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“Entre los zoófitos y en la clase de los Alcionarios figura el orden de los gorgónidos, que 

encierra los tres grupos de gorgonias, isis y coralarios. A estos últimos pertenece el coral, 

curiosa sustancia que ha sido alternativamente clasificada en los reinos mineral, vegetal y 

animal. Remedio entre los antiguos, joya entre los modernos, quedó definitivamente 

clasificado en el reino animal el año 1694 por el marsellés Peysonnel. 

El coral es un conjunto de animalillos unidos entre sí por un polípero calcáreo y ramificado 

de naturaleza quebradiza. Estos pólipos tienen un generador único que los produce por 

brotes, y poseen una existencia propia, participando de la vida común. Es, pues, una 

especie de socialismo natural” 

  
Profesor Pierre Aronnax 

 Veinte mil leguas de viaje submarino 
 Julio Verne 
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RESUMEN 

 

La bioerosión o erosión biológica es un proceso natural en los arrecifes coralinos 

alrededor del mundo, el cual es fundamental para la salud de estos ecosistemas. Varía 

dependiendo de las especies involucradas, así como de sus densidades y tamaños y sus 

efectos pueden ser tanto positivos como negativos. Los arrecifes coralinos del Pacífico 

Tropical Oriental (PTO) son relativamente poco desarrollados y están sujetos a una rápida 

bioerosión, con los valores más altos reportados en la literatura. En el PTO los organismos 

bioerosionadores más importantes y que han sido foco de la mayor parte de las 

investigaciones han sido las esponjas del género Cliona, bivalvos del género Lithophaga, 

los erizos de mar Eucidaris thouarsii, Eucidaris galapagensis y Diadema mexicanum y el 

pez Arothron meleagris. El erizo de mar D. mexicanum se distribuye desde el Golfo de 

California hasta el norte de Perú, incluyendo las islas oceánicas de Revillagigedo, 

Clipperton, Coco, Malpelo y Galápagos, y es una de las especies de erizos de mar más 

importante en los arrecifes coralinos del PTO. En la década de 1980, El Niño causó una alta 

mortalidad coralina y como consecuencia hubo mayor crecimiento de macroalgas. Esto 

estimuló la proliferación de erizos de mar y como resultado se dio una alta bioerosión, la 

cual debilitó la estructura calcárea aún más. Considerando la alta vulnerabilidad de los 

arrecifes del PTO, el objetivo del estudio fue determinar el estado, estructura poblacional e 

impacto como bioersionador de D. mexicanum en la costa oeste de México, El Salvador, 

Costa Rica y Panamá. Así mismo, se determinó el balance entre la bioacreción coralina y la 

bioerosión por parte del erizo. Entre 2009 y 2010, en 12 localidades arrecifales, se 

cuantificó la densidad y distribución de D. mexicanum a lo largo de transectos de banda, el 

diámetro de la testa de los erizos, así como la cobertura del fondo y la rugosidad del mismo. 

La tasa diaria de bioerosión se obtuvo a partir de la cantidad de carbonatos evacuado por 

erizo por unidad de tiempo. Las tasas de acreción coralina se calcularon multiplicando la 

tasa de crecimiento coralino de los géneros predominantes, por la densidad de su esqueleto 

y por la cobertura coralina determinada en el campo. La densidad de D. mexicanum fue de 

0.47±0.15 ind m-2 (mínimo: 0.02; máximo: 2.19), talla 4.38±1.50 cm (2.39; 6.71), y 
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biomasa 0.26±0.33 g ind m-2 (0.01; 1.07); con diferencias significativas entre localidades 

(P<0.001). Así mismo, las localidades presentaron diferencias significativas (P<0.001) 

entre la frecuencia de tallas del caparazón. La frecuencia de talla que predominó fue de 2-3 

cm. Con respecto, al contenido estomacal evacuado, se determinó que la materia orgánica 

(M.O.) representa en promedio 13% del mismo, mientras que la fracción no carbonata 

(F.N.C.) representa el 14% y los carbonatos (CaCO3) el 73%. A su vez, se notó que el 

porcentaje de M.O. es mayor que la F.N.C. en erizos con tallas inferiores a 3 cm, y que este 

patrón se invierte con tallas superiores a 3 cm. La cobertura promedio de coral vivo fue de 

34.73±7.77% (mínimo: 2.29; máximo: 89.95), el índice de rugosidad 0.21±0.09 (0.08; 

0.42), y la tasa de bioerosión promedio por D. mexicanum 0.16±0.06 CaCO3 kg m-2 año-1 

(0.01; 0.75); con diferencias significativas entre localidades (P<0.01). En todas las 

localidades, con excepción de Bahía Culebra, Costa Rica, el impacto bioerosivo fue bajo 

con respecto a la tasa de bioacreción coralina. Así mismo, existe una relación positiva entre 

la densidad y biomasa de D. mexicanum y la cobertura de algas calcáreas costrosas, la cual 

favorece el desarrollo de individuos juveniles (< 3 cm). La presencia de arrecifes con 

mayor complejidad favorece un incremento en las tallas y biomasas de D. mexicanum. De 

acuerdo a la evidencia presentada en este trabajo, la depredación por parte de peces 

depredadores de macroinvertebrados y la principal especie de coral constructora del 

arrecife (Pocillopora spp. o Porites lobata) parecen ser dos de los factores más importantes 

que explica la presencia de bajas densidades y de erizos pequeños a lo largo de la región, 

como un efecto de la sobrepesca y falta de protección sobre las poblaciones de 

depredadores tope. Diadema mexicanum juega un papel preponderante en el balance de 

carbonatos de la región, pero este va a depender de las condiciones asociadas a sus arrecifes 

(protección, sobrepesca y eutroficación) para que su impacto sea positivo o negativo. 
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ABSTRACT 

 

Bioerosion or biological erosion is a natural process in coral reefs worldwide, which 

is fundamental to the health of these ecosystems. It varies depending of the species 

involved, as well as their densities and sizes. The effects of this activity are varied, being 

positive or negative. Eastern Tropical Pacific (ETP) coral reefs are relatively poorly 

developed and are subjected to rapid bioerosion, with the highest values reported in the 

literature. In the ETP the most important and studied bioeroders are sponges of the genus 

Cliona, bivalves genus Lithophaga, the sea urchins Eucidaris thouarsii, Eucidaris 

galapagensis and Diadema mexicanum, and the fish Arothron meleagris. Diadema 

mexicanum is distributed from the Gulf of California to northern Peru, including the 

oceanic islands of Revillagigedo, Clipperton, Coco, Malpelo and Galapagos, and it is one 

of the most important sea urchins in ETP coral reefs. In the 1980s, El Niño caused a high 

coral mortality and an increase of macroalgae growth. As result a higher sea urchin 

bioerosion activity took place, which weakened the reef framework. Considering the high 

vulnerability of the ETP coral reefs, the objective of this study was to determine the status, 

population structure and bioerosion impact of D. mexicanum along the western coast of 

Mexico, El Salvador, Costa Rica and Panamá. Also, the balance between coral bioaccretion 

and sea urchin bioerosion was determined. Between 2009 and 2010, at 12 coral reefs 

localities, D. mexicanum density, distribution and tests diameter was quantified along band 

transects, as well as the bottom cover and rugosity. The daily rate of bioerosion was 

obtained from the carbonates evacuated by sea urchin per unit of time. The rates of coral 

accretion were calculated multiplying the coral growth rate of the dominant genus, by the 

density of their skeleton and by their specific coral cover. The average density of D. 

mexicanum was 0.47±0.15 ind m-2 (minimum: 0.02; maximum: 2.19), size 4.38±1.50 cm 

(2.39; 6.71), and biomass 0.26±0.33 g ind m-2 (0.01; 1.07); with significant differences 

between localities (P<0.001). As well, the localities presented significant differences 

(P<0.001) between test sizes. The predominated size frequency was 2-3 cm. With respect to 

the evacuated gut content, the organic matter (O.M.) represented in average 13%, while the 
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Non Carbonate Fraction (N.C.F.) represented 14% and the carbonate (CaCO3) 73%. The 

O.M. was higher than the N.C.F. in sea urchins with test sizes less than 3 cm, and that this 

pattern switched with sizes greater than 3 cm. The average coral cover was 34.73±7.77% 

(minimum: 2.29; maximun: 89.95), the mean rugosity index was 0.21±0.09 (0.08; 0.42), 

and the sea urchin mean bioerosion rate was 0.16±0.06 CaCO3 kg m-2 año-1 (0.01; 0.75); 

with significant differences between localities (P<0.01). In all the localities, with the 

exception of Bahía Culebra, the bioerosive impact was lower than coral bioaccretion. 

Moreover, there was a positive relationship between the density and biomass of D. 

mexicanum with crustose coralline algae cover, which favors the development of young 

individuals (<3 cm). The higher complexity coral reefs favors an increment in the size and 

biomass of D. mexicanum. According to the evidence presented here, the predation by 

macroinvertebrates predators and the main coral builder species of the reef (Pocillopora 

spp. or Porites lobata) seems to be two of the most important factors that could explain the 

low densities and sizes of the sea urchin along the region, together with overfishing and 

lack of protection of top predators. Diadema mexicanum plays a predominant role in the 

balance of carbonates in the ETP, and its positive or negative effect will depend on 

protection, overfishing, and eutrophication.   
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Capítulo 1 

 

 Bioerosión arrecifal en el Pacífico Tropical Oriental  

 

1.1. Bioerosión 

 Bioerosión, o erosión biológica, se define como la remoción y transporte de 

materiales por la acción de organismos (Tribollet et al. 2011). Este proceso es llevado a 

cabo por una combinación de diferentes herramientas bioerosivas. La bioerosión llevada a 

cabo por microorganismo se refiere a microbioerosión, mientras que la macrobioerosión es 

llevada a cabo por plantas y animales. La bioerosión interna es realizada por organismos 

que viven dentro del sustrato, mientras que la bioerosión externa ocurre cuando el 

organismo vive por fuera del sustrato y lo remueve en busca de alimento (pastoreo o 

ramoneo) (Risk y McGeary 1978, Tribollet et al. 2011).  

Los agentes causantes de la bioerosión poseen una alta diversidad. Los 

microbioerosionadores (<100 μm) son organismos autótrofos (clorófitos, rodófitos, y 

cianobacterias) y heterótrofos (hongos, foraminíferos, procariotas), los cuales penetran el 

sustrato y viven dentro del mismo (bioerosionadores internos). También hay 

macrobioerosionadores internos (>100 μm) que incluyen esponjas, poliquetos, forónidos, 

sipuncúlidos, briozoarios, cirripedios y bivalvos, que también viven dentro del sustrato. 

Entre los bioerosionadores externos tenemos a los ramoneadores y a los depredadores. 

Estos últimos son capaces de penetrar conchas y atacar al organismo que vive dentro, 

constituyendo un grupo especial de bioerosionadores, entre los que podemos encontrar 

ciertos caracoles y cefalópodos. Los ramoneadores son los principales agentes de abrasión 

biológica, y comprende a gasterópodos, poliplacóforos, equinodermos y peces. Este grupo 

remueve capas de sustrato con sus especializadas partes bucales mientras se alimentan de 

tapetes de algas epilíticas y de biopelículas microbianos (Glynn 1997, Hutchings 2011, 

Tribollet y Golubic  2011, Tribollet et al. 2011, y referencias allí). 

La erosión biológica posee dos mecanismos principalmente: a) corrosión y b) 

abrasión (Neumann 1966, Spencer 1992). La primera se refiere a la destrucción del sustrato 
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por medios químicos promoviendo la disolución del sustrato, mientras que la segunda se 

refiere a la destrucción y remoción mecánica del sustrato. La bioerosión puede ocurrir en 

rocas sólidas, partículas del sedimento, esqueletos mineralizados de una variedad de 

organismos vivos y muertos. Este proceso ocurre tanto en ambientes acuáticos como 

terrestres, siendo más notable en rocas carbonatadas en la costa, estructuras arrecifales y 

esqueletos calcáreos de moluscos (Tribollet et al. 2011). 

 La bioerosión es un proceso fundamental para la salud de los ecosistemas. La acción 

de los microbioerosionadores y los ramoneadores degradan las rocas costeras y contribuyen 

a la acumulación de sedimento de grano fino en el ambiente. La erosión biológica es un 

proceso natural que ocurre en todos los arrecifes coralinos, variando las tasas y la variedad 

de organismos que la efectúan a lo largo de las diferentes secciones del arrecife, 

produciendo un sistema muy dinámico (Hutchings 2011). Comparar tasas de bioerosión 

dentro y entre arrecifes debe ser tomado con cautela debido a que las tasas varían de 

acuerdo a la cantidad y tipo de sustrato disponible. Estas también van a variar a través del 

tiempo debido a que la composición de las comunidades bioerosivas cambian y pueden 

estabilizarse cuando los individuos maduran (Hutchings 2011). 

La distribución de los organismos bioerosionadores está marcada por varias 

características. La luz es un factor crítico para la distribución por profundidad para varios 

microbioerosionadores. Por su parte, los macrobioerosionadores, al ser principalmente 

organismos filtradores necesitan mantener contacto con la superficie para obtener alimento, 

por lo que tienden a vivir en aguas costeras eutróficas (Tribollet et al. 2011 y referencias 

dentro). Varios son los factores que influencian las tasas y agentes de bioerosión. De 

manera general, cualquier condición que cause la muerte del tejido coralino va a 

incrementar la probabilidad de invasión por erosionadores y ramoneadores (Glynn 1977). 

Entre los factores más destacados están la eutroficación de las aguas, incremento en la 

temperatura del mar, y aumento en la irradiación solar (Hutchings 2011, Tribollet y 

Golubic 2011). Bajos valores de pH y de saturación de aragonita (Ωar) pueden incrementar 

la bioerosión al reducir las tasas de calcificación de los organismos formadores del arrecife 

(Kleypas y Langdon 2007). De acuerdo a Hallock (1988) la disposición de nutrientes va a 
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controlar el balance entre producción de carbonatos y la bioerosión. A nivel global, se ha 

detectado que la proporción de corales con bivalvos perforadores está altamente 

correlacionada con los patrones de productividad primaria (Highsmith 1980). Altas 

temperaturas y una disminución en los niveles del mar han demostrado tener efectos 

catastróficos en los arrecifes coralinos al promover la bioerosión en ciertas especies 

(Spencer y Viles 2002).  

Los efectos de la bioerosión en el ecosistema arrecifal son variados, pudiendo ser 

positivos como negativos. La bioerosión arrecifal, a la vez genera sedimentos, los cuales 

pueden ser transportados y contribuyen a cementar ciertas zonas del arrecife (Hutchings 

2011). El efecto negativo más sobresaliente es el debilitamiento del sustrato arrecifal, sin 

embargo estas cavidades incrementan la complejidad arrecifal y por lo tanto la diversidad y 

biomasa de organismos asociados con el arrecife (Glynn 1997, Richter et al. 2001). Aquí es 

donde la mayoría de la biodiversidad arrecifal y productividad reside, siendo un 

componente crítico para las cadenas alimenticias, atrapando sedimento, y reciclando moco, 

proveyendo de alimento para muchos organismos (Hutchings 2011). La bioerosión facilita 

la reproducción asexual de los corales al producir fragmentos de coral que se dispersan y 

crecen en la cercanía de sus colonias madres (Highsmith 1982). Cuando la bioerosión es 

excesiva, esta puede reducir la complejidad topográfica del arrecife (Alvarez-Filip et al. 

2009), y como lo demuestran Scoffin et al. (1980) para ciertas secciones en los arrecifes de 

Barbados por el efecto de las altas densidades del erizo de mar Diadema antillarum y de 

forma similar Eakin (1996, 2001) lo demuestra para el Pacifico de Panamá con D. 

mexicanum. 

El pastoreo es una condición normal en los arrecifes coralinos. Sin este proceso los 

arrecifes serían sobrecrecidos por algas, como ocurre en los territorios de los peces 

damiselas quienes alejan de ellos a los erizos de mar y otros ramoneadores (Eakin 1987, 

1988, 1992, Tribollet et al. 2011). Debido a que existe una correlación positiva entre las 

tasas de pastoreo y de microbioerosión de organismos autótrofos, se espera que el pastoreo 

excesivo (por erizos de mar) sea auto-limitante y por lo tanto cíclico (Tribollet y Golubic 

2011, Tribollet et al. 2011).  
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El balance entre fuerzas destructivas (bioerosión) y constructivas (producción de 

carbonatos) es vital en los arrecifes coralinos (Hallock 1988, Spencer y Viles 2002, 

Tribollet y Golubic 2011, Tribollet et al. 2011). La bioerosión es considerada como la 

principal fuente de degradación arrecifal debido a que la erosión física (tormentas) es 

temporal y localizada, y la erosión  química es considerada despreciable debido a la actual 

química de los océanos (Tribollet y Golubic 2011). Un desequilibrio entre estas fuerzas 

puede llevar a pérdidas físicas en el basamento arrecifal y por consecuencia una pérdida en 

la diversidad (Tribollet et al. 2011). Cuando las condiciones ambientales decaen a través de 

un largo periodo de tiempo, el crecimiento arrecifal cesa, los basamentos del arrecife se 

destruyen, provocando la muerte del arrecife (Glynn 1997). Una vez que los corales 

mueren, una nueva comunidad bioerosiva es establecida en el arrecife (Fonseca 1999, 

Spencer y Viles 2002). Esta serie de sucesiones biológicas desencadenadas por la muerte 

coralina mueven el balance de fuerzas constructivas y destructivas a favor del último 

(LeCampion-Alsumard et al. 1995). Esta pérdida de sustrato puede tener severas 

consecuencias biológicas, económicas y sociales (Hutchings 2011). 

 

1.2. Bioerosión en el Pacífico Tropical Oriental 

 

Los arrecifes coralinos de Pacífico Tropical Oriental (PTO) están pobremente 

desarrollados y están sujetos a una rápida bioerosión (Cortés 1997, Manzello et al. 2008). 

El agua superficial en varias secciones del PTO posee bajos valores de pH, Ωar, y altos 

valores de pCO2 en comparación con el resto de los trópicos. En consecuencia cualquier 

disturbio que provoque una disminución en la bioacreción o incremente la bioerosión puede 

mover el balance de un arrecife constructivo a uno erosivo (Manzello et al. 2008, Manzello 

2010a). Así mismo, debido a que la mayor parte de los arrecifes de la región están 

construidos principalmente por especies del género Pocillopora, el proceso de deterioro 

arrecifal puede ser más rápido debido a que este género ha demostrado ser más susceptible 

a la acidificación (Manzello 2010b). De acuerdo a Highsmith (1980) el PTO es la región 

arrecifal con una mayor proporción de bivalvos perforadores por colonia de coral en 
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comparación con otras regiones arrecifales a nivel mundial (Atlántico Oeste>Océano 

Índico>Pacífico Occidental). Este patrón también corresponde con diferencias en la 

productividad primaria, ocurriendo las mayores densidades de bivalvos perforadores en 

localidades enriquecidas con afloramientos locales. Scott et al. (1988) indica que especies 

del género Lithophaga son los bioerosionadores infaunales más importantes del PTO, 

seguido por esponjas del género Cliona. Las densidades de Lithophaga rondan entre 480 

ind m-2 (Galápagos) hasta 3060 ind m-2 (Panamá) (Scott et al. 1988). 

Guzman y Cortés (1993) recopilan una lista de los bioerosionadores presentes en el 

PTO, indicando su distribución y tasas de bioerosión. Entre los bioerosionadores externos, 

destacan como grupo a los peces con dos especies de Balístidos (Sufflamen verres y 

Pseudobalistes naufragium) y un Escárido (Scarus ghobban), distribuyéndose a lo largo de 

toda región, así como dos especies de erizos de mar (Diadema mexicanum y Eucidaris 

thouarsii). En el caso de los bioerosionadores internos mencionan la presencia de dos 

moluscos bivalvos (Lithophaga spp. y Gastrochaena rugulosa), un crustáceo decápodo 

(Pomatogebia rugosa) y una esponja (Cliona ensifera). Así mismo presentan una lista de 

organismos coralívoros entre los que destacan ocho especies de peces (Arothron meleagris, 

A. hispidus, S. verres, P. naufragium, Microspathodon dorsalis, Stegastes acapulcoensis, S. 

ghobban y Johnrandallia nigrirostris), cinco moluscos (Jenneria pustulata, Quoyula 

monodonta, Muricopsis zeteki, Latiaxis hindsii y Calliostoma mcleani), dos crustáceos 

(Trizopagurus magnificus y Aniculus elegans) y cinco equinodermos (Acanthaster planci, 

Nidorellia armata, Pharia pyramidata, D. mexicanum y E. thouarsii).  

Posteriormente, Fonseca y Cortés (1998) aumentan la lista a 18 especies de 

macrobioerosionadores (>1 mm) para la región, entre sipuncúlidos, moluscos, crustáceos y 

esponjas. Fonseca y Cortés (1998) destacan en su listado la inclusión del sipuncúlido  

Aspidosiphon elegans como nuevo registro para el PTO.  

 A continuación se detalla por país (de norte a sur) las investigaciones relacionadas 

con la bioerosión coralina en el PTO. 
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1.2.1. México 

 

Reyes-Bonilla (2003) indica que los organismos coralívoros y bioerosionadores en 

México poseen una amplía distribución en la costa Pacífica, pero los estudios enfocados en 

estos organismos son escasos. Menciona que las especies más importantes son la estrella de 

mar A. planci, el bivalvo Lithophaga y los erizos de mar E. thouarsii y D. mexicanum, pero 

debido a que sus densidades son bajas su impacto es bajo, causando poco impacto sobre el 

basamento coralino. 

Reyes-Bonilla y Calderón-Aguilera (1999) estudiaron la densidad, distribución y 

tasas de consumo de carbonatos de dos especies de equinodermos coralívoros (A. planci y 

E. thouarsii) y el pez Arothron meleagris en el arrecife de Cabo Pulmo entre 1991 y 1992. 

En el caso de A. planci la tasa de consumo de coral fue de 1.83 g CaCO3 m-2 día-1 para una 

densidad de 1.9 ind m-2, mientras que para A. meleagris la densidad fue de 39 ind ha-1 y un 

consumo de 16.38 g CaCO3 m-2 día-1. La bioerosión promedio causada por E. thouarsii fue 

0.11 kg CaCO3 kg m-2 año-1, siendo menor a la observada para su congénere E. 

galapagensis en las Islas Galápagos (Glynn 1988, Reaka-Kudla et al. 1996). Cuando los 

autores toman en cuenta la producción de carbonatos (7.9 kg CaCO3 m-2 día-1), los 

coralívoros eliminan menos del 4% de la producción coralina en Cabo Pulmo, indicando 

que estos organismos no son factores claves en los arrecifes de esta región. Así mismo, 

Moreno et al. (2009) indican que el porcentaje de corales en la dieta de A. meleagris es bajo 

(Pocillopora spp. 11.84% y Porites spp. 4.83%) en el arrecife de Los Frailes, dentro del 

perímetro de la zona de Cabo Pulmo.  

Uno de los grupos que ha tenido mayor atención recientemente en México ha sido el 

de las esponjas perforadoras de coral. La gran mayoría de trabajos han sido taxonómicos y 

de descripción de nuevas especies (Carballo et al. 2004, 2007, 2008a, Bautista-Guerrero et 

al. 2006, Hepburn et al. 2007, Cruz-Barraza y Carballo 2008). El único trabajo que analiza 

el potencial bioerosionador de este grupo en México es realizado por Carballo et al. 

(2008b). En dicha investigación, analizaron 900 fragmentos del coral Pocillopora 

damicornis, en dos arrecifes coralinos del Estado de Oaxaca. Cuarenta y tres por ciento de 
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las colonias analizadas estaban invadidas por esponjas bioerosionadoras, pertenecientes a 

cinco géneros: Aka, Pione, Cliothosa, Thoosa y Cliona. La especie más abundante fue 

Cliona vermifera, que estuvo presente en 17.9% de los fragmentos analizados. Estas 

especies de esponjas varían su distribución y abundancia en el arrecife, siendo los márgenes 

del arrecife los que mostraron un mayor nivel de infestación. En esta zona, las esponjas 

aceleran la pérdida coralina y reestructuran el borde del arrecife. Carballo et al. (2008b) 

encuentran que la abundancia de esponjas (~50%) corresponde a arrecifes impactados o que 

sufren algún tipo de estrés de acuerdo a la literatura, contrastando a su vez con arrecifes del 

Caribe que han sido considerados como “bien conservados” donde la abundancia de 

esponjas ronda entre 0.8% y 23%. Los dos arrecifes investigados en el Estado de Oaxaca 

poseen poca contaminación, pero si han sufrido la presencia e impacto de varios huracanes 

en los últimos años, con efectos drásticos sobre las comunidades coralinas de esta región 

(Carballo et al. 2008b).  

Luego del impacto de una serie de huracanes en la costas de Bahía de Huatulco, 

Oaxaca, entre septiembre y noviembre 1997, Glynn y Leyte-Morales (1997) y Lirman et al. 

(2001) informan la presencia de grandes poblaciones de D. mexicanum causando una fuerte 

bioerosión, aplanando el arrecife con su actividad. Este hecho llamó la atención de los 

investigadores, ya que estos huracanes coincidieron con el fenómeno de El Niño de 1997, y 

debido a que en otras localidades como Panamá y Costa Rica anteriormente ya se había 

visto un aumento de las poblaciones de este erizo, así como de su actividad erosiva 

asociadas con su este fenómeno (Glynn 1988, Guzmán y Cortés 1992, Eakin 1996). 

Posteriormente, para los arrecifes de esta localidad, Herrera-Escalante et al. (2005) 

estudiaron el impacto de D. mexicanum, donde causó una pérdida de carbonatos entre 5% y 

27%. En Huatulco, el impacto bioerosivo fue mayor (3.28 kg CaCO3 m-2 año-1) en arrecifes 

donde la densidad promedio de erizos fue alta (6.8 ind m-2) y el diámetro del caparazón fue 

pequeño (2.9 cm). En arrecifes donde la densidad fue baja (1.0-1.3 ind m-2) y el diámetro 

promedio del caparazón fue mayor (3.4-4 cm), el impacto bioerosivo fue menor (0.91-0.96 

kg CaCO3 m-2 año-1). En este sentido la densidad de D. mexicanum parece ser un factor más 

importante que la talla, a pesar de que tallas intermedias (3-5 cm) o grandes (> 5cm) 
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produjeran una tasa de consumo individual diario mayor (1.83 and 3.88 g CaCO3 ind-1 d-1, 

respectivamente) que las tallas pequeñas (> 3 cm, 0.54 g CaCO3 ind-1 d-1). Herrera-

Escalante et al. (2005) a su vez indicaron que la abrasión por espinas representó entre 13% 

y 24% de la erosión total. Concluyen que D. mexicanum no ejerce un papel significativo en 

la estructura de los arrecifes coralinos de Huatulco. 

Entre enero 2006 y febrero 2007, Benítez-Villalobos et al. (2008) reevaluaron el 

área de Huatulco y encontró una reducción en la intensidad de la bioerosión en todos los 

sitios evaluados previamente por Herrera-Escalante et al. (2005). Benítez-Villalobos et al. 

(2008) encontraron una reducción considerable en la densidad poblacional de D. 

mexicanum pero un ligero incremento en la talla promedio en todos los sitios. Así mismo, 

sus hallazgos apoyan la relación entre la densidad del erizo y las tasas de bioerosión, donde 

altas densidades (4.17 ind m-2) tuvieron una mayor tasa de bioerosión (4.00 kg CaCO3 m-2 

año-1) que bajas densidades (0.26-0.48 ind m-2, 0.25-0.40 kg CaCO3 m-2 año-1), a pesar de 

que todos los sitios presentaran tallas del caparazón promedio similares (4.41-4.83 cm). 

Herrera-Escalante (2011) encontró que existe un gradiente en el impacto bioerosivo 

y la densidad de D. mexicanum de norte a sur, analizando cuatro sitios del Pacífico 

mexicano (Cabo Pulmo, Isla Isabel, Islas Marietas y La Entrega) en mayo y noviembre 

2008. Ambos parámetros aumentaron de norte a sur, estando los valores más bajos en Cabo 

Pulmo (densidad: 0.03 ind m-2; talla: 3.1 cm; bioerosión: 0.001 kg CaCO3 m-2 año-1), 

intermedios en las Islas Isabel y Marietas (densidad: 0.65 ind m-2, 0.18 ind m-2; talla: 4.8 

cm, 4.1 cm; bioerosión: 0.211 kg CaCO3 m-2 año-1, 0.09 kg CaCO3 m-2 año-1; 

respectivamente), y más altos en La Entrega (densidad: 3.26 ind m-2; talla: 4.2 cm; 

bioerosión: 8.103 kg CaCO3 m-2 año-1). Así mismo, encontró que los erizos entre 3 y 5 cm 

fueron los que causaron el mayor impacto erosivo. Por su parte López-López (2011) 

analizó tres localidades arrecifales: Puerto Ángel, Bahías de Huatulco (ambas en el Estado 

de Oaxaca) e Ixtapa-Zihuatanejo (Estado de Guerrero); de septiembre 2008 a agosto 2009. 

Puerto Ángel fue la localidad que presentó los mayores valores de densidad, tallas y 

bioerosión (densidad: 1.74 ind m-2; talla: 6.2 cm; bioerosión: 0.034 kg CaCO3 m-2 año-1), 

seguida por Bahías de Huatulco (densidad: 0.75 ind m-2; talla: 4.9 cm; bioerosión: 0.011 kg 
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CaCO3 m-2 año-1) y por último Ixtapa-Zihuatanejo (densidad: 0.40 ind m-2; talla: 5.5 cm; 

bioerosión: 0.007 kg CaCO3 m-2 año-1). A su vez determinó que los erizos con una talla 

entre 3.4 y 6.1 cm remueven más aragonita (21.78% del total de carbonatos removidos por 

la actividad erosiva), que las tallas  <3.4 cm (5.77%) o >6.1 cm (19.14%) (López-López 

2011). 

 

  1.2.2. Costa Rica 

 

En Costa Rica, Cortés (1991) al reconstruir la historia de crecimiento Holocénico 

del arrecife de Punta Islote, Golfo Dulce, menciona que los bivalvos Lithophaga spp. son 

los principales bioerosionadores del coral, tanto en coral vivo como muerto, con densidades 

entre 100 y 20000 ind m-2. El segundo grupo más importante fueron las esponjas, 

principalmente del género Cliona (76-95% de las colonias examinadas), mientras que con 

porcentajes bajos estuvieron el crustáceo Pomatogebia rugosa y el bivalvo Gastrochaena 

rugulosa, los cuales presentaron tasas de bioerosión de 0.8 y 0.5 g CaCO3 m-2 día-1, 

respectivamente (Cortés 1991, 1992, Guzman y Cortés 1993). Posteriormente, Fonseca y 

Cortés (1998) evalúan las tasas de bioerosión y densidad que P. rugosa en dos localidades 

de Golfo Dulce (Sándalo y Punta Islotes), encontrando que este crustáceo estuvo presente 

en 14% de las colonias analizadas y fue responsable del 0.6% del carbonato removido en 

Sándalo, mientras que para Puntas Islotes estuvo en 33% de las colonias y fue responsable 

del 2.5% del carbonato removido. Para estas localidades los bioerosionadores externos son 

poco relevantes, con muy bajas densidades (Cortés 1991, Fonseca-Escalante 1998). 

En la Isla del Caño, Pacífico Sur de Costa Rica, Scott y Risk (1988) midieron el 

efecto que causan los agujeros producidos por la actividad bioerosiva del bivalvo 

Lithophaga en la habilidad de soportar estrés en los esqueletos del coral Porites lobata. De 

esta manera, corales que no presentan agujeros de bivalvos fueron más fuertes que aquellos 

que si los presentaran. Porites lobata presentó los valores más bajos de fuerza en 

comparación con otros corales (Doblar: 2.2 MN m-2; Compresión 7 MN m-2; otros corales: 

28 y 22-48 MN m-2, respectivamente) debido probablemente a la alta porosidad de su 
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esqueleto (0.63 PT). La presencia de los agujeros de bivalvos fue inversamente relacionada 

con la fuerza del coral, disminuyendo la misma notablemente con la presencia de unos 

pocos. Este hecho de ser más frágiles probablemente le atribuya mayor presión por ataques 

de peces (Pseudobalistes naufragium) en búsqueda de bivalvos dentro del coral para 

alimentarse (Guzman 1988a). Por otro lado, Scott et al. (1988) indican que la sobrevivencia 

y recuperación de los arrecifes luego de eventos como el fenómeno de El Niño, depende de 

la infauna de bioerosionadores (principalmente Lithophaga y Cliona). Estos no solo 

determinan la tasa de destrucción del arrecife, también son determinantes en las tasas de 

reproducción asexual de especies de coral ramificadas y masivas (Guzman 1988a). Para la 

Isla del Caño, Scott et al. (1988) vieron que el reclutamiento de L. laevigata es menor en 

años de El Niño debido a la baja disponibilidad de sustrato para asentamiento (colonias 

vivas del coral P. lobata), mientras que L. aristata aumenta su reclutamiento debido a la 

presencia de coral muerto. 

Guzman (1988a) estudio la distribución y abundancia de organismo coralívoros en 

los arrecifes de Isla del Caño, entre 1985 y 1986, indicando la presencia de cinco especies 

de peces (A. meleagris, A. hispidus, P. naufragum, S. verres  y M. dorsalis), dos 

gasterópodos (J. pustulata y Q. monodonta), dos cangrejos (T. magnificus y A. elegans) y 

tres equinodermos (A. planci, E. thouarsi y D. mexicanum). Guzmán (1988a) menciona que 

los bioerosionadores más importantes en Isla del Caño son las esponjas Thoosa molis y 

Cliona vermifera, y varias especies de bivalvos Lithophaga spp. Posteriormente, Guzman 

(1988b) estudió la actividad alimenticia del gasterópodo Quoyula monodonta sobre el coral 

Pocillopora spp. La tasa de destrucción por individuo fue de 0.64±0.16 cm2 día-1 (ámbito 

0.32-083 cm2 dia-1), y debido sus altas densidades, y la presencia de dos especies de 

cangrejos ermitaños, se considera que en conjunto las tres especies están afectando el 

crecimiento, abundancia y distribución de corales pocilopóridos. Con una densidad 

promedio de 7.6 ind colonia-1, y la tasa de destrucción antes mencionada, Q. monodonta 

posee una tasa de depredación de 4.86 cm2 día-1 colonia-1, siendo cinco veces mayor que la 

tasa de crecimiento lineal de Pocillopora (0.01 cm día-1), por lo cual una colonia que en 

promedio mida 10 cm (~ 172 cm2) no tendría tejido en la bases de las colonias en 30 días.  
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Así mismo, Guzman y Robertson (1989) investigaron la relación entre la densidad 

del pez A. meleagris y la disponibilidad de coral, del cual depende su dieta, previo y 

posterior a eventos de mortalidad coralino por mareas rojas o por efecto de El Niño. Esta 

misma relación fue estudiada en la Isla del Coco, y en las islas Uva y Secas en el Golfo de 

Chiriquí (Panamá). Guzman y Robertson (1989) indican que la dieta de este pez luego de 

un evento de mareas rojas en la Isla del Caño fue principalmente de algas coralinas (40.6%) 

y del coral Psammocora (23.7%), mientras que luego de 2 años de este evento su dieta se 

baso principalmente en el coral P. lobata (53.7%). En la Isla del Coco, su dieta también fue 

principalmente de P. lobata (75.3%). En el Golfo de Chiriquí corales pocilopóridos 

comprendieron prácticamente toda su dieta (88-98%). 

Posteriormente, Fonseca-Escalante (1998) y Fonseca et al. (2006) compararon las 

tasas de bioerosión y bioacrecion entre un arrecife de la Isla del Caño (Platanillo), y dos 

arrecifes del Golfo Dulce (Punta Islotes y Sándalo), todos en el Pacífico Sur de Costa Rica, 

a través de análisis de fragmentos de coral descalcificados y bloques coralinos. En su 

investigación encontraron un total de 36 especies de organismos macrobioerosionadores 

(>1 mm), con un alto endemismo (21%), y afinidad con arrecifes del Indo-Pacífico (64%) 

(Fonseca y Cortés 1998). Entre los macrobioerosionadores, los bivalvos mitílidos fueron 

los que causaron la mayor bioerosión. En el arrecife de Sándalo la bioerosión externa 

(62%) fue más importante que la interna (38%), y fue causada principalmente por el pez 

loro Scarus compressus. Las densidades de macrobioerosionadores en corales con más de 

50% de mortalidad fue de 102.7 ind 100 cm-2 (Sándalo), 202.5 ind 100 cm-2 (Punta Islotes) 

y 340.5 ind 100 cm-2 (Platanillo). La mayor tasa de bioerosión la presentó el arrecife de 

Sándalo (2.61 kg m-2 año-1), seguido por Punta Islotes (0.71 kg m-2 año-1), mientras que en 

Platanillo fue de 0.002 kg m-2 año-1. Por su parte la mayor bioacreción estuvo en Platanillo 

(7.48 kg m-2 año-1), seguida por Punta Islotes (6.33 kg m-2 año-1), y por último Sándalo 

(3.73 kg m-2 año-1). En este sentido, el balance arrecifal mostró que los tres arrecifes son 

constructivos, sin embargo Sándalo presentó el balance más bajo (1.12 kg m-2 año-1), 

indicando que este se encontraba bajo una mayor presión por bioerosión, producto del 

deterioro ambiental en la zona (sedimentación) (Fonseca-Escalante 1998). Fonseca et al. 
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(2006) hallaron que conforme aumenta la degradación arrecifal la abundancia relativa de 

los bivalvos aumenta y la de los sipuncúlidos disminuye, sugiriendo que esta relación es un 

indicador de salud arrecifal. 

Fischer (1981, 1990) describe la importancia de D. mexicanum como 

bioerosionador en la costa Pacífica de Costa Rica, encontrándose en aguas someras hasta 8 

m de profundidad, y produciendo una fuerte bioerosión en el basamento de rocas basálticas. 

Sin embargo, la especie que Fischer (1981, 1990) indica como D. mexicanum en su estudio 

sea probablemente Echinometra vanbrunti, ya que las densidades que informa son de hasta 

250 ind m-2 asociada a plataformas inter y submareales en zonas rocosas de Costa Rica 

(Fischer 1981), donde esta especie es bastante común. En la Isla del Caño, Guzman (1988a) 

encontró bajas densidades de este erizo causando una bioerosión importante en la base de 

las colonias de los corales masivos. Así mismo, en la Isla del Coco su actividad de pastoreo 

causó altos niveles de bioerosión y redujo el reclutamiento coralino (Guzman y Cortés 

1992). Luego de El Niño de 1982-1983, Guzman y Cortés (1992) indicaron que la 

recuperación coralina iba a tomar siglos debido a las altas densidades de bioerosionadores y 

las bajas tasas de reproducción coralina. Guzman y Cortés (1992, 2007) indicaron que parte 

del deterioro de la estructura arrecifal en la Isla del Coco fue producto de la acción 

bioerosiva de D. mexicanum. 

En el 2002, se cuantificó un incremento de cinco veces en la cobertura de coral y 

una notable reducción en las poblaciones de D. mexicanum (Guzman y Cortés 2007). 

Guzman y Cortés (2007) determinaron que este erizo ya no estaba jugando un papel 

importante en la bioerosión arrecifal. Sin embargo, este todavía podía cumplir con su papel 

como herbívoro clave ayudando en el reclutamiento de corales, como ha sido observado en 

otros arrecifes del Caribe para D. antillarum (Sammarco et al. 1974, Sammarco 1980, 

1982a, b, Mumby et al. 2006).  

Lessios et al. (1996) informan la presencia de los erizos Echinothrix diadema y 

Echinothrix calamaris, propios de la región del Indo-Pacífico, en la Isla del Coco. Su 

llegada a la isla pudo estar ligada con el evento de El Niño de 1982-1983 (Lessios et al. 

1996, 1998). Estas dos especies de erizos son bioerosionadores comunes en el Indo-
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Pacífico (Bak 1990, Peyrot-Clausade et al. 2000, Carreiro-Silva y McClanahan 2001), sin 

embargo su impacto en la Isla del Coco es desconocido. No obstante, debido a sus 

densidades actuales (0.02-0.03 ind m-2; Alvarado y Chiriboga 2008) se puede predecir que 

este va a ser menor en comparación de D. mexicanum. 

 

1.2.3. Panamá 

 

A inicios de los años 1970, Glynn et al. (1972) describen los principales 

depredadores de coral en el Pacífico panameño, indicando sus densidades, las especies 

sobre las que depredan y sus tasas de alimentación.  En su trabajo, pionero para la región, 

mencionan la presencia de siete especies de peces (Scarus perrico, S. ghobban, S. 

rubroviolaceus, Arothron meleagris, A. hispidus, Balistes polylepis y Suffamen verres), un 

asteroideo (A. planci), dos gasterópodos (Jenneria pustulata y Quoyula madreporarum) y 

tres especies de decápodos (Trizopagurus magnificus, Aniculus elegans y Tarpezia 

ferruginea). Para A. meleagris determinaron cinco especies de corales presentes en su 

contenido estomacal, que equivalen al 91.3% de la masa ingerida, siendo Pocillopora 

(43%) su preferida. Este pez ingiere un promedio de 10.3 g día-1, mientras 12.8 g día-1 es 

quebrado y removido de la colonia. Jenneria pustulata destruye en promedio 0.80 g día-1, 

mientras T. magnificus y  A. elegans destruyen 10.3 mg día-1 y 1.2 mg día-1, 

respectivamente. Al combinar las tasas de destrucción de estos organismos con sus 

densidades, Glynn et al. (1972) obtuvieron una destrucción anual de 6.72 t año-1, de la cual 

J. pustulata fue responsable del 79%. Este grado de destrucción corresponde con un tercio 

del crecimiento anual coralino. 

Así mismo, Glynn et al. (1972) reporta para A. planci una tasa de alimentación que 

equivale a una destrucción de 0.5 m2 de crecimiento continuo mensual de coral. 

Posteriormente, Glynn (1973) analiza los posibles efectos de A. planci en los arrecifes 

coralinos de la Isla de Uva. En 1970 el determina una densidad promedio de 25-36 ind ha-1, 

con una tasa mensual de alimentación de 0.45 m2 ind-1, siendo Pocillopora el 85% de sus 

presas. Sin embrago, otros corales como Pavona o el hidrocoral Millepora también forman 



Capítulo 1. Bioerosión en el PTO  
 

14 
 

parte de su dieta. Usando esta información, y el área arrecifal así como el crecimiento 

coralino horizontal, Glynn (1973) modela posibles escenarios para este depredador. Con la 

población determinada para 1970, el estimó una destrucción arrecifal de 194 m2 año-1, y 

con el doble de esta población el arrecife todavía podía mantener un crecimiento positivo. 

Sin embargo, A. planci con diez veces su densidad poblacional llevaría el arrecife a una 

rápida destrucción. En base a esto, Glynn (1973) concluye que esta estrella no es una 

amenaza mayor para los arrecifes de Panamá. Glynn (1974) indica que esta estrella puede 

llegar a comer cerca de 190 kg de coral ind-1 año-1, lo cual implica que arrecifes en Panamá 

con densidades entre 10 y 20 ind ha-1 van a sufrir una pérdida entre 1.9 y 3.8 t de tejido de 

coral por hectárea. Particularmente para el arrecife de Uva, en el Golfo de Chiriquí, donde 

las densidades de esta estrella alcanzan 36 ind ha-1, su tasa de destrucción puede alcanzar 

hasta las 7 t año-1. 

Posteriormente, Glynn (1985) profundiza sobre el impacto de la actividad 

alimenticia de J. pustulata, A. planci y A. meleagris, luego del evento de El Niño de 1982-

1983 en los arrecifes de la Isla Uva. En el caso de J. pustulata nota una disminución en las 

poblaciones luego del fenómeno, mientras que para las otras dos especies no hubo un 

cambio que fuera significativo. Indicando que la preferencia de J. pustulata por depredar en 

Pocillopora se vio afectada por la gran mortalidad de este coral, mientras que A. planci y A. 

meleagris diversificaron sus dietas provocando un mayor impacto sobre la recuperación 

coralina. 

Luego del evento de blanqueamiento masivo y mortalidad coralino que produjo El 

Niño de 1982-1983, se dio un incremento en las poblaciones de D. mexicanum con serias 

consecuencias en los arrecifes de Panamá. El arrecife coralino de la Isla Uva sufrió una 

reducción de un 50% en la cobertura de coral vivo luego de este evento (Glynn 1985), y 

como consecuencia la bioerosión se incrementó, excediendo la biocalcificación, en su 

mayor parte debido al incremento en las densidades de D. mexicanum (3 ind m-2 pre 1982, 

> 50 ind m-2 post 1983; Glynn 1988, Eakin 1991, 1992). Glynn (1988) indica que 

probablemente la baja depredación y el continuo reclutamiento permitieron que D. 

mexicanum alcanzara altas densidades en este arrecife, así como la alta disponibilidad de 
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alimento. Esto debido a que los corales muertos fueron sobrecrecidos por algas 

filamentosas, la principal fuente de alimento de los erizos de mar. Glynn (1988) argumenta 

que la remoción de potencialmente importantes peces depredadores (i.e. P. naufragium  y 

S. verres) y competidores de D. mexicanum por acción humana actuaron como un 

desencadenante, permitiendo que los erizos alcanzaran tan altas densidades poblacionales. 

Glynn (1988) y Eakin (1992, 1996, 2001) midieron el impacto bioerosivo de este erizo en 

la Isla de Uva desde 1974 hasta el 2000. La erosión  en el arrecife aumentó de 10 a 20 kg 

CaCO3 m-2 año- (Eakin 1992, Glynn 1997) excediendo la deposición neta de carbonatos de 

10 kg CaCO3 m-2 año- (Glynn 1997).  

Antes de 1983, D. mexicanum presentó un promedio de densidad poblacional entre 

2 y 5 ind m-2 en la parte baja de la pendiente arrecifal. Estas densidades persistieron en las 

partes profundas del arrecife donde la cobertura de coral fue alta desde 1978 hasta 1983. 

Para mediados de 1984, la densidad promedio de D. mexicanum se dobló, y de 1985 a 1989 

fluctuaron entre 60-100 ind m-2 (Glynn 1988, 1990). El incremento en las densidades sobre 

los arrecifes muertos no ocurrió uniformemente sobre todo el sustrato arrecifal, sino más 

bien estuvieron distribuidos en parches. Pocos erizos estuvieron presentes en el sustrato 

arrecifal que estaba cubierto por peces damiselas (Glynn 1990). Eakin (1987) encontró que 

el comportamiento de expulsión en Panamá estaba correlacionado significativamente con la 

calidad de su jardín, el tamaño del pez, y la densidad de erizos. La erosión por D. 

mexicanum es reducida  por la acción territorial de la damisela Stegastes acapulcoensis 

(Eakin 1987, 1988, 1991, Glynn 1988). En los jardines de damiselas, la erosión vertical es 

menor (6.3 mm año-1) que en los hábitats sin jardines (21.8 mm año-1) (Eakin 1992). 

Cuando las damiselas estuvieron presentes, la tasa de bioerosión estimada decayó de 3.7 a 

14.8 g CaCO3 m-2 d-, mientras que sin las damiselas las tasas de bioerosión estuvieron entre 

9.5 y 28.5 g CaCO3 m-2 d- (Glynn 1988). Eakin (1992) indica que sin la protección de los 

jardines de damiselas, el balance arrecifal de carbonatos se reduciría fuertemente.  

El pastoreo de D. mexicanum contribuye con un 78% de los 13 kg m-2 año-1 

producidos por los erosionadores bénticos (Glynn 1988, Eakin 1991), doblando el impacto 

de otros herbívoros (Eakin 1992).  Las excretas de D. mexicanum estuvieron compuestas en 
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un 75.2% de coral y solo un 23% de algas calcáreas costrosas (ACC), mientras que en el 

caso de Toxopneustes roseus estuvieron compuestos  por 20% de coral y 80% de ACC. 

Esto indica que D. mexicanum puede causar un impacto mayor sobre la estructura arrecifal 

que T. roseus, a pesar de que la tasa de bioerosión promedio en el último erizo sea mayor 

(1.57 g CaCO3 ind- d-) que la de D. mexicanum (0.19 g CaCO3 ind-d-) (Glynn 1988). Así 

mismo, el tamaño del caparazón de D. mexicanum puede ser una señal de un mayor proceso 

de bioerosión, debido a que los erizos en el arrecife de Saboga, en el Golfo de Panamá, 

presentaron una tasa de bioerosión mayor (3.4-3.5 cm diámetro del caparazón modal; 0.28-

0.62 g CaCO3 m-2 d-) que los erizos del arrecife de Uva (1.8-2.2 cm diámetro del caparazón 

modal; 0.11-0.24 g CaCO3 m-2 d-) (Glynn 1988). 

Eakin (1996) construyó un modelo de flujos de CaCO3 en el arrecife de Uva. De 

este modelo, la mayor parte del material erosionado por los erizos de mar es defecado 

directamente al basamento arrecifal. Basado en cálculos del presupuesto de carbonatos, el 

arrecife de Uva luego de El Niño de 1982-1983 pasó por una pérdida neta de carbonatos 

debido a las altas tasas de bioerosión en la base del arrecife. El balance en la parte trasera 

del arrecife fue positivo debido a la alta cobertura coralina, las bajas densidades de D. 

mexicanum y la baja erosión de peces, pero debido a lo pequeño de esta zona su 

contribución es poca al balance total. En la base del arrecife las densidades estuvieron 

alrededor de 48.26 ind m-2 luego de El Niño de 1982-1983, produciendo una bioerosión 

promedio de 4.38 kg m-2 año-1, siendo mucho mayor que la producción de carbonatos. 

Desde el modelo de 1996, varios cambios han ocurrido en el arrecife de Uva, como 

menores eventos de blanqueamiento durante los 1990s y un evento de gran magnitud en 

1997-1998. El Niño movió el balance de carbonatos en Uva de una acumulación neta de 

8600 kg CaCO3 año-1 antes de 1982 a una erosión neta -4800 kg CaCO3 luego del evento 

(Eakin 2001). Las densidades de D. mexicanum, altas en la base y frente del arrecife luego 

de El Niño de 1982-1983, continuaron así hasta mediados de 1990s (~40-60 ind m-2) 

cuando empezaron a bajar en el 2000 a niveles similares a los de 1974 (>10 ind m-2). El 

incremento en las densidades durante 1980s y 1990s fue el resultado de un incremento en la 

disponibilidad de hábitat luego de las mortandades por blanqueamiento coralino, y 
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probablemente un aumento en el reclutamiento de erizos debido a la productividad de las 

aguas durante el subsecuente evento de La Niña (Glynn 1988, Eakin 1996, 2001). Glynn 

(1997) estableció que si las tasas de bioerosión hubieran continuado sin un incremento en el 

reclutamiento coralino, era altamente probable que las formaciones coralinas de esta zona 

fueran a desaparecer. De acuerdo a Eakin (2001), la disminución en la densidad del erizo al 

mismo tiempo que la disminución en la complejidad arrecifal sugiere que D. mexicanum se 

encaminó a su propia reducción a través de su actividad bioerosiva y al reducir los espacios 

de refugio (i.e. grietas y huecos en el arrecife) y alimento. Al peder disponibilidad de 

refugio D. mexicanum pudo haber estado más vulnerable a sus depredadores como los son 

los tetradóntidos (Arothron), lábridos (Bodianus) y balístidos (Pseudobalistes, Balistes, 

Sufflamen). La falta de hábitat adecuado pudo haber llevado a un colapso en las 

poblaciones del erizo en el 2000 (Eakin 2001).  

Perry et al. (2008) desarrollaron un enfoque ternario para ayudar a entender las 

relaciones temporales entre el estado de producción de carbonatos (corales y productores 

secundarios de carbonato) y el comportamiento geomórfico y la dinámica de las 

formaciones arrecifales basados en la información de Eakin (1996, 2001). Previo a El Niño 

de 1982-1983, la parte anterior del arrecife estuvo caracterizada por balances positivos de 

CaCO3, con una alta cobertura coralina. Luego del evento de mortalidad masiva y 

blanqueamiento coralino la cobertura coralina disminuyó, pero los aumentos rápidos en la 

abundancia de D. mexicanum, resultaron en altas tasas de destrucción del basamento 

coralino, moviendo el ambiente arrecifal a un estado de casi cero acreción. 

Subsecuentemente, en la parte anterior del arrecife se incrementó la cobertura de coral a 

mediados de 1990s y las densidades de D. mexicanum se redujeron a niveles cercanos a los 

encontrados a inicios de 1970s. El arrecife inicialmente incrementó sus tasas de acreción 

neta, pero más reciente cambio a un estado de baja erosión neta. Usando el arrecife de Uva, 

Perry et al. (2008) demostraron la capacidad del arrecife de cambiar rápidamente los 

estados de producción luego de eventos mayores de disturbio en una escala de tiempo 

ecológica.   
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1.2.4. Colombia 

 

Glynn et al. (1982) describen los ambientes arrecifales de la Isla de Gorgona, 

haciendo especial énfasis en la presencia de organismos coralívoros. Entre los principales 

organismos coralívoros se destaca la presencia de los peces A. meleagris, A. hispidus, S. 

ghobban, P. naufragium y S. verres, el gastrópodo J. pustulata y el erizo de mar Eucidaris 

thouarsii. A los investigadores les llamó la atención el bajo número de cangrejos 

hermitaños coralívoros y del erizo E. thouarsii (4-20 ind m-2), los cuales se alimentaban de 

algas calcáreas presentes en colonias muertas de Pocillopora, en vez de coral vivo como en 

otras regiones. De acuerdo a Glynn et al. (1982), A. meleagris y J. pustulata son las 

principales especies coralívoras en Gorgona. El daño causado por S. acapulcoensis al matar 

colonias de corales pavónidos para incrementar el área de sus tapetes algales es 

considerable sobre corales masivos, provocando una mayor presencia de algas en las zonas 

afectadas, lo cual afecta el desarrollo de los corales.  

Guzman y Lopéz (1991) estudiaron la dieta de A. meleagris en esta isla, y 

encontraron que la proporción de coral en su dieta fue similar al porcentaje de cobertura 

coralina en los arrecifes estudiados, causando un impacto insignificante. Ellos argumentan 

que en el caso de Gorgona, este pez puede que esté causando un efecto positivo en la 

recuperación coralina debido al efecto de su actividad alimenticia, fragmentando y 

dispersando corales. 

En esta misma localidad, Cantera-Kintz y Contreras (1988) describen la presencia 

de tres especies de bivalvos perforadores (Lithophaga aristata, L. plumula y Gastrochaena 

ovata) en los arrecifes. Describen los especímenes colectados, y brindan información 

batimétrica, hábitat, tamaños y distribución geográfica de los especímenes colectados. 

Posteriormente, Cantera-Kintz et al. (2003) estudiaron los patrones de abundancia y 

distribución de las especies de infauna y macrobioerosionadoras del coral Pocillopora 

damicornis en esta misma isla, siendo el grupo de los bivalvos (Lithophaga spp. y G. 

ovata) el más importante sobre todo en la cresta y frente arrecifal. En total encuentran 36 

especies de organismos: cuatro esponjas, 10 bivalvos, un gasterópodo, cinco sipuncúlidos, 
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un echiúrido y 15 poliquetos. Al comparar la diversidad, riqueza y abundancia entre 

colonias vivas o muertas, Cantera-Kintz et al. (2003) no encuentran diferencias. El impacto 

bioerosivo por estos macrobioerosionadores internos fue estudiado a través del tiempo (6, 

12 y 18 meses) utilizando colonias muertas de Pocillopora spp. (Londoño-Cruz et al. 

2003).  Las tasas de bioerosión variaron entre zonas del arrecife, estando las más bajas 

(0.76 kg CaCO3 m-2 año-1) en la parte posterior, mientras que las mayores se dieron en el 

frente arrefical (1.52 kg CaCO3 m-2 año-1) y en el arrecife franjeante (2.03 kg CaCO3 m-2 

año-1). Así mismo, la bioerosión aumentó a través del tiempo, siendo de 0.9 kg CaCO3 m-2 

año-1 a los 6 meses, 1.4 kg CaCO3 m-2 año-1 a los 12 meses y de 1.5 kg CaCO3 m-2 año-1 a 

los 18 meses. Finalmente, encuentran que zonas con alta sedimentación (> 200 g m-2 mes-1) 

mostraron los valores más bajos de bioerosión. Londoño-Cruz et al. (2003) indican que en 

el PTO el proceso de bioerosión es más acelerado que en otras regiones del mundo, ya que 

luego 1.5 años de experimentación observaron una pérdida del 50% de la masa de las 

colonias de Pocillopora en las unidades experimentales.  

Para Gorgona, Toro-Farmer (1998) y Toro-Farmer et al. (2004) analizan el 

comportamiento bioerosivo del erizo de mar Centrotephanus coronatus en el arrecife de 

Playa Blanca. Encuentran una tasa de bioerosión promedio de 0.19 kg CaCO3 m-2 año-1 con 

un densidad promedio de 6.86 ind m-2 y una ingestión diaria por erizo de 0.075 g ind-1 d-1. 

De acuerdo a la clase de talla que ellos utilizaron, hay una diferencia significativa en el 

impacto bioerosivo entre las clases, incrementándose el impacto conforme aumenta la talla 

(< 1 cm: 0.034 kg CaCO3 m-2 año-1; 1-1.5 cm: 0.058 kg CaCO3 m-2 año-1; 1.5-2 cm: 0.0101 

kg CaCO3 m-2 año-1; > 2 cm: 0.110 kg CaCO3 m-2 año-1). De esta misma manera, 

observaron un impacto diferencial por zona del arrecife, siendo mayor en la parte trasera 

del arrecife (1.41 kg CaCO3 m-2 año-1), intermedia en la cresta-plataforma (0.75 kg CaCO3 

m-2 año-1) y menor en el frente arrecifal (0.51 kg CaCO3 m-2 año-1). Sin embargo, si 

tomamos en consideración la cobertura de coral vivo y la tasa de crecimiento de 

Pocillopora (80% y 3.4 cm año-1, respectivamente; Vargas-Ángel et al. 2001), y la 

densidad del esqueleto de este coral (0.168 g cm-3; Eakin 1996), se puede calcular una tasa 

de acreción de 5.02 kg CaCO3 m-2 año-1. En este sentido, el impacto bioerosivo de C. 
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coronatus representa solamente 3.8% de la tasa de bioacreción. Sin embargo, puede ser que 

el impacto bioerosivo de D. mexicanum sea mayor debido a las altas densidades de este 

erizo para esta localidad (14 ind m-2) (Toro-Farmer 1998). Estas altas densidades también 

pudieron ser el producto del mismo fenómeno de reclutamiento y disponibilidad de 

alimento ocurrido en Panamá luego de eventos fuertes de El Niño (sensu Eakin 2001). 

Por último, Schoppe y Werding (1995) describen las especies de organismos 

asociadas a las cavidades producto de la actividad erosiva de Echinometra vanbrunti en el 

Pacífico Colombiano.  

 

1.2.5. Ecuador 

 

En las Islas Galápagos, Ecuador, Glynn et al. (1979) determinan que el erizo de mar 

Eucidaris galapagensis interfiere con el establecimiento del basamento coralino de 

Pocillopora reduciendo su crecimiento. Este erizo de mar fue visto pastoreando 

intensamente sobre los corales P. elegans, P. damicornis y P. capitata, causando que la 

producción neta de carbonatos sea cercana a cero donde la cobertura coralina fuese menor o 

igual a 30%. Luego de El Niño de 1982-1983, E. galapagensis incrementó sus poblaciones 

(5 ind m-2 antes de 1983 a 30 ind m-2 luego de 1983), incrementando sus tasas de 

bioerosión (49.5 g CacCO3 m-2 d-1 antes de 1983 a 99.0 g CacCO3 m-2 d-1 pos 1983), 

alcanzando valores de 40 kg m-2 año-1 (Glynn 1988). Las excretas de este erizo estuvieron 

compuesto por 56.2% de coral y 29.7% de algas calcáreas incrustantes (Glynn 1988). De 

acuerdo a Sonnenholzner et al. (2009) la remoción de peces depredadores claves en las 

Islas Galápagos son responsables que persistan las altas abundancias y tasas de pastoreo 

que este erizo. 

Reaka-Kudla et al. (1996) cuantificaron las tasas de bioerosión externa (peces y 

erizos de mar) e internas (bivalvos, esponjas, poliquetos y sipuncúlidos) en el arrecife de 

Isla Champion, Archipiélago de las Galápagos, utilizando  bloques de esqueleto del coral 

Porites lobata y bloques de piedra caliza. El erizo de mar E. galapagesis fue el herbívoro 

más abundante (10-60 ind m-2) observado en los bloques de coral. Así mismo se observaron 
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algunos individuos del erizo Tripneustes ventricosus, y numerosos especies de peces 

(Scarus perrico, Scarus rubroviolaceus, Scarus ghobban, Scarus compressus, Zanclus 

cornutus, Acanthurus nigricans, Prionurus laticlavius, Alutera scripta, Sufflamen verres y 

Pseudobalistes naufragium). Entre los bioerosionadores internos fueron muy abundantes 

los bivalvos Lithophaga laevigata, L. plunula and L. aristata, mientras que las esponjas y 

poliquetos fueron menos importantes. En los bloques de piedra caliza la bioerosión total fue 

de 4.1 kg m-2 año-1 (0.6 interna y 3.5 externa), mientras que en los bloques de coral muerto 

la bioerosión total fue de 25.4 kg m-2 año-1 (2.6 interna y 22.8 externa). Lo anterior indica 

que la bioerosión externa es más significativa que la bioerosión interna en el colapso del 

basamento arrecifal de Isla Champion. Este proceso es trascendental luego de las altas 

mortalidades coralinas que ha sufrido Galápagos por efecto de El Niño (Glynn 1984, 1990). 

El mecanismo propuesto por Reaka-Kudla et al. (1996) para explicar la alta proliferación 

de E. galapagensis y con ello su impacto bioerosivo, establece que cuando los bivalvos 

perforadores mueren, el espacio dejado por ellos es rellenado por el coral al crecer este. Sin 

embargo, al morir el coral esos espacios no son rellenados, son recubiertos por algas, lo 

cual favorece el asentamiento y desarrollo del erizo al aprovechar esos huecos crípticos. 

Ellos indican que las altas poblaciones de este erizo (60 ind m-2) producen una tasa de 

bioerosión entre 20 y 45 kg m-2 año-1, siendo responsable del 67-75% de la bioerosión total. 

 

1.3. Bioerosión por erizos de mar y conclusiones  

 

Los equinodermos son invertebrados conspicuos de los arrecifes coralinos. Cambios 

en las abundancias de ciertas especies pueden afectar a gran escala la estructura de las 

comunidades coralinas. Particularmente ciertas especies pueden tener fuertes efectos en la 

estructura de las comunidades arrecifales y el funcionamiento a través de varios niveles 

tróficos y escalas geográficas (Birkeland 1989).  

Dentro de este filo, la Clase Echinoidea posee un aparato bucal altamente 

evolucionado, la Linterna de Aristóteles, un órgano masticatorio flexible y extensible que 

consiste de cinco dientes radiales calcificados. Los dientes están mineralizados y deben ser 
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más duros que las superficies donde raspan (Glynn 1997).  Los erizos de mar usan su 

Linterna de Aristóteles para raspar el sustrato coralino, forman una pasta que es tragada y 

los contenidos de las células algales rotas son absorbidas en el estómago. Dicho 

comportamiento de pastoreo ocurre normalmente en la noche cuando los erizos de mar 

abandonan sus grietas y deambulan sobre el arrecife. Las excretas producidas, consisten 

casi enteramente de carbonato de calcio molido el cual es depositado en el sustrato 

(Hutchings 2011). Los erizos pastorean las algas que sobrecrecen el sustrato coralino 

muerto (Glynn 1997), pero en ciertas ocasiones pueden afectar al coral vivo (Bak y Van 

Eys 1975). Ellos pueden causar una erosión sustancial cuando están en densidades 

poblacionales bajas a moderadas (0.5-5 ind m-2), pero bajo altas densidades (> 5 ind m-2), 

su destrucción sobre el arrecife rivaliza la erosión causada por esponjas clionóidas, 

llevando a una rápida pérdida del basamento coralino (Glynn 1997). Glynn (1997, tablas 

4.1 y 4.2 de dicha publicación) compara diferentes tasas de bioerosión alrededor del 

mundo. Entre todos los grupos revisados, los erizos de mar y las esponjas sobresalen como 

los grupos más importantes con las tasas de bioerosión más altas (0.139-23 kg CaCO3 m-2 

año-1), seguidos por peces (0.03-9 kg CaCO3 m-2 año-1), y en menor proporción los 

gasterópodos (0.019-0.154 kg CaCO3 m-2 año-1) y crustáceos (0.085-0.394 g CaCO3 m-2 

año-1). 

Los erizos de mar son considerados los herbívoros más efectivos en ambientes 

arrecifales (Hutchings 1986), y son responsables de cerca de un 80% de la erosión arrecifal 

en algunas áreas (Scoffin et al. 1980). Su impacto depende de las especies involucradas, el 

tamaño de su caparazón y su densidad poblacional (Bak 1994). 

Pueden ser muy abundantes, siendo las más altas densidades poblacionales 

reportadas para la Polinesia Francesa (210±60 ind m-2, Pari et al. 1998) y las Islas 

Galápagos (60±5 ind m-2 (Reaka-Kudla et al. 1996). En estas localidades la bioerosión por 

erizos de mar puede ser muy destructiva para el arrecife, con una fuerte pérdida del 

basamento coralino. Esta situación es más evidente en zonas con sobrepesca (Tribollet y 

Golubic 2011), donde los erizos se han convertido en los herbívoros claves (McClanahann 

et al. 1994). 
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En arrecifes con sobrepesca o degradados, los erizos de mar poseen tasas de 

bioerosión altas (Glynn 1988, Reaka-Kudla et al. 1996, Peyrot-Clausade et al. 2000). 

Cuando los depredadores de los erizos son abundantes, las densidades tienden a ser 

menores, pero cuando la presión de pesca es alta, llevando a la desaparición de 

depredadores de erizos, estos pueden ser excesivamente abundantes (Glynn 1997). Un 

incremento en las poblaciones de erizos de mar puede ser tomado como una señal de alerta 

para manejadores o tomadores de decisión de que sobrepesca está ocurriendo, la calidad del 

agua está decayendo o que la turbidez se incrementa, haciendo necesario la toma de 

medidas de manejo (Hutchings 2011). 

Al comparar las tasas de bioerosión entre las diferentes especies de erizos de mar en 

diferentes arrecifes coralinos alrededor del mundo (Tabla 1.1), es notable que el PTO posee 

los valores más altos reportados (40.00 kg CaCO3 m-2 año-1), mientras que en el Caribe o en 

el Indo-Pacífico los valores fueron menores (9.69 y 4.14 kg CaCO3 m-2 año-1, 

respectivamente). Esto indica que la bioerosión por erizos de mar posee mayor influencia 

en la dinámica de carbonatos en los arrecifes del PTO que en otras regiones arrecifales.  

Entre las familias de erizos mar que son consideradas bioerosionadoras en los 

arrecifes coralinos  a nivel mundial (Tabla 1.1), Cidaridae posee el rango más amplio de 

tasas de bioerosión (0.67-40.00 kg CaCO3 m-2 año-1: E. galapagensis 20.00-40.00 kg 

CaCO3 m-2 año-1, E. thouarsii 0.67 kg CaCO3 m-2 año-1), seguida por Diadematidae (0.001-

20.00 CaCO3 m-2 año-1; D. antillarum 2.9-9.7 kg CaCO3 m-2 año-1, D. mexicanum 0.001-

20.00 kg CaCO3 m-2 año-1, D. savignyi 0.05-3.87 kg CaCO3 m-2 año-1, D. setosum 0.01-5.5 

kg CaCO3 m-2 año-1, C. coronatus 0.02-0.19 kg CaCO3 m-2 año-1 y Echinothrix diadema 

0.80-2.00 kg CaCO3 m-2 año-1), y Echinometridae (0.008-8.3 kg CaCO3 m-2 año-1; E. 

mathaei 0.008-8.3 kg CaCO3 m-2 año-1, E. lucunter 3.9-7 kg CaCO3 m-2 año-1, E. viridis 

1.14-4.14 kg CaCO3 m-2 año-1 y Echinostrephus aciculatus 0.036-0.073 kg CaCO3 m-2 año-

1). En este sentido es notable que los representantes del PTO de cada familia, con la 

excepción de Echinometridae que no se ha evaluado todavía, posean las mayores tasas de 

bioerosión. 
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Así mismo, dentro del PTO podemos indicar que las localidades coralinas más 

sureñas fueron las que presentaron los valores más altos de bioerosión (Galápagos: 20-40 

kg CaCO3 m-2 año-1; Panamá: 0.01-20 kg CaCO3 m-2 año-1), mientras que localidades de 

México presentaron valores más bajos (0.001-8.1 kg CaCO3 m-2 año-1) (Tabla 1.1). Las 

localidades de Galápagos y Panamá fueron más afectadas por blanqueamiento y mortalidad 

coralina luego de los eventos de El Niño de 1982-1983 y 1997-1998 (Glynn 1990, 2003, 

Maté 2003), que los arrecifes coralinos en México (Reyes-Bonilla 2001, 2003). 

 
Tabla 1.1. Tasas de bioerosión de diferentes especies de erizos de mar alrededor del mundo. 
Especie Localidad Densidad 

(ind m-2) 
talla 
(cm) 

Erosión 
diaria por 

erizo 
 (g ind-1 d-1) 

Tasa de 
bioerosión 
(kg m-2 año-1) 

Fuente 

Cidaridae 
Eucidaris 
galapagensis 

Galápagos 10 
50 

4.9-
5.5 

1.98 20 
40 

Glynn 1988 

10-60 - - 22.8 Reaka-Kudla et al. 1996 
Eucidaris 
thouarsii 

México 0.17 4.32 1.83 0.67 Reyes-Bonilla y 
 Calderón-Aguilera 
1999 

Diadematidae 
Diadema 
antillarum 

Barbados - - - 9.7 Hunter 1977 
23 0.5-

6.0 
0.3-7.4 9.0 Stearn y Scoffin 1977 

23 1.0-
6.0 

0.27-2.26 9.7 Scoffin et al. 1980 

St Croix,  
US Islas 
Virgenes 

9 6.0 - 4.6 Ogden 1977 

Venezuela 4 
3 

2.6 

- - 6.0 
5.9 
3.8 

Weil 1980 en Griffin et 
al. 2003 

Curaçao 12 - - 2.9 Bak et al. 1984 
 Jamaica 1.0 

0.2 
- 
- 

- 
- 

0.0016 
0.0002 

Mallela y Perry 2007 

Diadema 
mexicanum 

Uva, Panamá 3 
150 

1.8-
2.7 

0.19 5.0 
20.0 

Glynn 1988 

1.78 
0.06 
18.76 
48.26 

- 0.27-0.32 0.08 
0.01 
1.04 
4.38 

Eakin 1996 

Saboga, 
Panamá 

27.2 3.4-
3.5 

0.47 13-17 Glynn 1988 

Bahía Malaga, 
Colombia 

2.77 4.56 - 0.38 Lozano-Cortés et al. 
2011 

Huatulco, 
México 
 
 

1.0 
1.3 
2.9 
6.8 

4.0 
3.4 
3.0 
2.9 

2.08 0.91 
0.96 
2.01 
3.28 

Herrera-Escalante et al. 
2005 
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Especie Localidad Densidad 
(ind m-2) 

talla 
(cm) 

Erosión 
diaria por 

erizo 
 (g ind-1 d-1) 

Tasa de 
bioerosión 
(kg m-2 año-1) 

Fuente 

 
 
 
 
Cabo Pulmo, 
México 
Isla Isabel, 
México 
Islas Marietas, 
México 
La Entrega 
México 
Puerto Ángel 
México 
Bahías de 
Huatulco 
México 
Ixtapa-
Zihuatanejo, 
México 

0.26 
0.36 
0.48 
4.17 
0.03 

 
0.65 

 
0.18 

 
3.26 

 
1.74 

 
0.75 

 
 

0.40 

4.72 
4.83 
4.41 
4.71 
3.1 

 
4.8 

 
4.1 

 
4.2 

 
6.21 

 
4.86 

 
 

5.45 

- 0.25 
0.37 
0.40 
4.00 
0.001 

 
0.211 

 
0.009 

 
8.103 

 
0.034 

 
0.011 

 
 

0.007 

Benítez-Villalobos et al. 
2008 
 
 
Herrera-Escalante 2011 
 
 
 
 
 
 
 
López-López 2011 

Diadema savignyi Polinesia 
Francesa 

4.87 5.5-
5.9 

- 3.87 Bak 1990 

Kenia 0-0.1 5.7-
8.3 

0.72 0.05-1.2 Carreiro-Silva y 
McClanahan 2001 

Diadema setosum Golfo de Eliat  0.1 
6.4 

3.0 0.31 0.01 
0.72 

Mokady et al. 1996 

Kenia 0.01-0.4 5.3-
7.8 

1.79 0.65 Carreiro-Silva y 
McClanahan 2001 

Tailandia 0.4-11.8 2.0-
7.0 

0.99 1.64-5.5 Ruengsawang y Yeemin 
2000 

Echinothrix 
diadema 

Polinesia 
Francesa 

0.65 8.8 - 0.80 Bak 1990 

Kenia  0.02-0.07 9.1-
12.0 

5.49 2.00 Carreiro-Silva y 
McClanahan 2001 

Centrostephanus 
coronatus 

Isla Gorgona, 
Colombia 

6.86 0.91-
2.58 

0.075 0.19 Toro-Farmer et al. 2004 

 Bahía Malaga, 
Colombia 

0.13 3.82 - 0.02 Lozano-Cortés et al. 
2011 

Echinometridae 
Echinostrephus 
aciculatus 

Isla Marshall  0.50 
1.05 
0.66 

2.4 
1.8 

1.68 

0.40 
0.18 
0.15 

0.073 
0.068 
0.036 

Russo 1980 

Echinometra sp. 
A 

Fiji 1.08 
0.62 
0.39 
0.36 

38 
37 
39 
41 

- 0.043 
0.035 
0.030 
0.037 

Appana y Vuki 2006 

Echinometra 
mathaei 

Isla Marshall  0.16 
6.50 
1.75 

2.2 
1.9 

1.95 

0.13 
0.11 
0.11 

0.008 
0.257 
0.072 

Russo 1980 

La Reunión 49.1 
12.4 
2.5 

- - 8.3 
2.9 
0.4 

Conand et al. 1997 

3.8-73.6 - - 0.4-8.3 Peyrot-Clausade et al. 
2000 
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Especie Localidad Densidad 
(ind m-2) 

talla 
(cm) 

Erosión 
diaria por 

erizo 
 (g ind-1 d-1) 

Tasa de 
bioerosión 
(kg m-2 año-1) 

Fuente 

 
Polinesia 
Francesa 

7.38 1.5-
1.9 

2-2.4 
2.5-
2.9 

0.1 
0.16 
0.23 

0.372 Bak 1990 

4.8 
210 
8 

- - 0.89 
6.87 
0.63 

Pari et al. 1998 

Kenia 1.7 
14.2 

3.8 0.7 0.43 
3.63 

McClanahan y Muthiga 
1988 

0.03-5.6 2.6-
4.9 

0.42 0.15 Carreiro-Silva y 
McClanahan 2001 

Okinawa, Japón 10 - - 0.2 Hibino y van Woesik 
2000 

Golfo de Eliat 3.7 
10.5 

2.3 0.12 0.57 
1.61 

Mokady et al. 1996 

Kuwait 30 3.7 1.4 0.33 Downing y El-Zahr 
1987 

Echinometra 
lucunter 

St Croix, US 
Islas Vírgenes 

100 - - 3.9 Ogden 1977 

Bermuda 25 - 0.77 7.0 Hunt 1969 en Russo 
1980 

Echinometra 
viridis 

Puerto Rico 0.8-62.6 2-2.5 0.18 1.14-4.14 Griffin et al. 2003 

Temnopleuridae 
Toxopneustes 
roseus 

Panamá - 5.1-
7.5 

1.57 - Glynn 1988 

 Golfo de 
California, 
México* 

0.02-0.09 - 3.87-7.96 - James 2000 

Otros 
Varias especies Belize1 17.6 

6.5 
0.8 

12.5 
17.3 
32.8 
30 
25 

17.8 
31.6 
40.0 

2.75 
2.87 
3.41 
2.44 
2.86 
2.37 
2.11 
2.56 
1.64 
1.40 
1.33 

- 1.2 
0.6 
0.2 
0.8 
1.4 
1.2 
1.1 
1.3 
0.3 
0.3 
0.3 

Brown-Saracino et al. 
2007 

 Polinesia 
Francesa2 

7.12-10.0 - - 0.6-7.5 Peyrot-Clausade et al. 
2000 

1 E. viridis, E. lucunter, D. antillarum, Eucidaris tribuloides, Lytechinus varieagtus, L. williansi 
2  Echinometra types A y B, E. diadema, Echinothrix calamaris, D. savignyi. 
*  Determinado en camas de rodolitos. 

 
 



Capítulo 2. Estado de conocimiento de D. mexicanum  
 

27 
 

Capítulo 2 

 

Estado de conocimiento de Diadema mexicanum A. Agassiz, 1863 

 

2.1. Introducción 

 

Los diademátidos constituyen una de las familias de erizos de mar más importantes. 

Su habilidad para ocupar diferentes nichos ha sido un factor importante para explicar su 

éxito, viviendo en arrecifes coralinos, raíces de mangle, pastos marinos, fondos duros (o 

rocosos) y fondos arenosos. Además, su éxito está asociado con su dieta generalista y su 

eficiencia para utilizar diferentes recursos. Se encuentran en grietas y cavidades que les 

sirven de protección contra depredadores, y son más abundantes en zonas con oleaje 

intenso. Poseen un papel importante en áreas arrecifales debido a su efecto significativo en 

la biomasa, estructura y distribución de algas, así como en la composición de corales y la 

geomorfología del arrecife debido a que son bioerosionadores importantes (Birkeland 

1989). Densidades bajas o moderadas pueden causar una erosión substancial, pero 

densidades altas pueden llevar a una rápida pérdida de la estructura arrecifal (Glynn 1997). 

La familia Diadematidae está compuesta por diez géneros (Mortensen 1940, Kroh y 

Hansson 2012): Astropyga Gray, 1825, Centrostephanus Peters, 1855, Chaetodiadema 

Mortensen 1903, Echinothrix Peters, 1853, Eodiadema Duncan, 1889, Eremopyga A. 

Agassiz & H.L. Clark, 1908, Diadema Gray, 1825, Goniodiadema Mortensen, 1939, 

Leptodiadema A. Agassiz & H.L. Clark, 1907 y Lissodiadema Mortensen, 1903. Diadema 

ha sido el más estudiado y está compuesto por siete especies (Coppard y Campbell 2006a): 

D. antillarum Philippi, 1845 (Caribe y Atlántico), D. ascensionis Mortensen, 1909 (islas 

del Atlántico Sur, Ascensión y Santa Helena), D. mexicanum A. Agassiz, 1863 (Pacífico 

Tropical Oriental), D. palmeri Baker, 1967 (Nueva Zelanda), D. paucispinum A. Agassiz, 

1863 (Hawái), D. savignyi (Audouin, 1829) (Indo-Pacífico) y D. setosum (Leske, 1778) 

(Indo-Pacífico). Debe su nombre a la similitud de su caparazón con una corona o diadema, 

y se reconoce por ser larga y hemisférica, con espinas primarias huecas y largas, ambas 
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siendo generalmente negras (Mortensen 1940). Son organismos principalmente litorales, 

principalmente en arrecifes coralinos (Mortensen 1940), en arena, cascajo o coral (Bauer 

1980), y en fondos duros o rocosos. Es uno de los géneros de erizos de mar más 

abundantes, de mayor dispersión y de importancia ecológica en aguas someras tropicales 

(Lessios et al. 2001). Este género es capaz de aprovechar una gran variedad de condiciones, 

y su dieta está determinada más por la disponibilidad de alimento que por sus preferencias 

alimenticias. Diadema es considerado un animal muy adaptable; su papel en la comunidad 

va a depender de la situación, pudiendo ser un herbívoro, pero en casos donde las algas no 

estén disponibles, algunas especies podrían actuar como coralívoras o detritívoras 

(Birkeland 1996). 

Su registro fósil es extremadamente pobre, consistiendo de espinas que pueden o no 

pertenecer al género, remontándose al Mioceno (5.3-23.7 millones de años) (Smith y 

Wright 1990). La filogenia de las especies existentes se remonta al Mioceno Medio (9 y 14 

millones de años) y ha seguido un modelo de especiación básicamente alopátrico (Lessios 

et al. 2001). Lessios et al. (2001) realiza un análisis filogeográfico que explica las 

diferencias y posibles eventos evolutivos que dieron origen a las diferentes especies dentro 

del género basándose en el ADN mitocondrial. Posteriormente, Coppard y Campbell 

analizaron la importancia de las espinas (2004), de la morfología del caparazón (2006a) y 

de los pedicelarios tridentados (2006b) para diferenciar las especies, encontrando resultados 

muy similares a los de Lessios et al. (2001). 

D. antillarum ha sido la especie que ha recibido mayor atención debido al evento de 

mortandad masiva que se dió en 1983 en todo el Mar Caribe que eliminó el 95% de los 

individuos maduros (Lessios et al. 1984). Este evento evidenció el rol que posee este erizo 

en la dinámica arrecifal (Karlson 1999), y ha generado una gran serie de investigaciones 

sobre sus procesos de recuperación y de cambio de fase en los arrecifes del Caribe (Hughes 

1994). Previo a la mortandad masiva, se comprobó experimentalmente que altas densidades 

de este erizo reducen la biomasa de macroalgas, permitiendo que dominen las algas 

filamentosas o de tapete (turf), lo que facilita una mayor supervivencia de reclutas de coral 

y favorece una competencia de recursos entre erizos y peces herbívoros (Sammarco et al. 
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1974, Sammarco 1980, 1982a, b), provocando que la comunidad coralina esté dominada 

por corales y tapetes algales (Carpenter 1997). Así mismo, un menor número de erizos 

provoca un incremento en la biomasa algal, permitiendo que dominen las macroalgas, lo 

que disminuye la supervivencia de reclutas de coral, sobrecreciendo y causando abrasión en 

el coral, e incrementando el tamaño de la población de peces herbívoros (Sammarco 1980, 

1982a, b, Carpenter 1997). Posterior al evento de mortandad masiva, se observó un cambio 

en la composición arrecifal con una disminución en la cobertura de coral vivo y un aumento 

en la de macroalgas, llevando a un cambio de fase (Hughes 1994, Aronson et al. 2004, 

Bellwood et al. 2004). 

En esta revisión se presenta el estado de conocimiento del erizo de mar Diadema 

mexicanum en el Pacífico Tropical Oriental, detallando aspectos conocidos de su 

taxonomía, ecología, reproducción y evolución. Así mismo, se hace un breve análisis de los 

vacíos en conocimiento que aún quedan para esta especie. 

 

2.2. Taxonomía y diagnosis 

 

Orden DIADEMATOIDA Duncan, 1889 

Familia DIADEMATIDAE Gray, 1855 

Género Diadema Gray, 1825 

Diadema mexicanum A. Agassiz, 1863 

Pls. XLIX, Fig. 3; LIII, Figs. 6-7; LIV, Fig. I; LVIII, Fig. 7; LX; Figs. 7-11; LXXIV, Fig. 

9. 

Diadema mexicanum. A. Agassiz. 1863. List of Echinoderms. Bull. Mus. Comp. Zool. I, p. 

20,  

Diadema mexicanum. Bölsche. 1865. Zusammenstellung d. Diadematiden, p. 328. 

Diadema mexicana. Verrill. 1867. Notes on Radiata, p. 294. 

Diadema mexicanum. Mackintosh. 1875. Res. Struc. Spines Diadematidae. Trans. R. Irish 

Acad. XXV, p. 529; Pl. XXXI. 1-4: Ibidem. XXVI. 1878, Pl. IX. 2; 

Ibidem. XXVIII. 1883, Pl. IX. 1-4. 
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Diadema mexicanum. H.L. Clark. 1902. Echinodermata. Papers from the Hopkins Stanford 

Galapagos Exped. 1898-99. Proc. Wash. Acad. Sci. IV, p.526. 

Diadema mexicanum. Mortensen. 1904. “Siam” Ech., p.15; Pls. III. 2, 20; V. 1. 

Diadema mexicanum. A. Agassiz & H.L. Clark. 1908. Hawaiian Ech. Salenidae. 

Diadematidae, p. 113. 

Centrostephanus mexicanus. Lambert & Thiéry. 1910. Ess. Nom. Rais., p. 163. 

Diadema mexicanum. H.L. Clark. 1925. Cat. Rec. Sea-Urchin Brit. Mus., p.42. 

Centrechinus mexicanus. Ziesenhenne. 1937. Echinoid of the West coast of Lower 

California, Gulf of California and Clarion Island. Zoologica. XXII, p. 

231. 

Diadema mexicanum. Mortensen. 1940. A Monograph of the Echinoidea. III. 1, Aulodonta. 

p. 275, pi. 60, figs. 7-11. 

Diadema mexicanum. H.L. Clark. 1948. A report on the Echini of the warmer Eastern 

Pacific, based on the collections of the Velero III. p. 235-236; Pl. 38, 

p.243. 

 

Diadema mexicanum (Fig. 2.1) se caracteriza por poseer una coloración negra con 

líneas verticales azules en cada lado de los poros genitales que se extienden hasta el 

ambitus (Schultz 2010). Los especímenes adultos pueden medir entre 70-80 mm en 

diámetro y con una altura del caparazón de aproximadamente la mitad (Clark 1940).  

Posee espinas largas puntiagudas, las cuales están cubiertas con una membrana 

venenosa. Las espinas primarias pueden exceder en dos el diámetro del caparazón y son 

muy frágiles (Clark 1940), son finas, largas, huecas y verticiladas con 20-28 series 

longitudinales de dientecillos (Caso 1978). Las espinas secundarias son muy delgadas y 

aciculares, pero no muy largas (Clark 1940). La ausencia de espinas secundarias en el 

peristoma, es una característica muy constante en esta especie (Caso 1978, Hickman 1998). 

En los adultos las espinas son negras con un tinte de marrón, mientras que en los juveniles 

son bandeadas negro/marrón/purpura y blanco (Clark 1940, Coppard y Campbell 2004, 

Lessios 2005). Este aspecto ha hecho que alguna veces individuos jóvenes sean 
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confundidos con especímenes del erizo de mar Centrostephanus coronatus, provocando en 

algunas ocasiones una mala identificación (Alvarado 2004). Los individuos adultos de C. 

coronatus pueden medir cerca de 25 mm, mientras que individuos adultos de D. mexicanum 

pueden medir hasta 50 mm (Hickman 1998). Así mismo, a diferencia de Diadema, 

Centrostephannus posee espinas y pedicelarios en las placas bucales, y espinas con forma 

de “garrote” en las placas adapicales, las cuales poseen un pigmento rosa o púrpura en la 

punta (Fig. 2.2) (Pawson y Miller 1983). 

Cuando D. mexicanum aumenta de tamaño las partes blancas, presentes en 

individuos juveniles, se hacen más oscuras y especímenes adultos lo pueden tener 

suprimido enteramente con las espinas todas uniformemente oscuras. Las espinas 

bandeadas en especímenes adultos son comunes pero generalmente sólo algunos de las 

primarias lo muestran (Clark 1940). La región distal de las espinas carece de bordes 

serrados y de una capa de tejido hinchado, teniendo solo una delgada capa de epidermis 

(Coppard y Campbell 2004).  

Su caparazón es levemente más aplastado que la de su especie gemela D. 

antillarum, siendo tan parecidas que sin saber el lugar de procedencia es difícil distinguir 

una especie de la otra (Mortensen 1940). Solamente el patrón de puntos iridiscentes 

distingue a ambas. En D. mexicanum no hay puntos blancos en la parte media del 

interambulacro, y los puntos azules están presentes como dos líneas paralelas (Schultz 

2010). Posee hasta ocho tubérculos en una serie horizontal en el interambulacra (Schultz 

2010). 

El sistema apical está levemente deprimido, es hemicíclico y mide entre 20 y 25% 

del diámetro horizontal del caparazón (Coppard y Campbell 2006a), siendo más pequeño 

que en cualquier especie del género (Caso 1978). El aparato apical es una estructura muy 

característica en esta especie, siendo más pequeño en relación con el actinostoma, midiendo 

aproximadamente la mitad de este último, con tubérculos esparcidos irregularmente (Caso 

1978). 

El ambulacro mide entre 25 y 30% del interambulacro medido en el ambitus. El 

periprocto mide entre 12 y 16% y es negro con un cono anal pequeño. El peristomo es café 
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oscuro y mide entre 45 y 50% del diámetro horizontal (Coppard y Campbell 2006a), y 

posee hendiduras branquiales, anchas y poco profundas (Caso 1978). El número de placas 

ambulacrales, coincide con el número de orificios ambulacrales, siendo mayor que el de D. 

antillarum. Los orificios ambulacrales, también son más grandes que en la especie 

Atlántica. En las zonas poríferas adorales, hay tres orificios en cada serie transversa. Los 

orificios ambulacrales, son más grandes en la superficie aboral que en la superficie 

actinal. Las zonas ambulacrales al nivel del ambitus, miden aproximadamente la tercera 

parte de las zonas interambulacrales. Los tubérculos ambulacrales primarios, se disponen 

en series regulares del periprocto al actinostoma, variando poco con respecto al tamaño, 

siendo más pequeños los que quedan próximos al peristoma (Caso 1978). 

Posee dos formas distintas de pedicelarios tridentados, similares a los de D. 

antillarum. La forma angosta, la más frecuente, posee un cuello esbelto con un tallo largo, 

y la forma ancha tiene un cuello ancho con un tallo corto y valvas relativamente grandes. 

Estos pedicelarios varían de los de D. antillarum en la presencia de ganchos y cortes en las 

puntas de las regiones próximas de las valvas (Coppard y Campbell 2006b). 

La especie debe su nombre a la localidad tipo (Acapulco, Estado de Guerrero) en el 

Pacífico mexicano. El ejemplar tipo se encuentra depositado en el Museo de Zoología 

Comparada (M.C.Z. no. 635) de la Universidad de Harvard, Boston (E.U.A.) (Clark 1940). 
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Figura 2.1. Diadema mexicanum en A) la Isla del Coco, Costa Rica (Agosto 2007. Fotografía cortesía de 

Stuart Banks), y B) en  Ixtapa- Zihuatanejo, México (Febrero 2010). 
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Figura 2.2. Ejemplar adulto de Centrostephanus coronatus de Bahía de los Ángeles, México, donde se indica 

con flechas las puntas púrpuras de las espinas en forma de garrote en la parte aboral. Escala: 2 cm. 

 

2.3. Distribución y ecología poblacional 

 

Diadema mexicanum se distribuye a lo largo de la costa Pacífica de América, desde el 

Mar de Cortez en el Golfo de California, México, hasta Perú (Caso 1978, Sonnenholzer y 

Lawrence 2002, Barraza y Hasbún 2005, Hooker et al. 2005, Lessios 2005, Neira-Ortíz y 

Cantera 2005, Solís-Marín et al. 2005, Alvarado y Cortés 2008), incluyendo las islas 

oceánicas de Revillagigedo, Clipperton, Coco, Malpelo y Galápagos (Maluf 1991, Reyes-

Bonilla 1995, Glynn et al. 1996, Hickman 1998, Neira-Ortíz y Cantera 2005, Alvarado y 

Chiriboga 2008, Cohen-Rengifo 2008), desde la zona litoral hasta 113 m de profundidad 

(Lessios 2005, Schultz 2010). Es importante recalcar que Schultz (2010) en su monografía 

de Echinoideos menciona la presencia de esta especie en la Isla de Pascua (Chile), sin 
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embargo este es un error y la especie corresponde a Diadema setosum (H.A. Lessios com. 

pers.). A pesar de las distancias, existe un alto flujo de genes entre las poblaciones de este 

erizo en el PTO, que hacen que estos pertenezcan a la misma población genética (Lessios et 

al. 2001).   

La densidad de D. mexicanum es baja (~ 1 ind m-2), con valores que rondan entre 

0.008 y 9.5 ind m-2 (Tabla 2.1). Sin embargo, bajo condiciones particulares como la 

presencia de El Niño (1982-1983, 1986-1987, 1991, 1997-1998) que favorece un mayor 

reclutamiento de la especie, las densidades pueden alcanzar hasta 150 ind m-2. En la Isla 

Uva, Golfo de Chiriquí, Panamá, se ha podido observar cómo está especie pasó de 

densidades bajas (< 3 ind m-2) previo a El Niño a 50-80 ind m-2, las cuales han venido 

disminuyendo paulatinamente a través del tiempo (Glynn 1988, 1990, Eakin 2001), hasta 

alcanzar valores cercanos a 1 ind m-2 para el 2000 (Eakin 2001). En Oaxaca, México las 

densidades se han mantenido relativamente constantes a través del tiempo (Herrera-

Escalante et al. 2005, Benitez-Villalobos et al. 2008, López-Pérez et al. 2008).  

 El diámetro de los individuos puede variar entre 1.5 y 8.1 cm (Caso 1978, Espino-

Barr et al. 1996, Tabla 2.1). Sin embargo, en términos generales (Tabla 2.1) el diámetro de 

los erizos es pequeño (~3-4 cm). Las tallas promedio del caparazón de los erizos también se 

han mantenido constantes a través del tiempo en México (~4 cm) (Herrera-Escalante et al. 

2005, Benítez-Villalobos et al. 2008, López-Pérez et al. 2008). 

La distribución de los erizos puede variar dependiendo de la profundidad y tipo de 

hábitat. En el Parque Nacional Machalilla, Ecuador, Sonnenholzner y Lawrence (2002) 

determinaron altas densidades de D. mexicanum en condiciones hidrodinámicas moderadas 

con un patrón de distribución agregado con agrupaciones de 5 a 50 individuos. Zamorano y 

Leyte-Morales (2005) determinaron que D. mexicanum presentó la mayor densidad de 

cuatro especies  de equinoideos (5.96±0.85 ind m-2) en el arrecife coralino de La Entrega. 

Las mayores densidades las reportaron en aguas profundas (6-12 m) que en someras (0-6 

m), con números mayores (14.04 ind m-2) para agosto y diciembre 2003. Sin embargo, 

Alvarado y Chiriboga (2008), no encontraron diferencias estadísticas significativas entre 

zonas someras y profundas para la Isla del Coco, aunque si notan visualmente una mayor 
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concentración del erizo entre 8 y 12 m. Sin embargo, para 1987 Guzman y Cortés (1992), 

luego de los eventos de El Niño de 1982-1983 y 1986-1987, encuentran diferencias 

significativas entre profundidades, siendo las profundidades entre 3-6 y 6-9 m donde se 

hallaron las mayores densidades (24.2-27.1 ind m-2 respectivamente), mientras que 

densidades entre 14 y 17 ind m-2 fueron halladas entre 9-12 m y 1-3 m, respectivamente. 

Las menores densidades  (4 y 9 ind m-2) se hallaron entre intervalos de profundidad 

mayores (12-24 m). 

 Zamora y Leyte-Morales (2009) encuentran, para los arrecifes de Zihuatanejo y 

Acapulco, México, que D. mexicanum incrementa considerablemente su densidad durante 

la época de lluvias. Los autores argumentan que un aumento en la temperatura del mar, una 

disminución en la salinidad, en la concentración de oxígeno disuelto y en la transparencia 

del agua en época de lluvias parece ser las causas principales de este incremento en las 

densidades poblacionales. Así mismo, encontraron que en localidades donde la actividad 

turística es mayor, D. mexicanum presenta altas abundancias. Estos resultados requieren un 

mayor análisis ya que los autores solo presentan posibles factores que causen este aumento, 

sin analizar realmente si existe una relación causal entre ellas. Así mismo, es importante 

notar que de manera general la sedimentación, y cambios en la calidad del agua 

generalmente afectan negativamente la presencia de diademátidos en los arrecifes (Bauer 

1980, Roller y Stickle 1993, Grignard et al. 1996, Metaxas y Young 1998, Vázquez-

Domínguez 2003, Alvarado y Fernández 2005). En el caso de los incrementos en época 

lluviosa observados por Zamora y Leyte-Morales (2009), es necesario ver, si previo a las 

evaluaciones de los autores existió algún periodo de reclutamiento que causara este 

incremento poblacional, y cuál fue la sobrevivencia de los erizos a través del tiempo con las 

condiciones de la época lluviosa. 

 Díaz-Martínez (2010) estimó mensualmente la abundancia, mortalidad natural, 

distribución espacial y crecimiento poblacional de D. mexicanum en dos localidades de 

Bahía de Huatulco entre abril 2008 y marzo 2009. En La Entrega, la abundancia fluctuó 

entre 434-865 individuos para el arrecife utilizando el modelo de Zippin, y entre 270-655 

individuos para el arrecife con el modelo de Seber-LeCren. En la Isla Montosa la población 
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fluctuó entre 165-450 individuos con el primer modelo, y entre 55-324 individuos con el 

segundo. La tasa mensual de mortalidad fue de 0.06-0.09 para La Entrega y de 0.11-0.25 

para la Isla Montosa. La distribución espacial mensual en ambas localidades fue agregada 

en todos los meses, con oscilaciones en la intensidad de agregación. 

 

Tabla 2.1. Densidades (ind m-2) y tallas (cm) de Diadema mexicanum en diferentes 

localidades del Pacífico Tropical Oriental. 

Sitio Año Densidad 
 (ind m-2) 

Talla  
(cm) 

Referencia 

México     
Archipiélago de Revillagigedo 2006 0.45 - Bedolla-Guzmán 2007 
Santa Rosalía, Golfo de 
California (GC) 

2004-2005 0.003 - González-Azcárraga 
2006 

Bahía de Loreto, GC 1997-1998 0.023 - Holguín-Quiñones et al. 
2000 

Isla Espíritu Santo, GC  2001-2002 0.02 - González-Medina et al. 
2006 

Islas Marías, Nayarit 2008 0.12 - Ramírez-Ortíz 2010 
Isla Isabel, Nayarit 2008 0.48 - Ramírez-Ortíz 2010 
Tenacatita, Jalisco 2008 0.05 - Ramírez-Ortíz 2010 
Colima 1994-1995 1.5 1.5-8.5 Espino-Barr et al. 1996 
Manzanillo, Colima 2008 0.03 - Ramírez-Ortíz 2010 
Caleta de Campos, Michoacán 2008 0.28 - Ramírez-Ortíz 2010 
Ixtapa-Zihuatanejo/Acapulco, 
Guerrero 

2004 1.45 - Zamorano y Leyte-
Morales 2009 

 2008 0.24 - Ramírez-Ortíz 2010 
Acapulco, Guerrero 2008 0.94 - Ramírez-Ortíz 2010 
La Entrega, Oaxaca,  2002-2003 5.96 - Zamorano y Leyte-

Morales 2005 
Bahías de Huatulco, Oaxaca 2000-2001 1.0-6.8 2.9-4.0 Herrera-Escalante et al. 

2005 
 2006-2007 0.26-4.17 4.41-4.72 Benítez-Villalobos et al. 

2008 
Isla Cacaluta, Oaxaca 2006-2007 0.46 4.38 López-Pérez et al. 2008 
Francia     
Atolón de Clipperton 1994 0.1-2.2 - Glynn et al. 1996 
Nicaragua     
San Juan del Sur 2009 0.35 - Alvarado et al. 2010 
Costa Rica     
Parque Nacional Marino Ballena 2004 0.04-1.03 - Alvarado y Fernández 

2005 
Isla del Caño 1984-1985 0.35-3.9 - Guzmán 1988a, Guzmán 

y Cortés 1993 
Isla del Coco 1968 - 3.3-5.3 Pearse 1968 
 1987 14.5 - Guzmán y Cortés 1992 
 1990 6.1 - Lessios et al. 1996 
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Sitio Año Densidad 
 (ind m-2) 

Talla  
(cm) 

Referencia 

 2002 0.84 - Guzmán y Cortés 2007 
 2006 1.06 - Alvarado y Chiriboga 

2008 
Panamá     
Isla Uva, Golfo de Chiriquí 1987 50-150 1.8-3.1 Glynn 1988 
 1974-2000 3-60 - Eakin 2001 
Saboga, Golfo de Panamá 1987 27.2 3.4-3.5 Glynn 1988 
Islas Golfo de Chiriquí 2007 0.01-9.05 - Alvarado et al. 2012 
Colombia     
Azufrada, Isla Gorgona 1996-1998 2.27  Vargas-Angel 2003 
Playa Blanca, Isla Gorgona 1997-1998 13.8-28.1  Toro-Farmer 1998 
Chola, Ensenada Utría 1996-1998 0.49  Vargas-Angel 2003 
Isla Malpelo 2006-2007 2.9-3.1 - Cohen-Rengifo 2008 
Bahía Malaga - 2.77 4.56 Lozano-Cortés et al. 

2011 
Ecuador     
Punta los Frailes, Parque 
Nacional Machalilla 

1994-1996 0.35-0.73 - Sonnenholzer y 
Lawrence 2002 

Islas Galápagos 2000-2001 0.1 - Shepherd et al. 2003 
 2000-2001 0.088 - Edgar et al. 2004 
     
Isla Santa Cruz, Islas Galápagos 2002 0.008-0.5 - Lawrence y 

Sonnenholzer 2004 
 

2.4. Evolución 

 

Mortensen (1940) en su monografía de la Clase Echinoidea indica que D. antillarum 

y D. mexicanum fueron en un pasado una sola especie, distribuida a lo largo de los mares 

tropicales de América. Sin embargo, con la división de estas zonas por el Istmo de Panamá, 

esta especie fue separada en dos grupos, los cuales fueron divergiendo.  

De acuerdo a estudios filogeográficos (Lessios et al. 2001), D. mexicanum se originó 

en el Plioceno (4-2 millones de años) debido a un aislamiento del Pacífico Oriental del 

Pacífico Central por la Barrera del Pacífico Central y debido al surgimiento del Istmo de 

Panamá. Lessios et al. (2001) indican que existen dos posibles hipótesis para la explicar la 

especiación de D. mexicanum. La primera postula que la especie se formó previo al 

surgimiento del istmo. Esta hipótesis requiere la postulación de dos eventos de extinción, 

uno de un ancestro pan-Pacífico y otro de los descendientes de D. mexicanum en el 

Atlántico. La segunda hipótesis, postula que D. mexicanum y D. antillarum son en realidad 



Capítulo 2. Estado de conocimiento de D. mexicanum  
 

39 
 

especies gemelas en consistencia con las distribuciones de hoy día, y por lo tanto no 

necesita la postulación de ningún evento de extinción o de especiación debido a barreras 

desconocidas. Solo requiere que el aislamiento del PTO del Pacífico Central por la barrera 

del Pacífico Oriental se diera antes del surgimiento del Istmo de Panamá, lo cual es 

consistente con la evidencia biogeográfica y geológica (Lessios et al. 2001). 

 

2.5. Alimentación e impacto bioerosivo 

 

D. mexicanum es principalmente herbívoro, pero también se alimenta de ciertos 

animales y ocasionalmente de coral (Hickman 1998). La actividad erosiva de esta especie 

está descrita en  detalle en el Capítulo 1. Sin embargo, no existe ningún estudio que 

describa la composición de su contenido estomacal, ni sus preferencias alimenticias. 

 

2.6. Reproducción 

 

Se ha determinando en el Golfo de Panamá que esta especie se reproduce de agosto a 

noviembre (Lessios 1981) desovando en la fase de luna llena, con un ciclo reproductivo de 

15 días (Lessios 1984). En el Golfo de California, su periodo reproductivo se extiende de 

abril a noviembre, dándose el desove cuando la luna se encuentra en la fase llena o nueva 

(Olivares-González 1986). En Colima, México, posee una época de madurez gonadal que 

va de mayo a septiembre, aunque se pueden observar máximos en diciembre (Espino-Barr 

et al. 1996). Olivares-González (1986) determinó que existe una relación positiva entre el 

índice gonadal y la temperatura, incrementándose la actividad reproductiva a temperaturas 

superiores a 23°C. Así mismo, el índice gonadal alcanzó un valor máximo con un ámbito 

de diámetro del caparazón de 4.5-5.0 cm. Pearse (1968) encuentra que en la Isla del Coco 

no hay sincronía gametogénica, hallando individuos en todas las etapas gametogénicas. En 

promedio, el diámetro de sus huevos es de 69.54 μm (Lessios 1990), y no varía 

significativamente entre meses ni localidades (Lessios 1987). La duración de vida de su 

larva en condiciones de laboratorio es de 42 días (Emlet 1995). Lessios (1981) determinó 
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que las larvas no se liberan en las épocas de mayor productividad por fitoplacton, sino más 

bien tienden a asentarse previo a la época de afloramiento con lo que aseguran asentarse en 

zonas costeras, evitando ser alejadas de la costa por efecto de los vientos y las corrientes. 

McAlister (2008) estudio como las diferencias en la heterogeneidad de niveles de 

fitoplancton como alimento pueden influenciar la evolución y expresión del largo de los 

brazos de las larvas de D. antillarum y D. mexicanum en Panamá. En su investigación 

encontró que las larvas de D. antillarum poseen brazos más largos en relación a su cuerpo 

que D. mexicanum, siendo una mejor estrategia evolutiva tener brazos largos para obtener 

alimento en un ambiente pobre como lo es el Caribe. 

 

2.7. Parasitismo y enfermedades 

 

Olivares-González (1986) estudió la relación parasitaria del gasterópodo Echineulima 

mittrei en D. mexicanun en el Golfo de California, encontrando una mayor incidencia de 

parasitismo en tallas entre los 2.0-2.9 cm de diámetro del erizo, y principalmente en 

primavera. Este gasterópodo parasita principalmente la zona interambulacral del lado oral 

del caparazón (Olivares-González 1986). Este mismo comportamiento de parasitismo se ha 

informado para las Islas Taboga y Gorgona, en Panamá y Colombia respectivamente 

(Mortensen 1940, Lützen y Nielsen 1975).  

Bauer y Agerter (1994) aislaron varias bacterias potencialmente patógenas para D. 

mexicanum obtenidas de la Linterna de Aristóteles, estómago y gónadas. Las bacterias 

encontradas fueron: Bacillus sp., Clostridium sp., C. perfringens, C. innocuum, C. 

glycolium, Flavimonas orzihabitans, Pseudomonas sp., Streptococcus sp., y Vibrio 

alginolyticus. De estas, varias son causantes de enfermedades en erizos. Los especímenes 

colectados en el Golfo de Panamá (Isla Saboga) mostraron una flora bacteriana persistente 

de C. perfringens, lo cual puede estar asociado a exposición a contaminación fecal humana, 

siendo indicativo de las condiciones locales, ya que especímenes colectados en el Golfo de 

Chiriquí (Isla Uva) no contienen esta bacteria. 
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En mayo 2009 se registró por primera vez para el Pacífico Mexicano una mortandad 

masiva de D. mexicanum para la localidad de La Entrega, Bahías de Huatulco (Benítez-

Villalobos et al. 2009). Se encontraron cientos de caparazones vacíos dispersos en el fondo, 

así como una gran cantidad de espinas sueltas. Algunos individuos presentaban una capa de 

moco sobre el caparazón, con heridas cerca del peristomo y zonas sin tejido en el 

caparazón. De acuerdo a Benítez-Villalobos et al. (2009) las características de este evento 

concuerdan con las señales descritas por Bak et al. (1984) durante la mortandad masiva de 

D. antillarum en 1983 en el Caribe. A la fecha esta mortandad parece un hecho aislado ya 

que no existen reportes para otras zonas de México o del PTO. Así mismo, todavía hace 

falta investigación para determinar las causas y consecuencias de esta mortandad en Bahías 

de Huatulco. 

 

2.8. Actividad biológica y bioprospección 

 

 Juárez-Espinosa (2010) realizó una evaluación de la actividad biológica de dos 

extractos etanólicos (uno visceral y otro calcáreo) de D. mexicanum, con ejemplares de la 

Bahía de la Paz, Golfo de California, México. Mediante técnicas cualitativas determinó la 

actividad antibacteriana y hemolítica utilizando sepas de Escherichia coli, Staphylococcus 

aureus, S. pyogenes, Vibrio harveyi y V. parahaemolyticus. El extracto calcáreo fue el que 

presentó mayor actividad, del cual las fracciones CC1FN-F1-3 y CC1FN-F4,5,7 y 8 presentaron 

actividad contra S. aureus y S. pyogenes, respectivamente. Por lo tanto, hay ciertos 

compuestos presentes en este erizo que presentan un potencial antibiótico contra estas dos 

sepas bacterianas, así como antioxidantes. Sin embargo, Juárez-Espinosa (2010) indica que 

se requiere mayores estudios para caracterizar mejor su actividad. 

 

2.9. Depredadores 

 

 Entre los depredadores conocidos de D. mexicanum en el PTO se tienen a los peces 

Arothron meleagris, Arothron hispidus (Familia Tetradontidae), Diodon holocanthus 
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(Familia Diodontidae), Bodianus diplotaenia (Labridae), Pseudobalistes naufragium, 

Balistes polylepis y Sufflamen verres (Familia Balistidae) (Glynn et al. 1972, Guzmán 

1988a, Eakin 2001). De acuerdo a Randall (1967) en el Caribe D. antillarum representa el 

73% de la dieta del género Balistes, 35% de la dieta de Diodon, 14% de la dieta de 

Bodianus y entre 10-86% de la dieta de Haemulon, género que hasta la fecha no está listado 

como depredador de D. mexicanum en el PTO. Para las Islas Canarias, Clemente y 

Hernández (2007) y Clemente et al. (2010) indican que los principales depredadores y 

controladores de las poblaciones de D. aff. antillarum son Balistes capriscus, Canthidermis 

sufflamen y Bodianus scrofa, por su capacidad de depredar tanto sobe individuos juveniles 

como adultos. 

 

2.10. Extracción pesquera 

 

Espino-Barr et al. (1996) estudiaron el potencial de D. mexicanum para extracción 

pesquera en la región de Colima, México. En su estudio recomiendan que esta especie 

puede ser explotada comercialmente entre junio y septiembre, cuando la gónada alcanza un 

mayor peso; sin embargo recomienda que debe de restringirse su captura a una talla mínima 

de caparazón que no fue cuantificada en el estudio. 

En México, Piña-Espallargas (2004) informa que D. mexicanum es capturado solo 

para comercio ornamental y uso en acuarios, sin proporcionar estadísticas. Sin embargo, 

indica una mayor demanda por Centrostephanus coronatus, otro diademátido que es 

comúnmente confundido con juveniles de D. mexicanum, por lo que la extracción de la 

última especie puede ser mayor a lo indicado por la autora. 

 

2.11. Necesidades de investigación de Diadema mexicanum en el PTO 

 

Probablemente D. mexicanum sea la especie de equinoideo más estudiada en el PTO, 

y a la cual se le ha brindado mayor importancia debido al papel que juegan congéneres en 

otros arrecifes del mundo. Este hecho se hace más evidente luego del incremento de las 
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poblaciones de este erizo posterior al evento de El Niño de 1982-1983 (Glynn 1988, 

Guzman y Cortés 1992, Eakin 1996, 2001) y de la mortandad masiva de D. antillarum en el 

mar Caribe entre 1983-1984 (Lessios et al. 1984). El primer evento llamó la atención 

debido al alto impacto bioerosivo que pueden causar explosiones poblacionales de este 

erizo sobre los frágiles arrecifes del PTO. El segundo evento llamó la atención sobre la 

importancia de la presencia del género Diadema como herbívoros en la dinámica arrecifal, 

ya que su ausencia ha sido considerada factor clave en el cambio de fase de los arrecifes 

coralinos del Caribe. Además, gracias a la amplia investigación sobre D. antillarum en el 

Caribe previo al evento de mortandad masiva, se conoce el papel positivo y negativo que 

tiene esta especie en el reclutamiento de corales y en la dinámica de carbonatos en el 

arrecife. 

La mayor parte de los estudios en el PTO sobre D. mexicanum han estado enfocados 

en describir la densidad poblacional en los arrecifes de la región, y su impacto erosivo 

principalmente en la Isla Uva, Panamá, y en Bahías de Huatulco, México. Aspectos sobre 

su reproducción han sido estudiados en México, pero los principales estudios se han llevado 

a cabo en Panamá. Así mismo, es en este país donde se han realizado la mayor parte de las 

investigaciones relacionadas con aspectos evolutivos y genéticos de la especie. 

Es evidente, que quedan todavía muchos vacíos de conocimiento sobre esta especie. 

En aspectos reproductivos, como se mencionó anteriormente las investigaciones han sido 

realizadas principalmente en Panamá, por lo que hace falta ampliar las áreas de estudio con 

el fin de determinar si siguen el mismo comportamiento de este país, además de comparar 

poblaciones dentro y fuera de áreas afectadas por afloramiento. Relacionado con este 

tópico, hace falta investigar los patrones de asentamiento y reclutamiento larval en los 

arrecifes, y determinar la presencia estacional de larvas en la columna de agua. 

Hace falta investigar sobre tasas de crecimiento del erizo, y como estas se ven 

influenciadas por factores ambientales, así como tasas de crecimiento poblacional y 

desarrollo de diferentes cohortes de edad.  

La actividad bioerosiva de esta especie se ha estudiado en México y Panamá 

principalmente, pero es poco lo que se conoce de la composición de su dieta. Hace falta 
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hacer ensayos de herbivoría para determinar preferencias de alimentación, y como esta 

especie influye sobre la composición de algas en los arrecifes del PTO. Así mismo, es 

necesario cuantificar competencias por recursos versus otras especies de erizos o de 

herbívoros presentes en los arrecifes, así como determinar cuantitativamente los efectos de 

los principales depredadores del erizo y cambios tróficos. 

 Otro aspecto importante a desarrollar es la presencia de enfermedades y tumores en 

las poblaciones del erizo, y como el cambio climático y la acidificación de las aguas del 

mar pueden afectar el desarrollo larval y de juveniles. 

Finalmente, hace falta cuantificar el grado que pueda sufrir esta especie por 

extracción ya sea con fines para consumo como para acuarismo, y qué medidas se deben 

tomar para proteger a sus poblaciones. 
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JUSTIFICACION 

 

Debido a que el Pacífico Tropical Oriental es naturalmente más susceptible a 

bioerosionadores arrecifales  (Manzello et al. 2008), y ha sufrido un incremento en los 

mismos luego de eventos de El Niño, llevando a un debilitamiento en la estructura arrecifal 

y por consiguiente de su diversidad y los servicios que esta presta, este estudio busca 

determinar cual es el impacto como bioerosionador del erizo de mar Diadema mexicanum 

en la región. Se espera poder determinar las tallas y densidades poblaciones e identificar 

sitios que poseen estados pocos deseables de conservación en relación a la presencia del 

erizo y del sustrato en el que se desarrolla.  

 La preocupación sobre la acidificación de los océanos ha llegado a sugerir que la 

región del PTO, que posee valores bajos de pH (Manzello et al. 2008), con arrecifes 

pobremente desarrollados y sujetos a una rápida bioerosión, sirva de modelo para entender 

la respuesta de los arrecifes coralinos en condiciones de altas concentraciones de CO2. 

Cualquier perturbación que cause una disminución en la acreción coralina o incremente la 

bioerosión puede desplazar la balanza entre un arrecife sano y uno enfermo (Manzello et al. 

2008). Así mismo, se ha visto que las poblaciones de erizos de mar aumentaron en aquellos 

arrecifes en donde el fenómeno de El Niño causó altas mortalidades de corales (Glynn 

1988, Guzmán y Cortés 1992, 2007, Eakin 2001), por lo que se considera otra amenaza que 

contribuye a la destrucción de los arrecifes (Guzmán y Cortés 1993).  

A lo largo del PTO existen diferencias en cuanto a la densidad de este erizo (Tabla 

2.1), sugiriendo que el efecto de bioerosión depende del área de estudio (Tabla 2.1). Reyes-

Bonilla (2003) sugiere que los eventos de El Niño no son tan importantes para determinar 

la abundancia y composición coralina de los arrecifes de México, como lo es en otras áreas 

del Pacífico Tropical Oriental (Guzmán 1988a, Guzmán y Cortés 1992, 2007). Esta 

diferente susceptibilidad ante un fenómeno como El Niño y un aumento posterior en la 

presión por bioerosión de erizos de mar en los arrecifes va a determinar la estabilidad 

arrecifal y la capacidad de respuesta. Es probable que los arrecifes de México posean 

mayores posibilidades de recuperación ante eventos extremos de El Niño, debido que han 
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sufrido menos impactos (Carriquiry y Reyes–Bonilla 1997, Reyes-Bonilla 2003) que los 

arrecifes que se encuentran en Costa Rica, Panamá o Galápagos (Glynn et al. 1988, Cortés 

y Jiménez 2003, Glynn 2003, Maté 2003), y al bajo impacto que poseen en ellos los 

organismos bioerosionadores como Diadema (Reyes-Bonilla y Calderon-Aguilera 1999, 

Herrera-Escalante et al. 2005).  

Por lo tanto, debido a la susceptibilidad que poseen los arrecifes coralinos del PTO 

ante la bioerosión (Manzello et al. 2008), al impacto de El Niño (Reyes 2003) provocando 

altas densidades de Diadema que aceleran la bioerosión (Guzman y Cortes 1992, Eakin 

2001), es crucial estudiar sus patrones de distribución, tallas y tasas de bioerosión a lo largo 

de esta región. El monitoreo de las poblaciones de este bioerosionador en los diversos 

arrecifes de la región es determinante, ya que cambios en su abundancia a nivel local 

podrían ser indicadores de posibles cambios a nivel del ecosistema (Guzmán y Cortés 

1993).  
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OBEJTIVOS 

 

Objetivo principal 

 

 Determinar el estado y estructura poblacional del erizo de mar Diadema mexicanum 

en la costa del Pacífico de México, El Salvador, Costa Rica y Panamá, y su impacto como 

bioerosionador en los arrecifes coralinos de dichos países. 

 

Objetivos específicos 

 

1. Determinar la distribución, densidad y estructura de tallas del erizo de mar Diadema 

mexicanum en los arrecifes del Pacífico Oriental Tropical. 

2. Cuantificar la tasa de bioerosión causada por la especie en la región de estudio. 

3. Determinar la cobertura de coral vivo, las tasas de crecimiento coralino, la densidad 

del esqueleto y la complejidad arrecifal en los sitios de trabajo, y relacionar dichos 

parámetros con la presencia, abundancia e impacto del erizo de mar.  

4. Identificar que arrecifes se encuentran amenazados o están bajo una amenaza 

potencial por bioerosión de Diadema mexicanum. 

 

 



Capítulo 3. Densidad, tallas y dieta de D. mexicanum  
 

48 
 

Capítulo 3 

 

Distribución, tallas, y dieta de Diadema mexicanum (Echinoidea) a lo largo del 

Pacífico Tropical Oriental 

 

3.1 Introducción 

 

Los diademátidos constituyen una de las familias de erizos de mar más importantes. 

Su habilidad para ocupar diferentes nichos ha sido un factor importante para explicar su 

éxito, viviendo en arrecifes coralinos, raíces de mangle, pastos marinos y fondos arenosos 

(Birkeland 1989). Su éxito está asociado con su dieta generalista y su eficiencia para 

utilizar diferentes recursos. Poseen un papel importante en áreas arrecifales debido a su 

efecto significativo sobre la biomasa, estructura y distribución de algas, así como en la 

composición de corales y la geomorfología del arrecife debido a que son bioerosionadores 

importantes (Birkeland 1989). Diadema es uno de los géneros de erizos de mar más 

abundante, de mayor dispersión y de importancia ecológica en aguas someras tropicales 

(Lessios et al. 2001). 

Se ha comprobado que altas densidades de este género de erizo reducen la biomasa 

de macroalgas, permitiendo que dominen las algas filamentosas, facilitando una mayor 

supervivencia de reclutas de coral (Sammarco et al. 1974, Sammarco 1980, 1982a, b). Sin 

embargo, altas densidades también pueden destruir la estructura coralina provocando que la 

tasa de crecimiento del mismo sea muy baja (Scoffin et al. 1980). Por otro lado, una baja 

densidad puede provocar un incremento en la biomasa de macroalgas, disminuyendo la 

supervivencia de reclutas de coral (Sammarco 1980, 1982a, b). Un área con densidad y 

biomasa moderada del erizo puede ser considerada como un sistema menos disturbado, 

mientras altas biomasas y densidades, pueden estar relacionados con un sistema más 

degradado (Hernández et al. 2008). 

Diadema antillarum ha sido la especie de erizo de mar tropical de la cual 

probablemente se han realizado más investigaciones científicas. Este hecho radica en el 
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papel que ha jugado históricamente en los arrecifes coralinos del Mar Caribe, donde previo 

a su mortandad masiva en 1983 (Lessios et al. 1984) fue identificado como un 

bioerosionador (Ogden 1977, Scoffin et al. 1980, Bak et al. 1984) y un herbívoro clave 

(Sammarco 1980, 1982a,b, Carpenter 1981, 1986, Hay 1984, Hughes et al. 1987). Su altas 

densidades, producto probablemente de la sobrepesca de sus depredadores (Hay 1984), 

favorecieron una mayor disponibilidad de sustratos para asentamiento y reclutamiento de 

corales por la acción de alimentación sobre las algas del sustrato (Sammarco 1980, 1982a, 

Carleton y Sammarco 1987, Morse et al. 1988) manteniendo sistemas productivos pero 

bajas biomasas de macroalgas (Carpenter 1986, 1990, Hughes et al. 1987). Posterior al 

evento de mortandad masiva, junto con otros factores de disturbio (Mumby et al. 2006) se 

empezó a notar un cambio de fase en los arrecifes del Caribe (Hughes 1994, Bellwood et al. 

2004, Bruno et al. 2009), los cuales pasaron de ser dominados por corales escleractinios a 

ser dominados por macroalgas (Hughes et al. 1987, Carpenter 1990). Estos factores 

marcaron el papel que juega este erizo sobre la dinámica arrecifal en el Caribe, pero a su 

vez recalcan la importancia de poseer información base a escala regional para poder 

comprender los cambios que ocurren en los ecosistemas.  

Diadema mexicanum juega un papel preponderante en los arrecifes del Pacífico 

Tropical Oriental, como lo demostraron Glynn (1988) y Eakin (1992, 1996, 2001) en 

Panamá, donde luego del evento de El Niño de 1982-1983 sus poblaciones pasaron de 3 ind 

m-2 a densidades entre 50 y 150 ind m-2. Este incremento trajo como consecuencia una 

fuerte erosión del basamento de los arrecifes coralinos de Panamá (Glynn 1988, Eakin 

1996, 2001). Este proceso de deterioro fue fácil de seguir debido al continuo monitoreo de 

sus poblaciones a través del tiempo en la Isla  Uva, Golfo de Chiriquí, Panamá (Glynn 

1976, 1988). Además de esta localidad en Panamá, en la Isla del Coco, Costa Rica, se 

observó un aumento en la densidad de D. mexicanum (Guzman y Cortés 1992) provocando 

efectos similares a los de Panamá. Sin embargo, para la mayor parte del PTO el efecto de 

D. mexicanum no fue documentado. Con el tiempo, ha aumentado el interés por 

comprender el estado de las poblaciones de D. mexicanum en el PTO, lo cual se ha visto 

reflejado en un mayor número de investigaciones que evalúan su densidad poblacional 
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(Guzmán 1988a, Espino-Barr et al. 1996, Glynn et al. 1996, Lessios et al. 1996, Toro-

Farmer 1998, Holguín-Quiñones et al. 2000, Eakin 2001, Sonnenholzer y Lawrence 2002, 

Shepherd et al. 2003, Vargas-Angel 2003, Edgar et al. 2004, Alvarado y Fernández 2005, 

Herrera-Escalante et al. 2005, Zamorano y Leyte-Morales 2005, 2009, González-Azcárraga 

2006, González-Medina et al. 2006, Bedolla-Guzmán 2007, Guzman y Cortés 2007,  

Alvarado y Chiriboga 2008, Benítez-Villalobos et al. 2008, Cohen-Rengifo 2008, López-

Pérez et al. 2008, Alvarado et al. 2010, Ramírez-Ortíz 2010, Lozano-Cortés et al. 2011). 

Sin embargo, varias de estas investigaciones se han realizado con diferentes metodologías, 

y se han enfocado en describir la cantidad de erizos por unidad de área, sin brindar mayor 

información de tallas, dieta o factores que favorezcan/afecten a sus poblaciones. En 

México, se ha estudiado su potencial pesquero (Espino-Barr et al. 1996) y su acción erosiva 

(Herrera-Escalante et al. 2005, Benítez-Villalobos et al. 2008, López-Pérez et al. 2008). 

De esta manera, el objetivo del presente trabajo es describir por primera vez y con 

visión regional los patrones de densidad poblacional, distribución de tallas y elementos 

generales de la dieta de D. mexicanum en el Pacífico Tropical Oriental, aplicando una 

metodología estándar en 12 localidades con arrecifes coralinos de cuatro países (México, El 

Salvador, Costa Rica y Panamá). Estas variables son consideradas claves para determinar 

procesos ecológicos determinantes en arrecifes coralinos como lo son la herbivoría y la 

bioerosión (Bak 1994, Carreiro-Silva y McClanahan 2001). 

 

3.2. Materiales y métodos 

 

El estudio se realizó en doce localidades con arrecifes coralinos del Pacífico Tropical 

Oriental (PTO; Fig. 3.1, ver anexos para una descripción completa de las localidades), que 

incluyeron ambientes continentales, peninsulares e insulares, tanto protegidos (Parques 

Nacionales o Reservas Biológicas) como no protegidos (Tabla 3.1). Así mismo, se contó 

con información de tallas y densidades de Diadema mexicanum de los Archipiélagos de 

Revillagigedo (México) y Galápagos (Ecuador). Los datos biológicos de Revillagigedo 

fueron facilitados por el Laboratorio de Sistemas Arrecifales (LSA) de la Universidad 
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Autónoma de Baja California Sur, los cuales fueron tomados en abril 2010 en las islas 

Socorro, Roca Partida y San Benedicto. La información de Galápagos fue facilitada por el 

programa de monitoreo biológico de la Fundación Charles Darwin, los cuales fueron 

tomados en marzo 2000 y mayo 2001, en los islotes de Darwin y Wolf. 

En cada localidad (Fig. 3.1; A-L), se muestrearon tres sitios (i.e. A1, A2, A3), con la 

excepción de os archipiélagos de Coiba y las Perlas donde se visitaron cinco sitios, y en 

Carrizales y Marietas, donde se visitaron dos, debido al tamaño del área de estudio. En cada 

sitio se cuantificó la densidad de D. mexicanum contabilizando todos los erizos presentes a 

lo largo de tres transectos de 10 m de largo y 2 m de ancho (3 transectos x 10 m largo x 2 m 

ancho = 60 m2), sin remover ninguna colonia de coral vivo ni destruir ninguna estructura 

arrecifal en el proceso de muestreo. Los transectos se realizaron entre 4 y 8 m de 

profundidad, donde son más comunes los erizos. 

 

Tabla 3.1. Localidades de muestreo en el Pacífico Tropical Oriental. 

País Localidad Fecha  
de muestreo 

Descripción de la localidad  

México Isla Espíritu 
Santo 

noviembre 
2009 

Bourillón-Moreno et al. 1988, Reyes-Bonilla y 
López-Pérez 1998, Reyes-Bonilla 2003 

 Cabo Pulmo noviembre 
2009 

Arizpe et al. 1993, Reyes-Bonilla 1993, 1997, 
2003, Calderón-Aguilera et al. 2007 

 Marietas marzo 2010 Carriquiry y Reyes-Bonilla 1997, Calderón-
Aguilera et al. 2007, Norzagaray-López  2010 

 Carrizales febrero 2010 Chávez-Comparan y Macías-Zamora 2006, 
Escobosa-Gonzáles et al. In prep. 

 Ixtapa-
Zihuatanejo 

febrero 2010 Salcedo-Martínez et al. 1988, Oseguera-Cruz 2004, 
Victoria-Salazar 2007 

 Bahías de 
Huatulco 

septiembre 
2010 

Glynn y Leyte-Morales 1997, Reyes-Bonilla y 
Leyte-Morales 1998, López-Pérez y Hernández-
Ballesteros 2004 

 
El 
Salvador 

 
Los Cóbanos 

 
enero 2009 

 
Molina 1996, Reyes-Bonilla y Barraza 2003, 
Segovia-Prado y Navarrete-Calero 2007 

 
Costa 
Rica 

 
Bahía Culebra 

 
julio 2009 

 
Cortés y Guzman 1998, Cortés y Jiménez 2003 

 Isla del Caño julio 2009 Cortés y Guzman 1998, Guzman y Cortés 2001, 
Cortés y Jiménez 2003 

 Isla del Coco febrero 2009 Castillo et al. 1988, Guzman y Cortés 1992, 2007, 
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Cortés y Guzman 1998, Cortés y Jiménez 2003 
 
Panamá 

 
Isla Coiba 

 
junio 2010 

 
Maté 2003, Guzman et al. 2004 

 Archipiélago de 
las Perlas 

abril 2010 Maté 2003, D’Croz y O’Dea 2007, Guzman et al. 
2008  

 

 
Figura 3.1. Localidades muestreadas a lo largo del Pacifico Tropical Oriental (PTO). A: Isla Espíritu Santo; 

B: Cabo Pulmo; C: Bahía Banderas; D: Zihuatanejo; E: Huatulco; F: Huatluco; G: Los Cóbanos; H: Bahía 

Culebra; I: Isla del Caño; J: Isla del Coco; K: Isla Coiba; L: Archipiélago Las Perlas. 
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A lo largo de los transectos, se midió el diámetro del caparazón de todos los 

individuos presentes en esta o de al menos 50 erizos mediante un vernier plástico (0.01 cm) 

con el fin de determinar la estructura de tallas. De no haber erizos en los transectos, estos se 

midieron fuera de los mismos. Para determinar la biomasa de los erizos se utilizó la 

regresión utilizada por Hernández et al. (2008) para obtener el peso seco de D. aff. 

antillarum basada en 2760 individuos de todas las tallas. 

 

PSE = 0.00913 x (DT2.57867) 

PSE: peso seco del erizo (g) 

DT: diámetro del caparazón (mm) 

 

De esta manera, la talla de cada erizo medido en cada localidad fue convertida en 

peso seco, para obtener un promedio por sitio, el cual fue multiplicado por la densidad de 

erizos en el sitio, con lo cual se obtiene la biomasa (g ind m-2). La biomasa representa una 

medición estándar para todos los organismos marinos, permitiendo un análisis simultaneo a 

través de grupos taxonómicos mayores de arrecifes coralinos, una aproximación que no es 

posible con medidas tradicionales de abundancia o cobertura (Newman et al. 2006). 

 Para determinar la composición general de la dieta se estudió el material evacuado 

del estomago. Se analizó en términos de materia orgánica (MO), fracción carbonatada o 

carbonatos (CaCO3) y fracción no carbonatada (FNC). Para obtener el material evacuado, 

se colectaron 30 individuos (50 en el caso de Coiba y Las Perla) por localidad, los cuales 

fueron colocados en recipientes plásticos de 10 litros, con aireación continua, dejándolos 

evacuar su contenido estomacal durante 24 horas (sensu Glynn 1988, Reyes-Bonilla y 

Calderón-Aguilera 1999).  

 Posteriormente, el contenido evacuado por los erizos fue secado en un horno a 60ºC 

por 24 horas hasta obtener un peso constante. Las muestras fueron pesadas en una balanza 

granataria (0.001 g) y llevadas a una cámara de combustión (mufla) por 6 horas a 550ºC 

para quemar la materia orgánica (MO). El material orgánico empieza a quemarse a 200ºC y 
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es completamente quemado cuando se alcanza los 550ºC. Los carbonatos empiezan a 

convertirse en dióxido de carbono a 800ºC (Griffin et al. 2003). Luego de ser enfriadas las 

muestras fueron de nuevo pesadas. La diferencia entre los pesos determinó la materia 

orgánica presente en el material evacuado por los erizos (Carriero-Silva y McClanahan 

2001). 

 La fracción restante representa la fracción inorgánica, compuesta por una fracción 

de carbonato de calcio (CaCO3) y residuos no solubles (fragmentos de silicio tales como 

granos de cuarzo, espículas de esponjas, diatomeas, radiolarios y limo). La fracción 

inorgánica fue digerida en ácido clorhídrico al 10%, y el material restante como residuo, 

luego de la disolución del CaCO3, fue filtrado utilizando filtros de fibra de vidrio pre-

pesados. El peso del material residuo retenido en el filtro corresponde con la fracción no 

carbonatada (FNC). La diferencia entre el peso de la fracción inorgánica y la FNC es el 

peso del CaCO3  (Carriero-Silva y McClanahan 2001). 

 Con el fin de determinar si existen diferencias significativas entre las localidades en 

cuanto a la densidad, talla y biomasa de los erizos, se realizaron una serie de pruebas de 

análisis de varianza (ANOVA) de una vía utilizando el tamaño de la muestra, promedio y 

desviación estándar, luego de comprobar que cumplieran con los supuestos del análisis 

(Bakus 2007). Así mismo, con el fin de ver si existen diferencias entre provincias 

biogeográficas se agruparon a priori los sitios de acuerdo a la clasificación de Briggs 

(1974). Los dos sitios de la provincia Corteziana (Isla Espíritu Santo y Cabo Pulmo) se 

pusieron en conjunto con la provincia Mexicana (Islas Marietas, Carrizales, Ixtapa-

Zihuatanejo y Bahías de Huatulco). Las otras Provincias fueron la Panámica (Los Cóbanos, 

Bahía Culera, Isla del Caño, Isla Coiba y Archipiélago de las Perlas) y la de islas Oceánicas 

(Archipiélago de Revillagigedo, Islas del Coco, Darwin y Wolf). De la misma manera, se 

realizó una análisis similar por grado de protección: 1) Áreas Marinas Protegidas sin pesca 

(AMPsp: Islas Coco, Caño, Darwin y Wolf, y Revillagigedo), Áreas Marinas Protegidas 

con pesca (AMPcp: Isla Espíritu Santo, Cabo Pulmo, Islas Marietas, Bahías de Huatulco, 

Los Cobanos, Coiba, Las Perlas), y sitios que no son Áreas Marinas Protegidas (No-AMP: 

Carrizales, Ixtapa-Zihuatanejo, Bahía Culebra). Se realizaron una serie de pruebas de 
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ANOVA indexado de una vía utilizando como factores la provincia biogeográfica y el 

grado de protección, y como variables la densidad, talla y biomasa. En el caso de haber 

diferencias significativas, se realizó una prueba a posteriori de Tukey, para determinar 

cuáles provincias explican la diferencia. Para los análisis de densidad y la biomasa se 

excluyó Bahía Culebra, ya que los valores extremos que está localidad son el resultado de 

un reciente reclutamiento de erizos debido a un deterioro de las condiciones ambientales 

del área.  

 En el caso del contenido estomacal evacuado, y sus componentes (MO, FNC, 

CaCO3), debido a que ninguna de las variables cumplió con los supuestos del ANOVA, se 

realizaron una serie de pruebas no paramétricos de ámbitos de Kruskal-Wallis. Finalmente, 

se realizó una regresión polinomial entre la cantidad de carbonatos (g) por individuos y su 

talla (cm) y por clases de tallas. Todos estos análisis fueron realizados en el programa 

estadístico Sigma Stat 3.5.  

Las distribuciones de las frecuencias de tallas del diámetro del caparazón de los 

erizos medidos fueron comparadas mediante una prueba de Chi-cuadrado. Así mismo, con 

esta información se realizó una matriz de similitud de Bray-Curtis con los datos 

estandarizados, con la cual se construyó un dendrograma de agrupamiento promedio y un 

escalamiento multidimensional no métrico (nMDS) (Clarke y Gorley 2006). En este caso se 

utilizaron como factores la provincia biogeográfica (Corteziana-Mexicana, Panámica e Islas 

Oceánicas) y el grado de protección (0: área no protegida en la cual ocurre pesca; I: Área 

Marina Protegida –AMPsp- sin pesca; y II: AMPcp con cierto grado de pesca) de las 

localidades. Además, se realizó un análisis de similitud (ANOSIM) para determinar si 

existe diferencia entre los agrupamientos de localidades. Estos análisis se realizaron 

utilizando el software PRIMER 6.0 (Clarke y Gorley 2006). 

 

3. 3. Resultados 

 

Se examinaron un total de 114 transectos, para un área de 2280 m2 contando un total 

de 9307 erizos. Se midió en el campo el diámetro del caparazón a un total de 1600 
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individuos, y se realizó el análisis de evacuación estomacal a 379 erizos entre tallas de 0.37 

a 8.10 cm.  

La densidad promedio (± error estándar) del erizo de mar D. mexicanum en el PTO 

fue de 0.47±0.15 ind m-2,  siendo mayor en Bahía Culebra (2.19±0.57 ind m-2) y menor en 

Los Cóbanos (0.02±0.01 ind m-2) (Fig. 3.2A), con diferencias significativas entre las 

localidades (F13, 9293= 370.08, P < 0.001). Con la excepción de Bahía Culebra, ninguna 

localidad obtuvo un promedio superior a 1 ind m-2. Con fines comparativos las densidades 

se pueden clasificar arbitrariamente en cuatro categorías: 1) bajas, con un ámbito entre 0.02 

y 0.016 ind m-2 (Los Cóbanos, Islas Marietas, Cabo Pulmo y Carrizales); 2) moderadas, con 

un ámbito entre 0.28 y 0.45 ind m-2 (Isla del Caño, Isla Espíritu Santo, Archipiélago de las 

Perlas, Ixtapa-Zihuatanejo e Isla del Coco); 3) altas, con rangos entre 0.75 y 0.81 ind m-2 

(Darwin y Wolf y el Archipiélago de Revillagigedo); y 4) muy altas, con un valor de 2.19 

ind m-2 para Bahía Culebra. Esta última localidad fue eliminada del análisis entre 

provincias biogreográficas, ya que representa un evento extremo de reclutamiento de 

erizos, él cual se discute en detalle más adelante y en el Capítulo 5. Se observaron 

diferencias significativas (F2, 10 = 5.465, P < 0.025) entre las provincias, difiriendo entre 

ellas la Provincia Corteziana-Mexicana de la Provincia Islas Oceánicas (prueba a posteriori 

de Tukey P < 0.05). Esta diferencia se debe a que la primera provincia en promedio posee 

las densidades más bajas (0.19±0.15 ind m-2), mientras que en las oceánicas es mayor 

(0.66±0.19 ind m-2). La densidad promedio en la provincia Panámica es de 0.35±0.30 ind 

m-2. La densidad de erizos fue mayor en No-AMP (0.91±1.11 ind m-2), seguido por AMPsp 

(0.57±0.24 ind m-2) y AMPcp (0.23±0.36 ind m-2) (Fig. 3.3). Sin embargo, no se 

observaron diferencias significativas (F2,11=1.883, P = 0.198). 

La talla promedio (± error estándar) de los erizos fue de 4.38±1.50 cm, siendo 

máxima en la Isla del Coco (6.71±0.16 cm), y mínima en Cabo Pulmo (2.39±0.08 cm) (Fig. 

3.2B), con diferencias significativas entre localidades (F13,1515 = 184.455, P < 0.001). El 

individuo más grande se registró para la Isla del Coco con 12.30 cm, mientras que el más 

pequeño se registró para Carrizales (0.37 cm). De acuerdo a la talla promedio se pueden 

hacer cinco clasificaciones de talla: 1) 2-3 cm (Cabo Pulmo, Coiba y Las Perlas), 2) 3-4 cm 
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(Isla Espíritu Santo, Carrizales y Bahía Culebra), 3) 4-5 cm (Isla del Caño, Bahía de 

Huatulco y Los Cóbanos), 4) 5-6 cm (Ixtapa-Zihuatanejo, Darwin y Wolf) y 5) 6-7 cm 

(Islas Marietas, Revillagigedo e Isla del Coco). En términos de provincias biogeografías no 

se observaron diferencias significativas entre ellas en cuanto a la talla promedio (F2,11 = 

0.490, P < 0.626). La talla de los erizos fue mayor en localidades que son AMPsp 

(5.77±1.22 cm), que en No_AMP (4.11±1.11 cm) o que AMPcp (3.67±1.36 cm) (Fig. 3.3). 

Sin embargo, no se observaron diferencias significativas (F2,11=3.459, P = 0.068). 

La biomasa promedio (±error estándar) fue 0.26±0.33 g ind m-2, siendo máxima en el 

Archipiélago de Revillagigedo (1.07±1.52 g ind m-2) y mínima en Cabo Pulmo y Los 

Cobanos (0.01±0.01 g ind m-2, para ambas localidades) (Fig. 3.2C), con diferencias 

significativas entre todas las localidades (F13, 9293 = 229.167, P < 0.001). Se clasificaron 

arbitrariamente en tres clases de biomasas: 1) baja, 0.01-0.11 g ind m-2 (Cabo Pulmo, Los 

Cóbanos, Bahías de Huatulco, Isla Espíritu Santo, Carrizales, Las Perlas, Islas Marietas, 

Coiba e Isla del Caño); 2) moderado, 0.32-0.64 g ind m-2 (Ixtapa-Zihuatanejo, Bahía 

Culebra, Darwin y Wolf e Isla del Coco) y 3) alta, 1.07 g ind m-2 en Revillagigedo. Entre 

las provincias biogeográficas se observaron diferencias significativas (F2,10 =24.750, P < 

0.001; excluyendo Bahía Culebra), difiriendo las dos provincias continentales de la 

provincia oceánica (prueba a posteriori de Tukey P < 0.001). 

 

 

 



Capítulo 3. Densidad, tallas y dieta de D. mexicanum  
 

58 
 

 
Figura 3.2. A) Densidad (ind m-2) y B) tallas (cm) y C) biomasa (g ind m-2) de Diadema mexicanum en lo 

largo del Pacífico Tropical Oriental. Áreas de estudio: 1) Isla Espíritu Santo, 2) Cabo Pulmo, 3) Islas 

Marietas, 4) Carrizales, 5) Ixtapa-Zihuatanejo, 6)Huatulco, 7) Los Cóbanos, 8) Bahía Culebra, 9) Isla del 

Caño, 10) Isla del Coco, 11) Coiba, 12) Archipiélago de Las Perlas, 13) Darwin & Wolf y 14) Archipiélago 

de Revillagigedo. Provincias biogeográficas: Corteziana-Mexicana (rojo), Panámica (amarillo) e Islas 

oceánicas (verde) de acuerdo a Briggs (1974). Línea azul representa el promedio. Barras de error: error 

estándar. 
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Fig. 3.3. Talla (cm; rombos) y densidad (ind m-2; círculos) promedio (desviación estándar) de Diadema 

mexicanum por categoría de manejo en la localidades de muestreo en el PTO. No_AMP: No área marina 

protegida; AMPcp: Área marina protegida con pesca; AMPsp: Área marina protegida sin pesca. 

 

Con respecto a la frecuencia de tallas entre localidades (Fig. 3.4), estas se encuentran 

entre 0.37 y 12.30 cm de diámetro del caparazón, y mostraron diferencias significativas 

entre localidades (χ2 = 1795.46, gl = 156, P < 0.001). De manera general, en el PTO (Fig. 

3.4) las tallas que predominan son 2-3 cm (406 ind), 3-4 cm (300 ind) y 4-5 cm (229 ind). 

Tallas como 1-2 cm, 5-6 cm, 6-7 cm, y 7-8 presentaron entre 200 y 100 ind, mientras que el  

resto de tallas presentaron menos de 10 ind. En la mayoría de las localidades, con la 

excepción de la Isla del Coco, Revillagigedo, Darwin y Wolf, y Marietas, los erizos son 

pequeños. En Isla Espíritu Santo, Cabo Pulmo, y las Perlas la clase modal fue entre 2 y 3 

cm de diámetro, en Bahía Culebra  y Coiba entre 3 y 4 cm; en Los Cóbanos, Carrizales e 

Ixtapa-Zihuatanejo entre 4 y 5 cm, mientras que en la Isla del Caño hubo dos clases 

modales (3-4 cm y 4-5 cm). En la Isla del Coco, Darwin y Wolf, y Marietas fue entre 6 y 7 

cm; y en Revillagigedo fue entre 7 y 8 cm (Fig. 3.4). Isla del Coco fue la única localidad 

que presentó una mayor variedad de clases de tallas, diez en total. Cabo Pulmo solo 

presentó tres clases de tallas, Los Cóbanos cuatro, Espíritu Santo, Isla del Caño y las Perlas 
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cinco, Ixtapa-Zihuatanejo y Bahía Culebra seis, Carrizales siete, y las Marietas ocho (Fig. 

3.4). Se observaron tres tendencias modales con respecto a la distribución de tallas (Fig. 

3.4): 1) las dirigidas a la izquierda o tallas pequeñas (Isla Espíritu Santo, Cabo Pulmo, 

Ixtapa-Zihuatanejo, Bahías de Huatulco, Bahía Culebra, y los archipiélagos de Coiba y Las 

Perlas), 2) las dirigidas al centro o a una distribución casi normal (Isla del Caño, Isla del 

Coco, Darwin y Wolf) y 3) las dirigidas hacia la derecha o tallas medianas (Islas Marietas, 

Carrizales, Los Cóbano, Archipiélago de Revillagigedo).  

Las frecuencias de tallas agruparon las localidades en cuatro grupos con un 60% de 

similitud (Fig. 3.5A-B): 1) Isla del Coco, Darwin y Wolf, Archipiélago de Revillagigedo e 

Islas Marietas, 2) Los Cóbanos e Ixtapa-Zihuatanejo, 3) Bahía Culebra, Isla del Caño, 

Carrizales y Bahías de Huatulco, y 4) Archipiélago de las Perlas, Coiba, Isla Espíritu Santo 

y Cabo Pulmo. El grupo 1 está compuesto por todas las localidades que pertenecen a la 

Provincia Islas Oceánicas, que a su vez son AMP que no permiten pesca dentro en sus 

aguas, y una localidad de la Provincia Corteziana-Mexicana que es una AMP con pesca 

dentro de sus aguas. En esta agrupación se encuentran las tallas más grandes (6-8 cm). En 

el resto de agrupaciones existe mezcla de afinidades a provincias biogeográficas. La 

agrupación 2 presenta una AMP con pesca y una zona no protegida, mientras que el grupo 

3 presenta todos los grados de protección. La agrupación 4 presenta solo localidades que 

son AMP con pesca. Esta agrupación posee las tallas más pequeñas (2-4 cm). Las 

agrupaciones 2 y 3 presentan tallas entre 3 y 5 cm. De acuerdo al ANOSIM si existe 

diferencia entre las agrupaciones (R= 0.298, P< 0.05). 
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Figura 3.4. Frecuencia de tallas (cm) de D. mexicanum en las áreas de estudio a lo largo del PTO. n = # 

individuos medidos. Las flechas indican la tendencia de las tallas: 1) a la derecha tallas grandes, 2) a la 

izquierda tallas pequeñas, y al centro una distribución casi normal. n: numero de erizos medidos. 
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Figura 3.5. A) Dendrograma de unión simple y B) escalamiento multidimensional no métrico (nMDS) 

establecidos de una matriz de similitud Bray-Curtis de distribución de las frecuencias de tallas del diámetro 

del caparazón de Diadema mexicanum en la localidades de estudio. AMP: Área Marina Protegida. 
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Con respecto, al contenido estomacal evacuado (CEE) durante los ensayos de 

bioerosión, se determinó que en promedio los erizos evacuan 1.2523±1.3152 g, con un 

valor mínimo de 0.1589 g y un máximo de 8.5509 g, con diferencias significativas entre 

localidades (H = 143.066, gl = 11, P < 0.001). El promedio de materia orgánica (MO), 

fracción no carbonatada (FNC) y carbonatos (CaCO3) fue de 0.1601±0.2037 g, 

0.1711±0.2224 g, y 0.9292±1.0450 g, respectivamente. En todos los casos, la localidad que 

presentó el valor promedio más alto fue Isla del Coco (CEE= 3.5424±08221 g, MO = 

0.5380±0.1628 g, FNC = 0.7525±0.0708 g, CaCO3= 2.2519±0.6137 g). Los valores más 

bajos estuvieron en Carrizales para CCE (0.6181±0.1644 g) y MO (0.0620±0.0078 g), en 

Huatulco para FNC (0.0418±0.0448 g) y en Cabo Pulmo para CaCO3 (0.4417±0.6633 g) 

(Fig. 3.6A). Así mismo, se observaron diferencias significativas en cuanto a los tres 

componentes por localidad (MO: H = 135.662, gl = 11, P < 0.001; FNC: H = 213.674, gl = 

11, P < 0.001; CaCO3: H = 144.900, gl = 11, P < 0.001). 

Al comparar las proporciones de los porcentajes de cada elemento en el contenido 

estomacal evacuado de cada localidad, se observaron dos patrones en las muestras (Fig. 

3.6B). El primero, la MO y la FNC representan proporciones similares del contenido 

estomacal evacuado. En promedio la MO representa un 13.13±5.73% del CEE, con un 

ámbito entre 8.16% (Ixtapa-Zihuatanejo) y 28.55% (Isla del Coco), mientras que la FNC 

representa en promedio 13.82±6.89% con un ámbito entre 6.05% (Huatulco) y 28.46% (Isla 

del Caño). Para ambas categorías se observaron diferencias significativas entre localidades 

(MO: H = 167.778, gl = 11, P < 0.001; FNC: H = 232.272, gl = 11, P < 0.001). El segundo 

patrón indica que el CaCO3 fue el componente con mayor presencia porcentual en el CEE. 

En promedio los CaCO3 representan el 73.02±7.79% del CEE, con un ámbito entre 60.85% 

(Isla del Caño) y 83.60% (Islas Marietas). Así como con los otros elementos del CEE, los 

CaCO3 presentaron diferencias significativas entre las localidades (H = 199.505, gl = 11, P 

< 0.001). 
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Fig. 3.6. A) Contenido estomacal (g) promedio y desviación estándar, y porcentaje (%) de cada elemento por 

contenido estomacal evacuado de D. mexicanum, por B) localidad de estudio y por C) frecuencia de talla del 

caparazón (cm). MO: Materia orgánica (rojo); FNC: Fracción No Carbonatada (amarillo); Carbonatos (azul). 

Barras de error: desviación estándar. Los Cóbanos no presentan barras de error debido a que los valores 

corresponden a un solo sitio dentro de esa localidad. 
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Fig. 3.7. Relación entre las tallas (cm) y el contenido de carbonatos (g) presente en el contenido estomacal 

evacuado por Diadema mexicanum en el área de estudio, por A) individuos y por B) frecuencia de tallas. La 

clase [8.00, 9.00) no presenta desviación estándar debido a que solo se cuantificó un individuo en esta 

categoría. 

 

Al contrastar el aporte porcentual de cada elemento del CEE por clase de talla (Fig. 

3.6C), se notan tres patrones. En el primero el porcentaje de MO es superior al porcentaje 

de FNC en las tallas que van de 1 a 3 cm, mientras que en el segundo este patrón se invierte 

para las tallas que van de 4 cm a 8 cm. El tercer patrón muestra un comportamiento 

relativamente constante en la cantidad porcentual de carbonatos por clase de talla, estando 
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entre 66 y 75%. A pesar de que proporcionalmente la cantidad de carbonatos se mantiene 

entre las tallas, este aumenta conforme aumenta la talla del erizo (Fig. 3.7A), siendo las 

clases entre 5 y 8 cm las que consumen más carbonatos (Fig. 3.7B). 

 

3.4. Discusión 

  

 Este capítulo describe la densidad poblacional, la distribución de tallas y elementos 

generales de la dieta del erizo de mar Diadema mexicanum en arrecifes coralinos del 

Pacífico Tropical Oriental. Parámetros que de acuerdo a Bak (1994) son claves para 

describir el impacto de las poblaciones de erizos de mar en arrecifes coralinos. 

 

3.4.1. Densidad 

 

  La densidad promedio fue de 0.47±0.15 ind m-2 (min.: 0.02 ind m-2; máx.: 2.19 ind 

m-2), que en términos comparativos con otras regiones arrecifales (arrecifes o/y 

comunidades coralinas) con presencia de miembros del género Diadema (Tabla 3.2) puede 

considerase intermedia. Densidades bajas (< 0.10 ind m-2) son encontradas en Fiji, 

Australia y Hawái (Coppard y Cambell 2007, Vermeij et al. 2010, Young y Bellwood 

2011), densidades intermedias (0.1-1.0 ind m-2) en localidades como Fiji, Cuba y el PTO 

(Coppard y Cambell 2007, Martín-Blanco et al. 2010, el presente estudio) y densidades 

altas (> 1.0 ind m-2) en el Caribe, Brasil, Islas Canarias y Kenia (Bauer 1980, Hay 1984, 

McClanahan y Shafir 1990, Carpenter y Edmunds 2006, Atrill y Kelmo 2007, Hernández et 

al. 2008). 

 Las densidades más altas del Caribe (71-100 ind m-2; Tabla 3.2) son previas a la 

mortandad masiva de D. antillarum en 1983 (Sammarco 1980). De acuerdo a Hay (1984), 

estas altas densidades fueron el resultado de la falta de depredadores del erizo por efecto de 

la sobrepesca en localidades como Jamaica, Haití, Saint Croix y Saint Thomas. Así mismo, 

los arrecifes en la década de 1970 e inicios de 1980 eran estructuralmente más complejos, 

lo que brindó refugio a los erizos (Haley y Solandt 2001, Lee 2006, Álvarez-Filip et al. 
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2009). De la misma manera, otras localidades con altas densidades de diademátidos como 

Kenia (5.7 ind m-2; McClanahaan y Shafir 1990) e Islas Canarias (2.82 ind m-2; Hernández 

et al. 2008) han sido el producto de la falta de depredadores del erizo por sobrepesca. Sin 

embargo, en estas localidades como en el Caribe, la protección (áreas marinas protegidas y 

prohibición o menor grado de pesca) produjeron densidades intermedias (Hay 1984, 

McClanahan y Shafir 1990, Hernández et al. 2008), similares a las de este estudio. 

 De acuerdo a Birkeland (1989) la abundancia de diademátidos, posee un patrón 

geográfico similar a la abundancia de bivalvos perforadores, los cuales están relacionados 

con patrones geográficos de productividad primaria (Highsmith 1980). Birkeland (1989) 

con datos tomados de la literatura entre 1970 y mediados de 1980 encuentra que el Indo-

Pacífico Occidental (9.14±11.83 ind m-2; min.: 0.02 ind m-2; max.: 38.00 ind m-2) y el 

Caribe (7.24±11.86 ind m-2; min.: 0.04 ind m-2; max.: 73.00 ind m-2) se encuentran las 

densidades más altas, mientras que en  Oceanía-Pacífico Central se hayan las densidades 

más bajas (0.41±1.31 ind m-2; min.: 0.00 ind m-2; max.: 6.18 ind m-2). Birkeland (1989) 

indica que las altas densidades del Caribe y del Indo-Pacífico Occidental corresponden con 

arrecifes donde ha habido sobrepesca. Además, los diademátidos están predominantemente 

cerca de la costa, y están en bajos números fuera de esta, siendo un patrón consistente con 

la hipótesis de entrada de nutrientes de grandes masas continentales (Birkeland 1989). 

 En el caso de D. mexicanum este patrón se cumple parcialmente, ya que el valor 

promedio de densidad en el PTO (0.47±0.15 ind m-2) es cercano al de Oceanía-Pacífico 

Central (0.41±1.31 ind m-2). El Pacífico Central, es una región que está conformada por 

islas oceánicas rodeadas de aguas poco productivas. En el PTO tenemos cuatro zonas de 

afloramiento costero con una productividad alta (Bahía Banderas, Golfo de Tehuantepec, 

Golfo de Papagayo y Golfo de Panamá) (Carriquiry et al. 2001, Pennington et al. 2006), 

pero que presentan densidades bajas del erizo (Fig. 3.2A), a excepción de Bahía Culebra. 

Así mismo, las localidades costeras no presentaron diferencias significativas entre ellas en 

cuanto a la densidad, mientras que las islas Oceánicas si difirieron de las localidades 

presentes en México. Por lo tanto, existe un factor que está produciendo densidades 

menores en estas localidades versus las islas oceánicas que no está relacionado con la 
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productividad, y poseen densidades mayores. Es probable que esta diferencia esté 

relacionada con la presencia de peces depredadores del erizo, punto que se discutirá más 

adelante. 

 En Bahía Culebra, localidad con la más alta densidad (Fig. 3.2A), se dio un 

fenómeno similar al provocado por el fenómeno de El Niño en el Golfo de Chiriquí en 1982 

(Glynn 1988, Eakin 1996), donde al morir los corales estos fueron recubiertos por algas que 

facilitaron el reclutamiento de erizos por mayor disponibilidad de alimento. Sin embargo, 

en el caso de Bahía Culebra la mortandad coralina se debió a una serie de eventos sucesivos 

de proliferaciones nocivas de fitoplancton entre el 2005 y el 2009 (Jiménez 2007, Jiménez 

et al. in prep.). Así mismo, como se mencionó anteriormente, esta localidad está presente 

en una zona de afloramiento estacional donde naturalmente hay una mayor disponibilidad 

de nutrientes y un gran deterioro de la zona costera. De acuerdo a Moore (en Birkeland 

1989) los erizos incrementan sus abundancias por un incremento en la sobrevivencia de sus 

larvas como un resultado de mayor alimento en la columna de agua. Además, la 

sobrevivencia de juveniles es favorecida por una disminución en la cobertura de coral vivo 

y un incremento en la cobertura de algas (Bauer 1980). Finalmente, esta localidad es una 

zona de pesca y un polo de desarrollo turístico sin protección adecuada, con lo cual la 

presencia de depredadores del erizo se haya reducido o se ha afectado por las 

proliferaciones nocivas de fitoplancton.  

 En términos generales, los niveles intermedios de densidad observados en el 

presente estudio son similares con las densidades promedio que se han reportado en la 

literatura para varias localidades del PTO en la última década (Sonnenholzner y Lawrence 

2002, Vargas-Ángel 2003, Alvarado y Fernández 2005, Benítez-Villalobos et al. 2008, 

Alvarado et al. 2010, Ramírez-Ortíz 2010), que rondan entre 0.30 y 1.32 ind m-2. Sin 

embargo, ciertas localidades del PTO, como las islas del Coco (Costa Rica; Guzman y 

Cortés 1992, 2007), Uva (Panamá; Glynn 1988, Eakin 1996, 2001) y Gorgona (Colombia; 

Toro-Farmer 1998), las densidades incrementaron hasta alcanzar valores superiores a 10 

ind m-2, con impactos negativos sobre el balance de carbonatos arrecifales. Estas 

densidades estuvieron asociadas a un aumento en la disponibilidad de alimento y a un 
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mayor reclutamiento luego de eventos de El Niño (Glynn 1988, Guzman y Cortés 1992, 

Eakin 2001). Las localidades que presentaron las densidades más altas en el estudio (~0.50-

1.00 ind m-2), con excepción de Bahía Culebra, se presentaron principalmente en islas 

oceánicas, que son áreas protegidas donde la pesca está totalmente prohibida, y en una isla 

continental (Coiba) donde la pesca recientemente ha sido prohibida completamente. Por lo 

tanto, se puede decir que bajo condiciones normales las densidades de esta especie están 

entre 0.5 y 1.0 ind m-2, pero tienen a incrementar rápidamente si se dan las condiciones 

adecuadas de temperatura, sustrato, y alimento que favorezcan un reclutamiento exitoso, y 

logren mantenerse altas por varios años. De acuerdo a Carpenter (1986), la abundancia de 

erizos de mar adultos es más estable que la abundancia de peces herbívoros o 

microherbívoros que varían estacionalmente. 

Sala y Zabala (1996) encuentran para Paracentrotus lividus en el Mediterráneo bajas 

densidades de erizos grandes que estuvieron asociadas a Áreas Marinas Protegidas, donde 

hay una alta densidad de peces. Así mismo, Hernández et al. (2008) encuentran para D. 

antillarum en Islas Canarias bajas a medianas densidades en AMP, mientras que en áreas 

con pesca la densidad fue mayor. Brown-Saracino et al. (2007) encuentra un patrón similar 

para Belice. En nuestro caso, se observó un patrón similar entre AMP con o sin pesca y 

localidades que no son AMP (Fig. 3.3). Sin embargo, en AMP donde si ocurre pesca la 

densidad promedio de erizos fue menor, lo cual sugiere una presión por depredación en 

estas localidades, donde probablemente se estén eliminando los depredadores tope, y 

queden en mayor abundancia los depredadores de macroinvertebrados móviles (i.e. erizos). 

Mientras que en las AMP sin pesca, la presencia de los depredadores tope controla las 

poblaciones de depredadores de macroinvertebrados. Tuya et al. (2004a) encuentra que la 

densidad de D. antillarum disminuye conforme aumenta la riqueza de especies de peces. 

Una baja abundancia y biomasa de peces depredadores está relacionada con altas 

densidades de D. antillarum, de esta manera, estos peces funcionan como una fuerza que 

controla la estructura de poblaciones de este erizo. 

Por su parte, Sammarco (1985) indica que en la Gran Barrera Arrecifal, Australia, las 

densidades de erizos de mar son despreciables (i.e. Diadema setosum: 0.06-0.76 ind m-2) en 



Capítulo 3. Densidad, tallas y dieta de D. mexicanum  
 

70 
 

comparación al Caribe previo a la mortandad masiva de D. antillarum. Ya desde 1930 

Clark (1938) había indicado que los equinoideos están conspicuamente ausentes de la Gran 

Barrera Arrecifal. Sammarco (1985) argumenta que a diferencia del Caribe donde la 

sobrepesca produjo altas densidades de D. antillarum (Hay 1984), en la Gran Barrera 

Arrecifal la pesca ha sido más específica y dirigida a Serránidos, Lutjánidos y Letrínidos, 

realizada con líneas con anzuelos o mediante pesca de “troleo” (trolling). Es probable que 

esta pesca específica en depredadores, haya dejado que las especies de peces depredadores 

de macroinvertebrados fueran más abundantes, dando como resultado las bajas abundancias 

de erizos en esta región. Esto podría sugerir una situación similar en el PTO con D. 

mexicanum. 

 

3.4.2. Estructura de tallas 

 

La talla promedio del diámetro del caparazón de los erizos en este estudio fue de 

4.38±1.50 cm, siendo muy similar a las observadas en localidades de México que en 

promedio estuvieron entre 4-5 cm (Espino-Barr et al. 1996, Herrera-Escalante et al. 2005, 

Benítez-Villalobos et al. 2008, López-Pérez et al. 2008). Para las localidades de Panamá las 

tallas promedio reportadas han sido menores (~3 cm; Glynn 1988), mientras que en las 

Islas Galápagos han sido mayores (6.95 cm; Brandt y Guarderas 2002). De manera general, 

los erizos más grandes en promedio se ubican en las islas oceánicas como Coco, 

Revillagigedo, Darwin y Wolf, mientras que los pequeños en encuentran asociadas al 

macizo continental. 
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Tabla 3.2. Densidad de algunas especies del género Diadema alrededor del mundo. 

Especie Ubicación año #  
localidades 

Densidad 
(ind m-2) 

Fuente 

D. mexicanum PTO 2009-2010 12 0.47±0.15 
min: 0.02; max: 2.19 

Este estudio 

D. antillarum Caribe 1973-1974 - 71-100 Sammarco 1980 
  1977-1979 30 5.47±6.04 

min: 0.04; max: 25.80 
Bauer 1980 

  1980-1982 13 ~5.22±6.41 
min: 0.20; max: 20.00 

Hay 1984 

  2003-2004 6 ~3.0±0.6 
min: 0.00; max: 8.9 

Carpenter y Edmunds 
2006 

 Cuba 2004-2005 22 0.33±0.52 
min: 0.00; max: 2.18 

Martín-Blanco et al. 2010 

 Brasil 1995-2001 4 ~4-12 Atrill y Kelmo 2007 
D. aff. antillarum Canarias 2004 26 2.82±1.58 

min: 0.07; max:13.57 
Hernandez et al. 2008 

D. paucispinum Hawaii 2007 16 0.02±0.29 
min: 0.0; max: 1.0 

Vermeij et al. 2010* 

D. setosum Fiji 1999 4 0.04±0.02 
min: 0.003; max: 0.07 

Coppard y Campbell 
2007 

 Kenia 1988 4 1.6±0.8 
min: 0.02; max: 3.7 

McClanahan y Shafir 
1990 

 Australia 2009 1 < 0.03 Young y Bellwood 2011 
D. savignyi Fiji 1999 5 0.25±0.10 

min: 0.01; max: 0.46 
Coppard y Campbell 
2007 

 Kenia 1988 4 5.7±2.7 
min: 0.2; max: 12.9 

McClanahaan y Shafir 
1990 

 Australia 2009 1 < 0.03 Young y Bellwood 2011 
*M. Vermeij suministro información adicional a la ubicada en la publicación. 
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Estas localidades oceánicas, en conjunto con la Isla del Caño representan a su vez 

AMP donde no se pesca, y en promedio estas localidades presentaron las tallas más grandes 

(Fig. 3.3), en comparación a las AMP donde se pesca y localidades que no son AMP. Este 

mismo patrón, se ha observado con otras especies de erizos, donde los erizos más grandes 

se observan en áreas protegidas (Shears y Babcock 2002, Tuya et al. 2004a). En Islas 

Canarias, Tuya et al. (2004a) encuentran que localidades que presentaron bajas densidades 

de D. antillarum estuvieron dominadas por erizos grandes (> 5.5 cm), mientras que erizos 

pequeños (1.5-3.5 cm) fueron encontrados en altas densidades. Tallas intermedias (3.5-5.5 

cm) estuvieron asociadas a densidades intermedias. De acuerdo a Levitan (1988, 1991), 

Karlson y Levitan (1990) y Tuya et al. (2004a), esta estrategia de poseer una dominancia de 

tallas pequeñas-moderadas en altas densidades, puede amortiguar los efectos adversos de 

un incremento en la densidad poblacional y permite la sobrexplotación de recursos. Por su 

parte, también para Islas Canarias, Hernández et al. (2008) indican que arrecifes rocosos 

donde normalmente se desarrollan macroalgas y que mantienen un ecosistema productivo, 

existe una baja densidad de erizos y tallas moderadas, estos arrecifes son considerados con 

un alto valor de conservación, mientras que zonas con altas densidades y tallas pequeñas 

son considerados como sitios de bajos valores de conservación. En el estudio de Hernández 

et al. (2008) estos últimos sitios corresponden a zonas donde hay una fuerte presión de 

pesca, mientras que los primeros son áreas marinas protegidas absolutas. 

Las frecuencias de tallas D. mexicanum observadas en la presente investigación (Fig. 

3.4) representan momentos muy específicos del tiempo, indicando dos posibles 

explicaciones. La primera, que representen eventos puntuales de asentamiento de nuevos 

reclutas por lo que se observarían tallas pequeñas predominantemente, o una población 

vieja donde predominan los individuos grandes. Para esto sería importante medir la 

frecuencia de tallas mes a mes para estimar su variación mensual y anual. Por otro lado,  

algunas de las tallas promedio así como las frecuencias de tallas reportadas en este trabajo 

son similares a las reportadas para otras localidades del PTO (Glynn 1988, 2004, Eakin 

1992, 2001, Espino-Barr et al. 1996, Herrera-Escalante et al. 2005, Benítez-Villalobos et 

al. 2008), por lo que también podríamos estar ante un patrón propio de la región o la 
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ausencia de un patrón definido. En este sentido, las tallas estarían respondiendo a otros 

efectos como sobrepesca, presencia de depredadores, el grado de protección absoluta, o a 

una combinación no cuantificada de estos. Si bien varios factores influyen sobre la 

presencia de los erizos, como el reclutamiento, la disponibilidad de refugio y condiciones 

físicas, la depredación es uno de los factores claves en el control de las poblaciones de 

erizos de mar (Guidetti 2007). En este sentido, es importante enfocarse en las tallas 

máximas determinadas, ya que de acuerdo a Ebert (2010) estas medidas van a ser un 

excelente indicador debido a que no están influenciadas por eventos de reclutamiento. 

Como se indicó anteriormente, las localidades oceánicas, incluyendo a Islas Marietas (Fig. 

3.5B), fueron las que presentaron una mayor cantidad de individuos en tallas grandes (6-12 

cm), mientras que en el resto de localidades la cantidad de individuos en tallas grandes es 

menor, y se encuentran principalmente distribuidas entre 2 y 5 cm (Fig. 3.4). Behrens y 

Lafferty (2004) mencionan que la distribución de tallas puede brindar evidencia indirecta 

de la intensidad de depredación sobre los erizos. Ellos indican que una distribución de 

frecuencias bimodales, se da en la población de erizos por un refugio espacial contra la 

depredación para las clases pequeñas, y por un refugio de tallas de depredación para las 

tallas más grandes. Así mismo, indican que cuando los depredadores de erizos son poco 

abundantes, las distribuciones de erizos muestran un patrón normal o log normal, 

encontrando frecuencias de este tipo en zonas de pesca, mientras que las bimodales en áreas 

protegidas.  

En el caso de tallas pequeñas (Fig. 3.4), la presencia de peces depredadores de erizos, 

sería determinante sobre las poblaciones de erizos. Esto podría deberse a que estos 

depredadores carecen de la presencia de sus propios depredadores (e.g. tiburones, meros, 

cabrillas). De esta misma manera, la sobrepesca puede a su vez provocar una disminución 

de los depredadores de erizos de mar, por lo que se favorece la presencia de tallas grandes. 

Finalmente, zonas como las islas del Coco y del Caño, donde está completamente prohibida 

la pesca de cualquier tipo, se puede dar un balance en las cadenas tróficas, con una 

presencia suficiente de depredadores de erizos y de depredadores topes, manteniendo el 

equilibrio en las poblaciones de erizos. Por otro lado, también hay que tener en cuenta el 
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tipo de sustrato donde estos erizos se están desarrollando. Arrecifes de Pocillopora (de baja 

complejidad) brindan muy poco refugio a los erizos, en comparación con arrecifes que 

poseen una mayor presencia de especies masivas como Porites lobata (de mayor 

complejidad) (Fig. 3.8). Así mismo, en la mayor parte de las localidades continentales 

predominan los arrecifes de Pocillopora versus las islas oceánicas donde hay una mayor 

variedad y presencia de arrecifes de P. lobata (ver capítulo 4).  

 Estos aspectos son de suma importancia ya que al ir creciendo los erizos reducen su 

habilidad de ocupar refugios pequeños, dejando a los erizos grandes más expuestos a 

depredación (Sala y Zabala 1996), siendo el caso para arrecifes de Pocillopora. Mientras 

que para arrecifes de P. lobata, la oportunidad de conseguir refugio en grietas de mayor 

tamaño brinda la oportunidad al erizo de alcanzar tallas más grandes. De acuerdo a Haley y 

Solandt (2001) arrecifes más complejos estructuralmente pueden tener mayores densidades 

de Diadema al proveer refugio de la depredación. El alcanzar una talla grande 

posteriormente se convierte en una forma de escape a la depredación (Sala y Zabala 1996, 

Sala 1997).  

 

3.4.3. Biomasa 

 

 En términos generales, la biomasa fue baja para todo el PTO (0.26±0.33 g ind m-2), 

siendo más alta en las islas oceánicas y en Bahía Culebra. De acuerdo Hernández et al. 

(2008) un área con baja densidad y biomasa del erizo puede ser considerada como un 

sistema menos perturbado, mientras altas biomasas y densidades, pueden estar relacionados 

con un sistema más degradado. En este sentido, solo Bahía Culebra caería en la última 

categoría, ya que fue el sitio que presentó las densidades más altas (2.19 ind m-2), donde 

predominan los erizos pequeños, mientras que en las Islas Oceánicas la densidad fue 

cercana a ~1 ind m-2, y donde las tallas que predominaron fueron grandes. Como se 

mencionó arriba estos arrecifes son más complejos, ofreciendo una mayor oportunidad de 

refugios. De acuerdo a Lee (2006), la biomasa y la estructura del ensamblaje de organismos 

asociados al arrecife es altamente dependiente de la estructura tridimensional del hábitat. 
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Fig. 3.8. A) Arrecife coralino de Pocillopora spp. en Las Tachuelas, Cabo Pulmo, México; B) Arrecife de 

Porites lobata en Las Cataratas, Isla del Caño, Costa Rica. 
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De manera comparativa con otras regiones del mundo, las biomasas del PTO son 

inferiores a las encontradas para otras especies de Diadema en Tanzania (D. savignyi: 54.2 

g ind m-2;  D. setosum: 4.3 g ind m-2), pero similares a las encontradas en Kenia en áreas 

protegidas para esas mismas especies (D. savignyi: 0.03 g ind m-2;  D. setosum: 0.09 g ind 

m-2) (Muthiga y McClanahan 2007). Mientras que en Islas Canarias, D. aff. antillarum 

presentó biomasas altas (81.6 g ind m-2) en zonas de pesca en comparación a zonas 

protegidas (2.41 g ind m-2) (Hernández et al. 2008). Las biomasas en general en el PTO son 

más similares a las observadas en áreas protegidas en Kenia. 

 

3.4.4. Contenido estomacal 

 

El contenido estomacal evacuado de D. mexicanum estuvo compuesto por 13.1% de 

materia orgánica, 13.8% de fracción no carbonatada y 73.0% de carbonatos. Estos 

resultados son muy similares a los observados en otras especies de erizos de mar en 

sistemas arrecifales alrededor del mundo. En Kenia, Carreiro-Silva y McClanahan (2001) 

analizaron el contenido estomacal evacuado de cuatro especies de equinoideos, tres 

pertenecientes a la familia Diadematidae (D. savigniy, D. setosum, Echinothrix diadema) y 

uno a la familia Echinometridae (Echinometra mathaei). Ellos determinan que las cuatro 

especies poseen porcentajes de MO entre 10 y 25%, entre 5 y 10 % de FNC y entre 70 y 

80% de CaCO3, siendo mayores en E. diadema y menores en E. mathaei. Así mismo, Lewis 

(1964) encontró que los carbonatos conformaron el 84% del contenido estomacal de D. 

antillarum en Barbados, mientras que Ogden (1977) determinó que los carbonatos 

representan el 96%, y la MO solo el 4%. Mills et al. (2000) en Polinesia Francesa 

encontraron  para E. mathaei un 73% CaCO3, 20% M.O. y 7% MO refractaria, mientras 

que Black et al. (1984) encuentran en Australia Occidental para Echinometra spp., 27% 

MO y 73% materia inorgánica. Por lo tanto, podemos decir que de manera general para 

erizos de mar herbívoros en arrecifes coralinos la composición de su estomago va a estar 

conformada por entre 4-30% de M.O., 5-15% de FNC, y de entre 70-95% de CaCO3. 
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Así mismo, la cantidad de carbonatos por individuo por clase de talla (Fig. 3.7) 

mostró resultados muy similares a los observados para dos especies de diademátidos (D. 

savigny y E. diadema) y un echinométrido (Echinostrephus molaris) en Polinesia Francesa 

(Bak 1990) o en Barbados para D. antillarum (Scoffin et al. 1980) (Tabla 3.3). Los 

resultados son similares a los hallados por Hernández-Ballesteros (2002) y Herrera-

Escalante et al. (2005) para D. mexicanum en la zona de Huatulco, donde encuentran 0.47 g 

CaCO3 ind-1 para erizos inferiores a 3 cm, 1.41 g CaCO3 ind-1 para erizos entre 3 y 5 cm y 

2.96 g CaCO3 ind-1 para erizos entre 5 y 7 cm de diámetro de caparazón. De esta manera, la 

cantidad de carbonatos que los erizos consumen van a aumentar conforme aumente la talla, 

teniendo el mayor impacto bioerosivo aquellos erizos por encima de 4 cm, siendo más 

intenso el impacto en tallas entre 6 y 9 cm. De acuerdo a Bak (1994) el impacto de los 

erizos depende de tres variables: la especie de erizo, el tamaño del caparazón y la densidad. 

Este impacto va a aumentar conforme aumente la talla del erizo, por lo que la diferencia en 

la frecuencia de tallas de la población de erizos va a tener consecuencias significativas en la 

bioerosión producto de los mismos. De esta manera, si las poblaciones están compuestas 

por tallas grandes en grandes densidades el impacto va a ser fuerte, mientras que si las 

densidades de los erizos son bajas y están compuestas por erizos pequeños el impacto va a 

ser menor (Bak 1994). Por lo tanto, se puede esperar que en el caso de D. mexicanum en el 

PTO, su impacto como bioerosionador sea bajo, ya que las localidades en su mayoría en la 

actualidad están compuestas por poblaciones poco densas y conformadas por erizos 

pequeños. Este tema es tratado en mayor detalle en el Capítulo 4. 
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Tabla 3.3. Promedio de gramos de carbonato por individuo (g CaCO3 ind-1) en Barbados 

(D. antillarum; Scoffin et al. 1980), Polinesia Francesa (D. savigny, E. diadema, 

Echinostrephus molaris; Bak 1990) y en el PTO (D. mexicanum; presente investigación). 

 

Intervalo  
de clase I 

Barbados Polinesia 
 Francesa 
 

PTO 

[1,00, 2,00) 0.273 0.01 0.277 
[2,00, 3,00) 0.507 0.04 0.404 
[3,00, 4,00) 1.292 0.16-0.36 0.705 
[4,00, 5,00) 1.490 0.71-1.06 1.150 
[5,00, 6,00) 2.264 1.87-3.03 1.290 
[6,00, 7,00)  4.32-6.81 2.478 
[7,00, 8,00)   3.886 
[8,00, 9,00)   2.728 
promedio 1.165 1.185-1.885 1.435 

 

La fracción de MO va ser importante dependiendo del tamaño del erizo. Hawkins 

(1981) y Hawkins y Lewis (1982) encuentran un cambio en la composición porcentual de 

materia orgánica entre erizos mayores a 3.5 cm, como la encontrada en este estudio (Fig. 

3.6C). Hawkins y Lewis (1982) encuentran que el porcentaje de  algas coralinas 

incrustantes en el contenido estomacal de D. antillarum cambia entre tallas. En erizos 

inferiores a 3.5 cm estas algas representan entre el 70-80%, mientras que las algas epilíticas 

o endolíticas solo representan entre el 5 y 20%. En tallas superiores a 3.5 cm las algas 

coralinas incrustantes pasan a ser un elemento menor del contenido estomacal (5-20%), 

mientras que las algas epilíticas pasan a ser entre un 50 y 75% del mismo. Así mismo, 

Hawkins y Lewis (1982) encuentran que erizos inferiores a 3.5 cm poseen una talla de 

crecimiento mayor (3.4 mm mes-1) a erizos superiores a esta talla (1.5 mm mes-1). Al crecer 

los erizos su dieta cambia de algas coralinas incrustantes, con un contenido mayor en 

materia orgánica, a algas epilíticas con un menor contenido de materia orgánica. Las 

mayores tasas de crecimiento en los erizos pequeños se deben entonces a que su dieta es de 

mayor calidad con un contenido orgánico más rico que la dieta de erizos mayores a 3.5 cm. 

Erizos pequeños ingieren una mayor cantidad de algas coralinas incrustantes que erizos 
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grandes ya que necesitan comer mejor para crecer más rápido. Además, erizos que se 

alimentan de algas coralinas incrustantes poseen una eficiencia de absorción de entre un 26-

72%, mientras que erizos que se alimentan de otras algas poseen una eficiencia de entre 1 y 

24% (Hawkins 1981). En el PTO el 51% de los erizos están por debajo de 4.0 cm (Fig. 3.4). 

Siete de las localidades estudiadas poseen entre 53% y 100% de su población por debajo de 

4 cm, las cuales son AMP donde se permite la pesca o esta se ha eliminado reciente y 

localidades que no tiene ningún tipo de protección. Los porcentajes más bajos de erizos por 

debajo de 4 cm se encuentran asociados a AMP donde la pesca está prohibida, como lo son 

Isla del Coco (3%), Darwin y Wolf (4%) y el Archipiélago de Revillagigedo (7%), aunque 

también podemos encontrar una localidad que es una AMP con pesca fuera de sus zonas 

núcleo (Islas Marietas: 10%) y una localidad que no es AMP (Ixtapa-Zihuatanejo 7%). Por 

lo tanto, es posible que los erizos se encuentren asociados a la cobertura de algas calcáreas 

(ver Capítulo 4), debido a que deben tener una alimentación rica en M.O. que les brinde los 

requerimientos energéticos necesarios para crecer rápido y alcanzar una talla adulta o de 

escape (sensu Sala 1997). Aparentemente este proceso continua normalmente en las AMP 

sin pesca y en las Islas Marietas e Ixtapa- Zihuatanejo, pero no así en las AMP con pesca o 

zonas que no son AMP donde a los erizos les cuesta alcanzar tallas superiores a los 4 cm 

debido probablemente por presión por depredación y falta de refugio para tallas superiores 

a los 4 cm. 

 

3.4.5. Interacción entre la pesca y el grado de protección con la presencia de Diadema 

mexicanum 

 

Como se indicó en las secciones anteriores la abundancia de peces depredadores de 

macroinvertebrados es uno de los factores que parece explicar los resultados de densidad, 

talla y biomasa de D. mexicanum en el PTO. Así mismo, es probable que la sobrepesca de 

peces depredadores tope haya permitido que las poblaciones de los depredadores de 

macroinvertebrados no estén controladas desde arriba. La depredación, puede alterar la 

estructura de las comunidades y el funcionamiento de los ecosistemas (Hariston et al. 1960, 
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Duffy y Hay 2001), reflejándose su influencia en la distribución y abundancia de los 

organismos presa (Paine 1966, Levitan y Genovese 1989), y en la estructura comunitaria 

(Clemente y Hernández 2007). La depredación por peces es una de las causas más 

probables para poder explicar diferencias en la distribución de tallas, abundancias y 

comportamiento de forrajeo en las especies de erizos de mar (Birkeland 1989, Sala y 

Zabala 1996, Guidetti 2007, Coma et al. 2011). La abundancia y composición de las 

poblaciones de erizos de mar parece estar determinada principalmente por la depredación, 

sin embargo hay otros factores como reclutamiento, competencia, enfermedades y factores 

físicos que pueden ser igual de importantes (Sala 1997, Coma et al. 2011). De acuerdo a 

McClanahan (1988), la disponibilidad de alimento es uno de los factores más importantes 

para entender las poblaciones de erizos de mar, cuando la depredación es poca o nula, y la 

presencia de refugios es un factor limitante. 

 La depredación en erizos de mar se incrementa con una mayor abundancia de peces 

depredadores, y disminuye con una mayor complejidad estructural del sustrato. Una mayor 

complejidad estructural provee de refugio, sin embargo este refugio disminuye también 

conforme el erizo incrementa de talla (Hereu et al. 2005). Por lo tanto, las poblaciones de 

erizos de mar deben ser pequeñas bajo una alta abundancia de depredadores (McClanahan y 

Sala 1997). Un pequeño incremento en la biomasa de peces reduce dramáticamente la 

biomasa de erizos (Harborne et al. 2009). Las reservas marinas restauran las poblaciones de 

depredadores de erizos de mar y reducen los efectos negativos de poblaciones de erizos no 

controladas (Harborne et al. 2009). En ellas se reduce la presión de pesca y por lo tanto las 

interacciones tróficas entre los erizos y sus depredadores se restablecen (McClanahan et al. 

1999). 

 La depredación en reservas marinas con una alta abundancia de peces depredadores 

puede no reducir del todo las densidades absolutas de los erizos de mar, debido a que la 

mayoría de ellos pueden estar protegidos en grietas o debajo de bloques grandes de piedra o 

coral (Hereu et al. 2005). En Fiji, Coppard y Campbell (2005) encuentran una relación 

entre la cantidad y el tamaño de las grietas y la distribución de diademátidos, donde las 

tallas más grandes de erizos fueron halladas donde el tamaño y disponibilidad de las grietas 
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fue mayor, mientras que los juveniles estuvieron ubicados en áreas con grietas pequeñas. 

Esto explica por qué tenemos erizos más grandes y un rango más grande de tallas en las 

AMPsp que se encuentran en islas oceánicas (i.e. Isla del Coco). 

 A su vez, la disminución de depredadores tope en combinación con la eutroficación 

pueden tener impactos drásticos en niveles tróficos menores al generar cambios en cascada 

en la composición de herbívoros (Sieben et al. 2011). Los depredadores tope pueden 

cambiar sustancialmente la composición de especies herbívoras, pero dicho efecto en las 

cadenas tróficas depende de la disponibilidad de alimento (Sieben et al. 2011). La 

sobrepesca de peces carnívoros tope (pargos, cabrillas, meros, tiburones) ha hecho que 

otros carnívoros en un nivel trófico menor aumenten y depreden sobre los erizos. Este 

hecho explicaría el hecho de encontrar una predominancia de tallas pequeñas en varios 

arrecifes, lo que les permite esconderse más fácilmente de sus depredadores.  

 Edgar et al. (2011), en un análisis reciente del PTO, que incluyó localidades de 

Costa Rica, Panamá, Colombia y Ecuador, con varios grados de protección y manejo, 

determinaron que las AMP que no poseen pesca dentro y con un alto grado de protección 

(i.e. Isla del Coco) poseen una biomasa mayor de peces carnívoros, bajas densidades de 

erizos y una cobertura de coral alta en comparación con AMP con protección limitada o 

que no son AMP. Inclusive, encontraron que en estas últimas dos categorías las cadenas 

tróficas eran muy similares. En el caso de D. mexicanum encontraron que las densidades de 

este erizo fueron siempre mayores en AMP sin pesca que en el resto de categorías. Dentro 

de las AMP sin pesca, en las islas oceánicas encontraron las densidades más altas de este 

erizo, mientras que en las localidades continentales las densidades fueron menores, siendo 

más similares a las zonas de pesca que a las AMP que si permiten pesca. En esta última 

categoría encontraron los valores más bajos de densidad. Ellos sugieren que el impacto de 

la sobrepesca sobre las cadenas tróficas ha sido más intenso en la parte continental que en 

las islas oceánicas. Así mismo, encuentran que ciertos grupos de peces, como los 

planctívoros, herbívoros y ciertos depredadores de macroinvertebrados no muestren una 

reducción significativa en sus poblaciones en zonas de pesca en relación con las AMP sin 

pesca, a diferencia de lo que se ha reportado en otras regiones como el Indo-Pacífico o 
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Caribe. Esto ha provocado que estas especies no hayan sido el foco de pesquerías en el 

PTO como lo han sido en otras regiones. La consecuencia de este tipo de pesca se 

manifiesta en la reducción en las poblaciones de macroinvertebrados en zonas con bajo de 

nivel de protección. Edgar et al. (2011) indican que el pez Arothron meleagris es más 

abundante en AMP con bajo nivel de protección que en zonas de pesca, lo cual repercute en 

las poblaciones de erizos presentes en dichas localidades. 

 En el PTO se han reportado siete especies de peces depredadores de D. mexicanum, 

entre los que se encuentran dos especies de Tetradóntidos (Arothron meleagris, A. 

hispidus), un Diodóntido (Diodon holocanthus), un labrido (Bodianus diplotaenia), y tres 

balístidos (Pseudobalistes naufragium, Balistes polylepis y Sufflamen verres) (Glynn et al. 

1972, Guzmán 1988a, Eakin 2001). Guzman (1988a) indica que la gran abundancia de 

estos peces puede estar limitando la presencia de estos erizos en Isla del Caño, y que debido 

a ellos se deba el comportamiento críptico de estos erizos. En Cabo Pulmo, Moreno et al. 

(2009) determinaron que los erizos de mar son el segundo ítem más importante en la dieta 

de A. meleagris, donde representa un 26.3% de importancia relativa de manera general, 

pero dentro de los peces pequeños (9-15 cm) representan el 38.0%. De acuerdo a Rojero-

León (2011), en Isla Espíritu Santo, la cobertura coralina, la temperatura superficial del mar 

y la interacción entre la heterogeneidad del sustrato y la abundancia del lábrido B. 

diplotaenia, explican el 50.3% de la densidad de erizos de mar. El autor indica que las 

variables ambientales tienen un mayor efecto sobre la densidad de los erizos de mar que la 

depredación, pero cuando las primeras disminuyen, la depredación por parte de B. polylepis 

parece adquirir un mayor peso. En la gran mayoría de localidades estudiadas en este 

trabajo, donde hay información publicada de abundancia de peces, las especies 

depredadoras de erizos son abundantes y comunes (Isla Espíritu Santo: Rodríguez-Romero 

et al. 2005; Cabo Pulmo: Álvarez-Filip et al. 2006; Carrizales: Chávez-Comparan y 

Macías-Zamora 2006; Bahías de Huatulco: Ramírez-Gutiérrez et al. 2007; Bahía Culebra: 

Dominici-Arosemena et al. 2005; Isla del Caño: Cortés et al. 2009; Alrededores de Isla 

Coiba: Dominici-Arosemena y Wolff 2006; Archipiélago de las Perlas: Benfiel et al. 2008). 



Capítulo 3. Densidad, tallas y dieta de D. mexicanum  
 

83 
 

Así mismo, la preferencia de depredación sobre cierto tipo de tallas de erizos, puede 

provocar que los erizos no alcancen tallas adultas, y los pequeños permanezcan refugiados 

en grietas. Clemente et al. (2010) indica que entre los depredadores más importantes de D. 

antillarum en Islas Canarias (Baliestes capriscus, Canthidermis sufflamen y Bodianus 

scrofa) prefieren depredar sobre tallas entre 3 y 5 cm. Así mismo, Freeman (2006) describe 

como la estrella de mar, Pycnopodia helianthoides, prefiere depredar sobre organismos 

pequeños de Strongylocentrotus droebanchiensis y juveniles de S. franciscanus, que en 

organismos adultos o grandes. Esta preferencia repercute sobre la cantidad de alimento que 

los erizos pequeños pueda consumir debido a que la presencia del depredador, alterando su 

comportamiento de forrajeo. Sin embargo, de acuerdo a Levitan (1989, 1991) los erizos 

pueden regular esta limitación alimenticia al reducir su tamaño del caparazón y al aumentar 

el tamaño de su aparato masticatorio (la linterna de Aristóteles). En el caso de D. 

mexicanum podríamos inferir que la gran presencia de erizos pequeños o juveniles (Fig. 

3.4) es el efecto de depredación sobre tallas adultas, y que la morfología del coral 

Pocillopora spp. brinda refugio para tallas pequeñas, no pudiendo alcanzar tallas mayores, 

y a al crecer y salir de sus refugios estos son depredados. Así mismo, al ser erizos pequeños 

en su mayoría (< 3 cm), dentro del contenido estomacal la presencia de materia orgánica en 

un porcentaje mayor que en otras tallas, sugiere un mayor aporte alimenticio, como lo 

demuestran Hawkins (1981) y Hawkins y Lewis (1982). En ambientes donde empiezan a 

aparecer tallas moderadas o grandes, la presencia de otros refugios, por la presencia de 

otras especies de coral (i.e. P. lobata) para individuos grandes es importante, ya que 

permiten que alcancen una “talla de escape” (Sala 1997), provocando que los depredadores 

prefieran no depredador sobre ellos. Cuando los erizos alcanzan cierta talla, dejan de 

encontrase bajo la presión de depredación, variando así de manera inversa la densidad de 

erizos adultos con la abundancia total de peces depredadores de erizos (Clemente et al. 

2009). 

Varias de las localidades que están dentro de la categoría AMP con pesca, son 

localidades que permiten pesca en ciertas zonas del área protegida (i.e. Archipiélago Las 

Perlas) y esta es prohibida en zonas núcleo (i.e. Isla Espíritu Santo, Cabo Pulmo, Islas 
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Marietas, Bahías de Huatulco), que generalmente son pequeñas, o son AMP con reciente 

creación (i.e. Isla Espíritu Santo, Los Cobanos) donde el efecto del cierre de la pesca 

todavía no es perceptible, o son AMP donde en sus alrededores hay pesca intensa (i.e Isla 

Espíritu Santo, Islas Marietas, Archipiélago. Las Perlas, Coiba). Este aspecto es 

fundamental para entender el papel de la protección sobre las poblaciones de peces, y el 

tiempo que están tengan para recuperarse y llegar a un estado casi “prístino” donde las 

cadenas tróficas estén poco alteradas. De acuerdo a Molloy et al. (2009), las reservas 

marinas con más de 15 años de creación poseen más peces en comparación que áreas no 

protegidas, respondiendo en ellas de manera más fuerte las especies grandes de peces. Estas 

poblaciones de especies de peces grandes tardan más en recuperarse, ya que poseen un área 

de actividad local (“home range”) más grande, que se traslapa con zonas no protegidas, 

pero que a su vez les facilita encontrar y colonizar reservas marinas. Por lo tanto, las 

reservas más viejas van a permitir una mayor cantidad de eventos de reclutamientos de este 

grupo de peces (Molloy et al. 2009). Así mismo, Claudet et al. (2008) indican que al 

incrementar el área de las zonas de no pesca, se incrementa la densidad de peces 

comerciales dentro y fuera de las reservas marinas. Entre más grande sea la zona de no 

pesca en la reserva marina, la oportunidad de que peces grandes con amplios ámbitos de 

actividad local permanezcan dentro de la reserva. Los efectos positivos de las reservas 

marinas en las especies de peces comerciales y en la riqueza de peces están ligados al 

tiempo desde que se estableció el esquema de protección. En las reservas marinas se 

restablecen las poblaciones de los depredadores de los erizos y se reduce los efectos 

negativos de poblaciones de erizos no controladas (Harborne et al. 2009), restaurándose las 

interacciones tróficas entre erizos y sus depredadores (McClanahan et al. 1999). 

Es probable que en las AMP con pesca dentro o en sus alrededores, se esté 

favoreciendo un incremento en la abundancia de depredadores de macroinvertebrados, 

debido al mayor tiempo que les toma a los depredadores grandes en alcanzar poblaciones 

saludables, así como por la influencia de la pesca en los alrededores. En las localidades que 

no son AMP, la pesca puede que esté afectando tanto a las poblaciones de depredadores 

tope como a los depredadores de macroinvertebrados, por lo que las tallas y densidades de 
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erizos son un poco mayor a las observadas en AMP con pesca. Isla Espíritu Santo, Golfo de 

California, es una AMP que posee un área marina protegida de 586.6 km2 con tres zonas 

núcleo (6.54 km2) donde no se permite la pesca (Niparajá 2005). Esta AMP fue establecida 

en el 2007, y se encuentra dentro de la Bahía de La Paz, la cual ha sido una zona pesquera 

por más de 400 años, y donde las especies más capturadas por pescadores locales son 

Lutjánidos (Lutjanus peru, L. guttatus), Serránidos (Paralabrax maculatofasciatus, 

Epinephelu analogus, E. labriformis, Mycteroperca rosácea) y Carángidos (Caranx hipos, 

C. caballus, C. marginatus, Seriola lalandi). De ellas se captura aproximadamente 171 t 

año-1, siendo capturadas todo el año y sin ninguna veda o limite de talla, siendo candidatos 

en caer en sobreexplotación prontamente (Vázquez-Hurtado et al. 2010). Además, ninguna 

de estas especies es un elemento común en los arrecifes rocosos o coralinos de Isla Espíritu 

Santo, siendo las especies predominan son peces planctívoros, herbívoros y depredadores 

de macroinvertebrados (Rodríguez-Romero et al. 2005). Por lo tanto, este conjunto de 

acciones de protección y manejo sea responsable indirecto de la densidad y tallas de D. 

mexicanum.  

Así mismo, aparte de la sobrepesca de depredadores topes, otros factores pueden 

estar afectando el comportamiento en los mismos en algunas áreas protegidas donde la 

afluencia de turistas en grandes cantidades puede alterar el comportamiento de forrajeo de 

los peces. En varios arrecifes del mundo se ha documentado como el impacto de buzos con 

equipo de SCUBA y con snorquel quiebran y rompen los corales, y perturban el fondo 

marino con sus movimientos (Harriott et al. 1997, Rouphael y Inglis 1997, Plathong et al. 

2000, Jiménez 2001, Zakai y Chadwick-Furman 2002, Baker y Roberts 2004, Uyarra y 

Côté 2007, Luna et al. 2009), afectando la cobertura coralina, la estructura comunitaria 

(Hawkins y Roberts 1992, Hawkins et al. 1999), la diversidad de especies (Tratalos y 

Austin 2001), e inclusive el comportamiento de tiburones (Cubero-Pardo et al. 2011). Al 

quebrar los corales ramosos, los erizos de mar pueden quedar más expuestos, ya que 

generalmente estos se hallan en los bordes del arrecife, quedando más al alcance de sus 

depredadores. Así mismo, la presencia de buzos puede entonces afectar el comportamiento 

de depredadores topes, permitiendo que los depredadores de macroinvertebrados puedan 
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forrajear más libremente. Sin embargo, esto es una posibilidad que requiere comprobación 

detalla en el campo para asegurar estos cambios de comportamiento, y el efecto sobre las 

poblaciones de erizos. 

 

3.5. Conclusiones 

 

• La densidad promedio de D. mexicanum en el PTO es intermedia en comparación 

con otras regiones del mundo. Dentro del PTO, en las Áreas Marinas Protegidas que 

no poseen pesca y que se ubican en zonas oceánicas se encuentran las densidades 

más altas. 

• Así mismo, los erizos más grandes se encuentran en las islas oceánicas, mientras 

que los más pequeños coinciden con las localidades del macizo continental. 

• La frecuencia de tallas de erizos está predominada por erizos pequeños con tallas 

inferiores a 4 cm, lo que sugiere cierto tipo de depredación sobre tallas mayores y 

una dificultad para estas últimas para encontrar un refugio. En las islas oceánicas, 

donde la presencia de refugios parece estar determinada por la especie de coral, se 

observaron tallas mayores. 

• La biomasa de D. mexicanum fue en términos generales baja, siendo mayor en las 

islas oceánicas, y muy similar a la de zona protegidas en otras partes del mundo. 

• El contenido estomacal evacuado de D. mexicanum estuvo compuesto por 13.1% de 

materia orgánica, 13.8% de fracción no carbonatada y 73.0% de carbonatos. Así 

mismo, la cantidad de materia orgánica porcentualmente es mayor en erizos 

inferiores a 4 cm que en erizos superiores a esta talla. Esta mayor cantidad de MO 

responde a una mayor necesidad energética para responder a sus necesidades de 

crecimiento. 

• Es probable que el impacto bioerosiovo, basándose en la cantidad de carbonatos en 

el contenido estomacal, sea bajo en la región debido a que los erizos están presentes 

en bajas densidades y las poblaciones están compuestos por erizos pequeños. 
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• De acuerdo a la evidencia presentada en este trabajo, la depredación por parte de 

peces depredadores de macroinvertebrados parece ser uno de los factores más 

importantes que explique la presencia de bajas densidades y erizos pequeños a lo 

largo de la región, como un efecto de la sobrepesca y falta de protección sobre las 

poblaciones de depredadores tope. Sin embargo, este argumento debe ser 

confirmado con evidencia directa de datos de pesca, biomasas de los diferentes 

grupos tróficos de peces en toda la región, preferencias de alimentación en los peces 

depredadores de macroinvertebrados y en el comportamiento de estos mismos bajos 

diferentes condiciones de manejo. 
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Capítulo 4 

 

Relación con el sustrato y bioerosión coralina de Diadema mexicanum en el Pacífico 

Tropical Oriental 

 

4.1 Introducción 

 

 Bioerosión, o erosión biológica, se define como la remoción y transporte de 

materiales por la acción de organismos (Tribollet et al. 2011). Es un proceso natural que 

ocurre en todos los arrecifes coralinos, variando las tasas y la variedad de organismos que 

la efectúan a lo largo de las diferentes secciones del arrecife (Hutchings 2011). Este 

proceso varía tanto a nivel espacial como a través del tiempo dependiendo de las 

condiciones abióticas (turbidez del agua, sedimentación, disponibilidad de nutrientes, 

profundidad y distancia de la costa) y bióticas (productividad, características estructurales 

del arrecife, composición y densidad de los diferentes taxones bioerosionadores y estilo de 

vida de los mismos) (Londoño-Cruz et al. 2003). Así mismo, perturbaciones naturales 

(exposición  solar, tormentas y los fenómenos de El Niño/La Niña) como de origen 

antropogénico (contaminación orgánica, excesiva sedimentación y cambios mecánicos) 

asociadas con la pérdida de cobertura coralina pueden incrementar la proliferación de 

especies bioerosionadoras (Londoño-Cruz et al. 2003).  

La bioerosión en los arrecifes coralinos ocurre por dos mecanismos: la abrasión y la 

perforación. En el primer mecanismo, utilizado principalmente por erizos de mar y algunas 

especies de peces, el sustrato es raspado para extraer algas filamentosas y en algunas 

ocasiones tejido coralino. El segundo proceso es utilizado por poliquetos, esponjas, 

bivalvos, entre otros, quienes ya sea para refugio o alimentación perforan el esqueleto 

(Glynn 1997). Los organismos de la primer categoría han sido considerados como los 

mayores agentes bioerosionadores en el mundo, y se calcula que los erizos de mar son 

responsables de al menos el 75% de la bioerosión en el Caribe (Bak 1994). 



Capítulo 4. Relación con el sustrato y bioerosión coralina de D. mexicanum  

 

89 
 

Los equinodermos son invertebrados conspicuos de los arrecifes coralinos, cuya 

presencia  puede tener efectos a gran escala en la estructura de estos ecosistemas, tanto 

positivos como negativos (Birkeland 1989, Micael et al. 2009, Uthicke et al. 2009, Iken et 

al. 2010, Schneider et al. 2011), y entender su ecología permite en gran medida caracterizar 

la estructura y el funcionamiento de las comunidades coralinas (Birkeland 1989, Hughes 

1994, Bellwood et al. 2004). De acuerdo a Birkeland (1996) las clases Asteroidea 

(sobretodo la estrella de mar Acanthaster planci) y Echinoidea (principalmente los géneros 

Diadema, Echinometra, y Eucidaris) son uno de los organismos que poseen una mayor 

influencia sobre la dinámica de estos ambientes, siendo posiblemente uno de los habitantes 

del arrecife que mayor impacto bioerosivo producen (Glynn 1997). Su actividad alimenticia 

y las altas densidad de sus poblaciones han demostrado tener impactos serios sobre el 

balance de carbonatos y la cobertura de algas alrededor del mundo (Ogden 1977, Glynn et 

al. 1979, Scoffin et al. 1980, Glynn 1988, McClanahan y Shafir 1990, Eakin 1996, Reaka-

Kudla et al. 1996, Pari et al. 1998, Peyrot-Clausade et al. 2000). Los erizos de mar pueden 

causar una erosión sustancial bajo densidades poblacionales bajas a moderadas (0.5-5 ind 

m-2), pero bajo altas densidades (> 5 ind m-2) su destrucción sobre el arrecife rivaliza la 

erosión causada por las esponjas clionideas (Glynn 1997). Los erizos de mar son 

considerados como los herbívoros más efectivos en ambientes arrecifales (Hutchings 1986), 

siendo además responsables de cerca de un 80% de la erosión arrecifal en algunas áreas 

(Scoffin et al. 1980). Su impacto depende de las especies involucradas, el tamaño de su 

caparazón y su densidad poblacional (Bak 1994). La bioerosión por erizos de mar puede ser 

una fuerza altamente destructiva en los arrecifes coralinos, provocando la pérdida del 

basamento arrecifal. Esta situación se hace más evidente en arrecifes que sufren de una 

pesca intensa (Tribollet y Golubic 2011), donde los erizos de mar se han convertido en los 

herbívoros claves (McClanahann et al. 1994). 

En el Pacífico Tropical Oriental (PTO) luego del evento de El Niño de 1982-1983, 

se dio una alta mortalidad coralina (50-90%) en Costa Rica, Panamá y las Islas Galápagos, 

lo que facilitó un aumento en la cobertura de macroalgas y como consecuencia un 

incremento en el impacto bioerosivo de los erizos de mar (Eucidaris thouarsii y Diadema 
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mexicanum) (Glynn 1988, Guzmán y Cortés 1992, 2007, Eakin 1996, 2001). Los casos 

mejor documentos fueron los de E. thouarsii para las Islas Galápagos (Glynn et al. 1979, 

Glynn 1988, Reaka-Kudla et al. 1996) y D. mexicanum en el arrecife de Isla Uva, Panamá 

(Glynn 1988, 1997, Eakin 1992, 1996, 2001). En estas localidades el impacto bioerosivo de 

los erizos de mar superó la capacidad bioacresiva de los arrecifes coralinos, provocando la 

destrucción parcial del basamento coralino. Las densidades de los erizos de mar han 

tardado varios años en disminuir a las densidades previas a la explosión demográfica de 

inicios de la década de 1980, lo que ha afectado parcialmente la recuperación en algunos de 

los arrecifes coralinos de estas localidades (Eakin 2001, Guzman y Cortés 2007, Glynn 

2008, Glynn et al. 2009). 

Estos eventos despertaron la atención de investigadores en México, quienes 

quisieron determinar el impacto de estas dos especies de erizos de mar a finales de 1990 e 

inicios del 2000, luego de que el evento de El Niño de 1997-1998 provocara una alta 

mortalidad (20-60%) coralina en Revillagigedo, Oaxaca y Nayarit, un aumento de la 

cobertura de algas coralinas y filamentosas y un aumento en las poblaciones de D. 

mexicanum (Glynn y Leyte-Morales 1997, Lirman et al. 2001, Reyes-Bonilla 2003). Sin 

embargo, a diferencia de lo ocurrido en Galápagos, Panamá y Costa Rica, el impacto 

bioerosivo de estas especies fue bajo sobre el basamento coralino en los arrecifes de 

México (Reyes-Bonilla y Calderón Aguilera 1999, Hernández-Ballesteros 2002, Herrera-

Escalante et al. 2005, Benítez-Villalobos et al. 2008). Reyes-Bonilla (2003) indica que los 

eventos de El Niño no son tan catastróficos en el Pacífico Tropical Mexicano como lo han 

sido en otras regiones del PTO, probablemente debido a la protección que poseen estos 

arrecifes contra elevaciones excesivas de temperatura por el enfriamiento producto de los 

huracanes en verano y otoño, y por los afloramientos estacionales en el Golfo de 

Tehuantepec, Bahía Banderas y en la entrada del Golfo de California. 

  Los arrecifes coralinos del PTO son más susceptibles a la bioerosión que otras 

regiones arrecifales (Cortés 1997, Manzello et al. 2008). El agua superficial en varias 

secciones del PTO posee bajos valores de pH, Ωar, y altos valores de pCO2 en comparación 

con el resto de los trópicos. En consecuencia, cualquier disturbio que provoque una 
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disminución en la bioacreción o incremente la bioerosión puede mover el balance de un 

arrecife constructivo a uno erosivo (Manzello et al. 2008, Manzello 2010a). Así mismo, 

debido a que la mayor parte de los arrecifes de la región están construidos principalmente 

por especies del género Pocillopora, el proceso de deterioro arrecifal puede ser más rápido 

debido a que este género no forma estructuras fuertemente cementadas (Cortés 1997) y ha 

demostrado ser más susceptible a la acidificación (Manzello 2010b). 

 Este capítulo busca determinar a lo largo del Pacífico Tropical Oriental la relación 

entre la densidad del erizo de mar Diadema mexicanum y el sustrato (coral, algas calcáreas 

costrosas y rugosidad), así como el impacto bioerosivo reciente sobre los arrecifes coralinos 

mediante una metodología estándar. Así mismo, a través de estas relaciones e impactos 

determinar si existe un comportamiento bioerosivo diferente en los arrecifes coralinos de 

México y en los de Centro América. En el pasado los arrecifes coralinos de la región 

Panámica fueron más afectados por eventos de El Niño que los de las provincias Mexicana 

y Corteziana, sugiriendo que estos arrecifes poseen mayores posibilidades de sobrevivir y 

adaptarse a este tipo de eventos que los de la primera región. Este hecho es crucial, debido 

a que se predice que en el PTO se van a dar eventos más severos y frecuentes de 

calentamiento de aguas (Manzello et al. 2008), aunque se sugiere que existe un posible 

aumento en la termo-tolerancia de los corales en la región (sensu Guzman y Cortes 2001, 

2007). La gran mayoría de los estudios que midieron el impacto bioerosivo de D. 

mexicanum en el PTO provienen de 1) pocas localidades (Isla Uva en Panamá, y Bahías de 

Huatulco y Cabo Pulmo en México) representando una fracción de toda la región, y 2) se 

basan en arrecifes donde la abundancia de estos erizos es alta. Esto no desmerita el valor de 

estas investigaciones, pero las generalidades de sus resultados deben ser comparados con el 

resto de los arrecifes del PTO. 

 

4.2 Materiales y métodos 

  

 La presente investigación se realizó en las mismas 12 localidades arrecifales del 

Pacífico Tropical Oriental mencionadas en el Capítulo 3 (Fig. 3.1) entre enero 2009 y 
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setiembre 2010. En ellas se cuantificó la cobertura del sustrato, rugosidad, bioacreción 

coralina, bioerosión provocada por D. mexicanum y el balance de carbonatos. En cada 

localidad (Fig. 3.1A-L), se muestrearon tres sitios (i.e. A1, A2, A3), con la excepción de 

Coiba y las Perlas donde se visitaron cinco sitios, y en Carrizales y Marietas, donde se 

visitaron dos, debido al tamaño del área de estudio. 

 

4.2.1. Cobertura coralina e índice de rugosidad 

 

Para estudiar la cobertura de coral vivo en los arrecifes seleccionadas, se realizaron 

observaciones cualitativas y cuantitativas mediante transectos entre 4 y 8 m de profundidad. 

Los transectos consistieron en colocar una cuadrícula de PVC de 1 m2, subdividida en 

cuadrículas de 0.01 m2, a lo largo de transectos paralelos a la costa de 10 m de largo 

medidos con una cinta métrica (Weinberg 1981). Se escogió la técnica de la cuadrícula 

debido a que ella genera los mejores resultados de estimación de cobertura relativa, 

densidad de poblaciones, así como cuál es la especie dominante en cada sustrato (Weinberg 

1981). En cada sitio se realizaron tres transectos (3 transectos x 10 m x 1 m = 30 m2). En 

cada cuadrícula se contabilizó la cobertura de coral vivo, muerto, blanqueado, así como las 

coberturas de macroalgas, algas calcáreas costrosas, roca y arena.  

Para determinar la rugosidad (R) del sustrato, se extendió una cadena de 10 m de 

largo con eslabones de 1 cm, siguiendo el contorno del fondo a lo largo de los transectos. 

Posteriormente, se midió la distancia total en línea recta del punto de inicio al punto final 

de la cadena (Rogers et al. 2001). Este procedimiento se repitió tres veces por sitio. 

 

Rugosidad (R) = 

                                       Distancia total de la cadena 

Distancia recorrida por la cadena sobre el fondo 

  

Se calculó el Índice de Rugosidad (IR; Aronson y Precht 1995). Para este índice 

valores cercanos a 0 representan arrecifes planos, mientras que valores cercanos a 1 

representan arrecifes rugosos o más complejos morfológicamente. 
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 Índice de Rugosidad (IR) = 1 - R 

 

Con fines comparativos con otras zonas arrecifales del mundo se calculó la 

complejidad arrecifal (CA; Lee 2006): 

 

Complejidad arrecifal =   

                                     (R x 10) 

   10  

 

4.2.2. Tasas de bioerosión por Diadema mexicanum 

 

 Para determinar la tasa de bioerosión por D. mexicanum por localidad (remoción de 

carbonato de calcio por unidad de tiempo) se utilizó la evacuación estomacal de carbonatos 

luego de un periodo de 24 horas y la densidad de erizos por sitio de cada localidad. La tasa 

de bioerosión (kg m-2 año-1) se calculó multiplicando el contenido de CaCO3 evacuado (g 

ind-1día1) por la densidad promedio de erizos (ind m-2) en cada sitio por 365 días 

(modificado de Carriero-Silva y McClanahan 2001).  

 

Tasa de bioerosion (kg m-2 año-1) =   1 kg     x        g         x   individuos 

                                                         1000 g        Individuos            m2 

 x 365 días 

 

4.2.3. Tasas de bioacreción coralina 

 

Para obtener la tasa de producción de carbonato coralino se utilizó el método de 

Chave et al. (1972), el cual combina la tasa de crecimiento coralino (cm año-1) y la 

densidad del esqueleto coralino (g cm-3) para calcular la producción bruta de carbonato. 

Este resultado se multiplica por la cobertura coralina (CCV) de cada especie de coral, con 

lo cual se estima la deposición neta de carbonato en el arrecife (Edinger et al. 2000).  
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Tasa de bioacreción coralina neta (kg m-2 año-1) = 1 kg    x    g    x   cm 

                                                                          1000 g     cm3      año 

 x CCV 

 

Los valores de tasas de crecimiento y densidad del esqueleto fueron obtenidos de la 

literatura de estudios previos para cada localidad (Tabla 4.1). Así mismo, en ciertas 

localidades se cortaron fragmentos de coral vivo de las principales especies formadores del 

arrecife con el fin de cuantificar las tasas de crecimiento y densidad del esqueleto. Estas 

muestras fueron procesadas en el laboratorio de Ecología Marina del Centro de 

Investigación Científica y Educación Superior de Ensenada (CICESE), Baja California, 

México, utilizando el protocolo de Carricart-Gavinet y Barnes (2007). En el caso de que en 

cierta localidad no se hubiera podido obtener un valor de crecimiento o densidad de la 

literatura o del campo, se pasó a aplicar el promedio de la región para la respectiva especie 

o género. 

 

Tabla 4.1. Valores de crecimiento (cm año-1) y densidad (g cm-3) del esqueleto coralino por 

especie y por localidad. 

Especie Localidad Tasa de 
crecimiento 
(cm año-1) 

Densidad 
del 
esqueleto 
(g cm-3) 

Fuente 

Pocillopora 
damicornis 

Bahía Culebra 5.26 1.19 Jiménez y Cortés 2003, 
este estudio 

Isla del Caño 3.22 - Guzman y Cortés 1989 
Golfo de Chiriquí 2.78 2.04 Manzello 2010a,b 

Pocillopora elegans Bahía Culebra 4.57 1.19 Jiménez y Cortés 2003, 
este estudio 

Isla del Caño 3.33 1.19 Guzman y Cortés 1989, 
este estudio 

Golfo de Chiriquí 2.74 1.92 Manzello 2010a,b 
Golfo de Panamá - 1.49 Este estudio 
Bahías de 
Huatulco 

- 1.33 Este estudio 

Promedio 
Pocillopora spp. 

3.65 1.48  

Porites lobata Isla del Coco 1.16 1.26 Este estudio 
Isla del Caño 1.34 1.32 Guzman y Cortés 1989, 

este estudio 
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Promedio 
P. lobata 

1.28 1.29  

Porites panamensis Cabo Pulmo 0.77 1.33 Norzagaray-López 2010 
Islas Marietas 0.38 1.23 Norzagaray-López 2010 

Promedio  
P. panamensis 

0.58 1.28  

Pavona gigantea Golfo de Panamá 0.85 1.75 Wellington y Glynn 
1983 

 

4.2.3. Balance de carbonatos  

 

 Para calcular los balances de carbonatos en cada localidad se restó la bioerosión por 

parte de D. mexicanum a la bioacreción coralina (Fonseca-Escalante 1998). Con este 

cálculo se identificaron aquellos arrecifes en los cuales el impacto por bioerosión está 

provocando balances negativos, pobremente positivos, moderadamente positivos o 

altamente positivos (Tabla 4.2). Así mismo, en cada localidad se calculó la densidad límite 

de D. mexicanum, la cual de alcanzarse o superarse provocaría que el arrecife pasase a un 

estado erosivo. Este valor se determinó asumiendo un valor de balance de carbonatos igual 

a 0, de la siguiente manera: 

 

Densidad limite de erizos (ind m-2) = 
       365 x 

Valor calculado de bioacreción (kg m-2 año-1) 
 1 kg

      1000 g  
  x g ind-1 calculado 

 

Tabla 4.2. Clasificación de los arrecifes y comunidades coralinas de acuerdo a su balance 

de productividad arrecifal neta (Tasa de bioacreción coralina neta – Tasa de bioerosión por 

Diadema mexicanum).  
Ámbito 
del 
balance 

Clasificación 
del arrecife 

Descripción 

0 ≤  Negativo (-) La bioerosión es superior a la bioacresión. El arrecife es sumamente 
erosionado y se encuentra deteriorado. La zona requiere intervención y un 
manejo de las poblaciones de D. mexicanum. 

0 < 2  Pobremenente 
positivo (+) 

La bioacreción es levemente superior a la bioerosión. El arrecife se encuentra 
en un proceso poco constructivo. Se requiere monitorear periódicamente las 
poblaciones de D. mexicanum para asegurarse que sus densidades se 
encuentren por debajo de la densidad límite. D. mexicanum puede convertirse 
en una amenaza para el arrecife si se da un aumento en su abundancia.  
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2 < 10  Moderamente 
positivo (++) 

La bioacreción es superior a la bioerosión.  D. mexicanum no es una amenaza 
para el arrecife. Se recomienda hacer monitoreos anuales para cuantificar el 
estado de las poblaciones. 

> 10 Altamente 
positivo (+++) 

La bioacreción es superior a la bioerosión. El arrecife es constructivo, y D. 
mexicanum no es una amenaza para el arrecife. 

 

4.2.4. Análisis estadístico 

 

Con el fin de determinar si existen diferencias significativas entre la cobertura de 

coral vivo, de algas calcáreas costrosas, tapetes algales e índice de rugosidad entre las 

localidades se  realizó una serie de pruebas no paramétricos de ámbitos de Kruskal-Wallis, 

debido a que ninguna de las variables cumplió con los supuestos del ANOVA (Bakus 

2007). Las tasas de bioerosión de D. mexicanum entre las localidades fueron analizadas 

mediante un análisis de varianza de dos vías indexado, ya que cumplió con los supuestos de 

análisis. Para esta prueba se excluyó a la localidad de Los Cóbanos, El Salvador, ya que en 

ella no se pudo cuantificar una tasa de bioerosión coralina por parte del erizo. En esta 

localidad D. mexicanum fue hallada únicamente en fondos de roca basáltica, y no en las 

comunidades o arrecifes coralinos. Estas pruebas estadísticas fueron realizadas en el 

programa Sigma Stat 3.5. 

Para poder determinar cuan similares fueron las localidades en términos de las 

coberturas de coral vivo, algas calcáreas costrosas, tapetes algales, índice de rugosidad, 

densidad y talla de D. mexicanum, se realizó un análisis de similitud a través de un 

dendrograma de agrupamiento promedio y un escalamiento multidimensional no métrico 

(nMDS) (Clarke y Gorley 2006), basados en una matriz de similitud de Bray-Curtis. Los 

variables fueron estandarizados y transformados por la función raíz cuadrada. Además, se 

realizó un análisis de similitud (ANOSIM) para determinar si existe diferencia entre los 

agrupamientos de localidades.  Así mismo, para poder determinar cuál de las variables 

explica más la variación entre las localidades, se realizó un análisis de componentes 

principales utilizando los datos estandarizados y transformados. Estos análisis se realizaron 

con el programa estadístico PRIMER 6.0. 
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Para determinar si existe algún tipo de relación entre la cobertura de coral vivo, la 

cobertura de algas calcáreas costrosas, y el índice de rugosidad con la densidad, talla y 

biomasa promedio de D. mexicanum, se realizó una serie de regresiones lineales. Así 

mismo, se realizaron una serie de regresiones lineales entre la densidad, talla y biomasa de 

D. mexicanum con la tasa de bioerosión de la misma especie, con el fin de ver cuál de estas 

variables posee una relación más fuerte con las tasas de bioerosión. En el caso del segundo 

juego de regresiones, se excluyó del análisis a la localidad de Los Cóbanos. Ambas series 

de regresiones fueron realizadas en el programa Sigma Plot 10.0. 

 

4.3. Resultados 

 

4.3.1. Cobertura del fondo y complejidad arrecifal 

 

En términos generales, la cobertura de coral vivo (CCV) promedio (error estándar) 

fue de 34.73±7.77% (Tabla 4.3), siendo máxima en el Bahías de Huatulco (89.95±2.42%) y 

mínima en Bahía Culebra (2.29±1.17%), presentándose diferencias significativas entre las 

localidades (H=24.590, gl=10, P<0.01). En Los Cóbanos la cobertura de coral vivo fue 

nula, debido a que en la zona donde se realizaron los transectos el fondo era basáltico, ya 

que solo ahí estuvo presente D. mexicanum; sin embargo, en las comunidades coralinas 

compuestas por P. lobata de esta localidad la cobertura de coral vivo fue de 2.80±2.72%. 

Las localidades se pueden clasificar en cuatro categorías de CCV: 1) muy alta (>70%; Las 

Perlas y Bahías de Huatulco), 2) alta (40-60%; Coiba, Cabo Pulmo, Ixtapa-Zihuatanejo, Isla 

Espíritu Santo y Carrizales), 3) moderado (~20%; Islas Marietas, Caño y Coco) y 4) baja 

(0-2.5%; Bahía Culebra). En su mayoría las localidades presentaron arrecifes construidos 

principalmente por el coral Pocillopora (Fig. 4.1). Isla del Coco fue la única localidad 

donde la principal especie constructora fue P. lobata, mientras que en Isla del Caño se 

observó la presencia de ambos tipos de arrecifes. Islas Marietas presentó una comunidad 

coralina dominada por colonias de Pocillopora creciendo sobre basalto (ver anexos). 

Especies como Porites panamensis, Psammocora stellata, Pavona clavus, y Pavona 
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gigantea fueron comunes en los arrecifes, pero no tan predominantes como P. lobata o 

Pocillopora spp. (Fig. 4.1). 

 

 
Figura 4.1. A) Aporte porcentual por A) localidad de estudio y B) para toda la región de las especies de 

corales escleractinios hermatípicos presentes en los transectos evaluados. 

 

Con respecto a la cobertura de algas calcáreas costrosas (CACC), el valor promedio a 

lo largo de la región fue de 15.26±5.67%, siendo máxima en Bahía Culebra 

(64.17±10.75%) y mínima en Carrizales (2.82±0.78%, Tabla 4.3), con diferencias 
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significativas entre las localidades (H=23.590, gl=10, P<0.01). Seis localidades tuvieron 

una CACC baja (2-10%; Carrizales, Cabo Pulmo, Las Perlas, Bahías de Huatulco, Los 

Cóbanos e Isla Espíritu Santo), mientras que cinco localidades tuvieron coberturas 

moderadas (10-20%; Islas Marietas, Caño, Coco, Coiba e Ixtapa-Zihuatanejo), y una solo 

(Bahía Culebra) tuvo valores altos (> 60%). 

La cobertura de tapetes algales (TA; turf) promedio fue de 42.61±6.23%, siendo 

máxima en Los Cóbanos (72.84±3.43%) y mínima en Bahías de Huatulco (2.89±0.78%), 

con diferencias significativas entre las localidades (H=22.987, gl=10, P<0.01). Las 

localidades se pueden clasificar en cinco categorías de acuerdo a la cobertura de TA: 1) 

muy baja (<5%; Bahías de Huatulco), 2) Baja (10-20%; Bahía Culebra y Las Perlas), 3) 

moderada (20-40%; Ixtapa-Zihuatanejo, Isla Espíritu Santo, Carrizales, Cabo Pulmo y 

Coiba), 4) alta (~60%; islas del Caño, Coco y Marietas), y 5) muy alta (>70%; Los 

Cóbanos). 

Finalmente, la cobertura de macroalgas fue la categoría de sustrato con menor 

cobertura promedio para la región con 1.46±1.09%. Nueve de las localidades estudiadas 

presentaron una cobertura  inferior a 1% y dos entre 1-3% (islas Espíritu Santo y Marietas). 

Bahía Culebra fue la localidad con la mayor cobertura de macroalgas (12.68%). De manera 

general las macroalgas más comunes observadas a lo largo de la región pertenecieron a los 

géneros: Caulerpa, Halimeda, Padina, Dictyota y Sargassum. 

El índice de rugosidad (IR) indicó que en promedio los arrecifes del PTO poseen un 

valor de 0.21±0.09 (Tabla 4.3). De acuerdo a la metodología de Lee (2006) la complejidad 

arrecifal fue de 1.28±0.06. La localidad que presentó los arrecifes más rugosos fue la Isla 

del Coco (0.42±0.06), mientras que los menos rugosos fueron los de Coiba (0.08±0.01, 

Tabla 1). Se observaron diferencias significativas entre las localidades (H=23.308, gl= 10, 

P<0.01). Las localidades se pueden agrupar en tres categorías con respecto al IR: 1) bajo 

(0.08-0.09; Coiba, Isla Espíritu Santo y Bahía Culebra), 2) moderado (0.17-0.27, Cabo 

Pulmo, Isla del Caño, Ixtapa-Zihuatanejo, Carrizales, Las Perlas, Bahías de Huatulco e Islas 

Marietas), y 3) alto (0.42; Isla del Coco). 
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Tabla 4.3. Promedio (± error estándar) del porcentaje de las coberturas de coral vivo (CCV), algas calcáreas costrosas (CACC),  

tapetes algales (TA), índice de rugosidad, densidad de Diadema mexicanum, talla del erizo, tasas de bioerosión y bioacreción, 

porcentaje (%) de la bioerosión sobre la bioacreción, y densidad límite de erizos, en las áreas de estudio en el Pacífico Tropical 

Oriental. A) Isla Espíritu Santo, B) Cabo Pulmo, C) Marietas, D) Carrizales, E) Ixtapa-Zihuatanejo, F) Huatulco, G) Los 

Cóbanos, H) Bahía Culebra, I) Isla del Caño, J) Isla del Coco, K) Coiba, y L) Las Perlas. Tipo de protección: 1) AMP sin pesca; 

2) AMP con pesca; 3) No AMP. 

 
Área  
de 
estudio 

Tipo 
 de 
protección 

Años  
de 
protección 

CCV  
(%) 

CACC 
(%) 

TA 
(%) 

Índice  
de 
rugosidad 

Densidad 
Diadema 
 (ind m-2) 

Talla 
(cm) 

Biomasa 
(g ind m-2) 

Bioerosión 
 (CaCO3 
kg m-2 y-) 

Bioacreción 
(CaCO3 
kg m-2 y-) 

% Densidad 
limite 
(ind m-2) 

A 2 3 54.17±7.05 9.53±2.28 29.99±3.67 0.09±0.05 0.28±0.06 3.01±0.09 0.05±0.01 0.06±0.01 16.90±2.27 0.35 80.78 
B 2 15 44.17±3.17 4.18±1.02 37.07±0.28 0.21±0.02 0.07±0.01 2.39±0.08 0.01±0.00 0.01±0.00 13.53±1.09 0.08 84.22 
C 2 5 19.15±0.188 12.23±2.47 63.50±4.03 0.27±0.02 0.07±0.01 6.04±0.16 0.07±0.01 0.24±0.11 15.34±6.36 0.86 25.32 
D 3 0 59.60±10.40 2.82±0.78 33.80±9.93 0.23±0.01 0.16±0.11 3.49±0.15 0.05±0.04 0.03±0.02 18.72±3.27 0.15 106.25 
E 3 0 49.11±20.46 19.40±9.94 29.70±10.69 0.22±0.07 0.40±0.25 5.44±0.11 0.32±0.20 0.05±0.01 6.02±0.06 1.56 7.60 
F 2 12 89.95±2.42 5.77±1.68 2.89±1.60 0.26±0.08 0.06±0.02 4.14±0.16 0.03±0.01 0.01±0.01 11.41±0.24 0.11 49.87 
G 2 3 0.00±0.00 7.82±3.66 72.84±3.43 0.17±0.02 0.02±0.01 4.77±0.14 0.01±0.01 - - - - 
H 3 0 2.29±1.17 64.17±10.75 17.29±10.09 0.09±0.02 2.19±0.57 3.55±0.05 0.57±0.14 0.75±0.20 1.18±0.63 63.51 3.45 
I 1 32 22.96±3.84 12.62±3.36 59.67±2.26 0.22±0.03 0.28±0.14 4.09±0.14 0.11±0.05 0.06±0.04 3.79±0.79 1.49 18.58 
J 1 32 23.88±3.43 14.82±1.23 60.81±3.77 0.42±0.06 0.45±0.10 6.71±0.16 0.64±0.14 0.37±0.11 3.05±0.44 12.17 3.71 
K 2 19 43.09±4.74 12.63±1.48 42.77±4.65 0.08±0.01 0.75±0.46 2.46±0.04 0.08±0.05 0.13±0.05 13.5±1.49 0.93 80.40 
L 2 2 71.97±12.64 4.97±0.53 21.46±12.42 0.23±0.04 0.34±0.19 2.90±0.11 0.05±0.03 0.09±0.03 22.61±3.97 0.39 85.85 
Promedio    34.73±7.77 15.26±5.67 42.61±6.23 0.21±0.09 0.42±0.20 4.24±0.46 0.24±0.09 0.16±0.06 11.47±2.24 - - 
-: no hay datos debido a que la localidad donde estuvieron presentes los erizos fue un arrecife rocoso de basaltos. 
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El análisis de similitud indicó la presencia de dos agrupaciones de localidades con 

más de un 85% de similitud, y de tres localidades no formando ninguna agrupación (Fig. 

4.2). De acuerdo al ANOSIM si existe diferencia entre las agrupaciones (R= 0.765, P< 

0.001). La localidad más disimilar es Bahía Culebra la cual posee los valores más altos para 

CACC y densidad de erizos, así como la CCV más baja (Tabla 4.2). La siguiente localidad 

es Los Cóbanos, la cual posee cero cobertura coralina y la mayor cobertura de tapetes 

algales. La siguiente localidad fue Bahías de Huatulco, que a pesar de compartir cerca de 

un 80% de similitud con el resto de localidades, difiere en ser la localidad con mayor CCV. 

La primera agrupación de localidades está conformada por seis localidades y dos 

subgrupos: 1) Ixtapa-Zihuatanejo, Isla Espíritu Santo y Coiba, y 2) Las Perlas, Cabo Pulmo 

y Carrizales. Estas seis localidades se asemejan en poseer IR inferiores a 0.20, poseer tallas 

de erizos entre 2-4 cm en promedio, CCV por encima de 40%, y baja CACC. La diferencia 

entre las subagrupaciones radica en que la primera posee una CACC levemente mayor (10-

20%) mientras que en la segunda es entre 2-5%. Así mismo, en esta segunda subagrupación 

el IR es muy similar, estando alrededor de 0.20, mientras que en la primera subagrupación 

varió entre 0.08 y 0.22. La última agrupación está conformada por las islas del Coco, Caño 

y Marietas, las cuales presentan CCV de bajas a moderadas (19-24%), CACC moderas (12-

14%), pero poseen los índices de rugosidad más altos (0.20-0.40), poseen las más altas 

coberturas de tapetes algales (60-63%) y se encuentran los erizos más grandes (4-7 cm). 

De acuerdo al Análisis de Componentes Principales (ACP) (Fig. 4.3A-B) tres 

componentes explican un 93% la variación espacial entre las localidades. El componente 

principal 1 (CP1) compuesto principalmente por la densidad de D. mexicanum y la CACC, 

explicó el 59.0% de la variación. El CP 2 está compuesto principalmente por la CCV y 

explicó un 26.9% de la variación, mientras que el CP3 estuvo compuesto principalmente 

por el IR y explicó un 7.1% de la variación. En este sentido el CP1 afectó positivamente a 

Bahía Culebra por ser la localidad con mayor densidad de erizos y mayor CACC, mientras 

que las otras localidades presentaron densidades < 1 ind m-2 y CACC entre 4-20%. El CP2 

agrupa a la gran mayoría de localidades, mientras que el CP3 afectó positivamente a la Isla 

del Coco al ser la localidad con más altos valores de este índice. 
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Figura 4.2. A) Dendrograma de unión simple y B) escalamiento multidimensional no métrico (nMDS) 

establecidos de una matriz de similitud Bray-Curtis basado en los valores promedios por localidad de las 

siguientes variables: Cobertura de Coral Vivo, Cobertura de Algas Calcáreas Costrosas, Cobertura de Turf, 

Índice de Rugosidad, densidad y talla de Diadema mexicanum. Las variables fueron estandarizadas y 

transformadas (raíz cuadrada). 
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Figura 4.3. Análisis de Componentes Principales (CP) basado en los valores promedios por localidad de las 

siguientes variables: Cobertura de Coral Vivo, Cobertura de Algas Calcáreas Costrosas, Cobertura de Turf, 

Índice de Rugosidad, densidad y talla de Diadema mexicanum. Las variables fueron estandarizadas y 

transformadas (raíz cuadrada). A) CP1 vs. CP2 y B) CP2 vs CP3. 
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Se observó una relación lineal positiva significativa (R2=0.901, P< 0.001) entre la 

cobertura de algas calcáreas costrosas y la densidad del erizo a lo largo de las localidades 

de estudio analizadas (Fig. 4.4A). Con respecto al índice de rugosidad y la cobertura de 

coral vivo con respecto a la densidad del erizo se observaron relaciones negativas pero no 

significativas  (R2=0.169, P= 0.184, y R2=0.153, P= 0.280, respectivamente) (Fig. 4.4 B-C). 

Con respecto a la talla promedio de los erizos (Fig. 4.5) se observó una relación 

positiva significativa con el índice de rugosidad (R2=0.52, P< 0.05) y la cobertura de algas 

calcáreas costrosas (R2=0.35, P= 0.05). La cobertura de coral vivo y de tapete algal 

presentaron una relación negativa pero no significativa (P = 0.15). Para determinar estas 

relaciones se eliminó del análisis a Bahía Culebra, ya que en todos los casos, con la 

excepción del índice de rugosidad, los resultados no fueron significativos. Este mismo 

comportamiento se observó al ver la relación de la biomasa del erizo con el índice de 

rugosidad y las coberturas de coral vivo, algas calcáreas costrosas y tapete algal, por lo que 

también para este análisis se eliminó a Bahía Culebra. En este caso, la biomasa mostró una 

relación positiva significativa con el índice de rugosidad (R2=0.48, P< 0.05) y la cobertura 

de algas calcáreas costrosas  (R2=0.42, P< 0.05) (Fig. 4.6) 

 

4.3.2. Impacto bioerosivo de D. mexicanum y balance de carbonatos 

 

La tasa de bioerosión promedio por D. mexicanum fue 0.16±0.06 CaCO3 kg m-2 

año-1 (Tabla 4.3), siendo máxima en Bahía Culebra (0.75±0.20 CaCO3 kg m-2 año-1) y 

prácticamente nula en Cabo Pulmo y Bahías de Huatulco (0.01±0.01 kg m-2 año-1). Siete 

localidades presentaron tasas de bioerosión muy bajas, estando por debajo de 0.10 CaCO3 

kg m-2 año-1 (Las Perlas, Isla Espíritu Santo, Isla del Caño, Islas Marietas, Carrizales, 

Bahías de Huatulco y Cabo Pulmo). Coiba e Ixtapa-Zihuatanejo presentaron tasas bajas, 

entre 0.10 y 0.30 CaCO3 kg m-2 año-1, mientras que Isla del Coco presentó una tasa de 

bioerosión promedio moderada (0.37 CaCO3 kg m-2 año-1) con respecto al resto de las 

localidades. Bahía Culebra fue la única localidad que presentó una tasa de bioerosión alta. 



Capítulo 4. Relación con el sustrato y bioerosión coralina de D. mexicanum  

 

105 
 

Se observaron diferencias significativas entre la tasa de bioerosión entre las localidades 

(F10,24 = 5.022, P<  0.001). 

La tasa de bioacreción coralina anual promedio calculada en este estudio para el 

PTO fue de 11.47±2.24 CaCO3 kg m-2 año-1 (Tabla 4.3), siendo máxima en Las Perlas 

(22.61±3.97 CaCO3 kg m-2 año-1) y mínima en Bahía Culebra (1.18±0.63 CaCO3 kg m-2 

año-1). Además de esta localidad, tres localidades más tuvieron tasas de bioacreción 

coralina baja (<10 CaCO3 kg m-2 año-1; islas del Coco, Caño y Marietas), mientras que seis 

localidades presentaron tasas moderadas (10-20 CaCO3 kg m-2 año-1; Bahías de Huatulco, 

Cabo Pulmo, Coiba, Ixtapa-Zihuatanejo, Isla Espíritu Santo y Carrizales).    

En siete localidades (Cabo Pulmo, Bahías de Huatulco, Carrizales, Isla Espíritu 

Santo, Perlas, Islas Marietas y Coiba) la bioerosión representó <1% de la bioacreción 

coralina (Tabla 4.3). En Isla del Caño y en Ixtapa-Zihuatanejo representó entre 1-2%, 

mientras que en la Isla del Coco representó un 12%. Bahía Culebra fue la localidad donde 

la bioerosión representa el porcentaje más alto de la bioacreción (63%). 

Bahía Culebra presentó un balance de carbonatos pobremente positivo (0-2 CaCO3 

kg m-2 año-1) (Fig. 4.7). En esta localidad la densidad actual de D. mexicanum es de 2.19 

ind m-2, y se requiere un aumento de 1.6 veces de la misma para alcanzar una densidad 

límite (3.45 ind m-2) que produzca un balance negativo. Las islas del Coco, Caño y 

Marietas presentaron balances moderadamente positivos (2-10 CaCO3 kg m-2 año-1). En Isla 

del Coco, la densidad límite para D. mexicanum es de 3.71 ind m-2 (Tabla 4.3; Fig. 4.7), 

requiriendo un aumento de 8.2 veces de la densidad actual para que el arrecife se vuelva 

erosivo. En el caso de las islas del Caño y Marietas la densidad limite es mayor (18.58 y 

7.60 ind m-2, respectivamente), requiriendo de un aumento de 67.7 y 116.9 veces, 

respectivamente, para que pasen a tener un balance negativo. El resto de las localidades 

presentaron un balance de carbonatos altamente positivo (> 10 CaCO3 kg m-2 año-1). Estas 

localidades requieren de un aumento de entre 64.1 (Ixtapa-Zihuatanejo) y 1284.6 veces 

(Cabo Pulmo) de sus densidades actuales de D. mexicanum para poder alcanzar densidades 

limites (25.62-106.25 ind m-2; Tabla 4.3, Fig. 4.7) para que los conviertan en arrecifes 

erosivos. 
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 La bioerosión causada por D. mexicanum presentó una relación lineal significativa 

con la densidad (R2= 0.842, P < 0.001; Fig. 4.8A) y con la biomasa de erizos (R2= 0.784, P 

< 0.001; Fig. 4.8C). Con respecto a la talla de D. mexicanum y la bioerosión no se observó 

alguna relación significativa (R2= 0.047, P = 0.519; Fig. 4.8B). Al eliminar Bahía Culebra 

de este análisis se determinó una relación lineal positiva entre estas dos variables (R2= 

0.406, P < 0.05). 

 

4.4. Discusión 

 

Este capítulo describe la cobertura coralina de algas calcáreas costrosas y tapetes 

algales, así como la rugosidad de 12 localidades a lo largo del Pacífico Tropical Oriental, 

las cuales se comparan entre sí y se mide la relación que estas tienen con la densidad, talla 

y biomasa promedio del erizo de mar Diadema mexicanum. Así mismo, se compara el 

balance de carbonatos, tomando en consideración la salud actual del arrecife (cobertura 

coral viva), con la producción la producción o bioacreción coralina y la bioerosión producto 

de la actividad alimenticia de este erizo de mar, y como este erizo influye en la actualidad 

sobre este balance. Comparar tasas de bioerosión dentro y entre arrecifes debe ser tomado 

con cautela debido al estado de conservación del arrecife y su estructura y composición, 

además de la cantidad y tipo de sustrato disponible. Estas también van a variar a través del 

tiempo debido a que la composición de las comunidades bioerosivas cambian y pueden 

estabilizarse cuando los individuos componentes maduran (Hutchings 2011). Sin embargo, 

las tasas de bioerosión pueden ser una herramienta de monitoreo para determinar el estado 

de salud de un arrecife (Holmes et al. 2000, Hutchings et al. 2005). 
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Figura 4.4. Relación entre la densidad promedio de Diadema mexicanum y A) la cobertura de algas calcáreas 

costrosas promedio, B)  el índice de rugosidad promedio, y C) cobertura de coral vivo promedio, a lo largo de 

las localidades estudiadas en el PTO. Línea azul: 95% confianza. 1: Isla Espíritu Santo; 2: Cabo Pulmo; 3: 

Islas Marietas; 4: Carrizales; 5: Ixtapa-Zihuatanejo; 6: Bahías de Huatulco; 7: Los Cóbanos; 8: Bahía Culebra; 

9: Isla del Caño; 10: Isla del Coco; 11: Isla Coiba; 12: Archipiélago de Las Perlas. 
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Figura 4.5. Relación entre la talla promedio de Diadema mexicanum y  A) el índice de rugosidad, B) 

cobertura de coral vivo promedio, C)  la cobertura de algas calcáreas costrosas promedio, y D) la cobertura de 

tapete algal promedio, a lo largo de las localidades estudiadas en el PTO. Línea azul: 95% confianza. 1: Isla 

Espíritu Santo; 2: Cabo Pulmo; 3: Islas Marietas; 4: Carrizales; 5: Ixtapa-Zihuatanejo; 6: Bahías de Huatulco; 

7: Los Cóbanos; 9: Isla del Caño; 10: Isla del Coco; 11: Isla Coiba; 12: Archipiélago de Las Perlas. 
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Figura 4.6. Relación entre la biomasa promedio de Diadema mexicanum y A) el índice de rugosidad, y B) la 

cobertura de algas calcáreas costrosas promedio, a lo largo de las localidades estudiadas en el PTO. Línea 

azul: 95% confianza. 1: Isla Espíritu Santo; 2: Cabo Pulmo; 3: Islas Marietas; 4: Carrizales; 5: Ixtapa-

Zihuatanejo; 6: Bahías de Huatulco; 7: Los Cóbanos; 9: Isla del Caño; 10: Isla del Coco; 11: Isla Coiba; 12: 

Archipiélago de Las Perlas. 
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Figura 4.7. Balance de carbonatos (CaCO3 kg m-2 año-1) entre bioerosión provocada por el erizo e mar 

Diadema mexicanum (barras de color negro) y bioacreción coralina (barras de color gris), y densidad límite 

del erizo (valores en rojo bajo las barras negras) para que las localidades pasen a tener balances negativos. 

Clasificación el arrecife en términos del balance de carbonatos: (-) negativo (<0 CaCO3kg m-2 año-1); (+) 

pobremente positivo (0-2 CaCO3 kg m-2 año-1); (++) moderadamente positivo (2-10 CaCO3 kg m-2 año-1); 

(+++) altamente positivo (> 10 CaCO3 kg m-2 año-1).  
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Figura 4.8. Relación entre la bioerosión promedio causada por Diadema mexicanum y A) la densidad 

promedio, la talla promedio, y C) la biomasa promedio, a lo largo de las localidades estudiadas en el PTO. 

Línea azul: 95% confianza. 1: Isla Espíritu Santo; 2: Cabo Pulmo; 3: Islas Marietas; 4: Carrizales; 5: Ixtapa-

Zihuatanejo; 6: Bahías de Huatulco; 7: Bahía Culebra; 8: Isla del Caño; 9: Isla del Coco; 10: Isla Coiba; 11: 

Archipiélago de Las Perlas. 
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4.4.1. Composición y complejidad del fondo arrecifal y su relación con la presencia de 

D. mexicanum 

 

 De acuerdo a Steneck (1988) bajo un intenso pastoreo por parte de peces y erizos de 

mar, los arrecifes están caracterizados por una baja biomasa del conjunto algas, los cuales 

son dominados por tapetes algales o turfs (TA), algunas algas coralinas costrosas (ACC)  

(Tabla 4.3) y pocas macroalgas. La afirmación de este autor, parece ser concordante con lo 

observado en la presente investigación donde en el conjunto de algas, el turfs presentó el 

valor promedio más alto (42.61%) para la región, seguido por las algas calcáreas costrosas 

(15.26%) y en menor medida las macroalgas (1.46%). Por su parte, Littler et al. (2009) 

indican que una predominancia de corales y algas calcáreas en relación a las macroalgas 

foliosas es indicativo de condiciones con bajos nutrientes y una alta herbivoría. Esto nos 

indica indirectamente que la actividad de ramoneo por herbívoros (peces y erizos de mar) 

es intensa en esta región. Además, una alta cobertura de algas coralinas es indicativa de 

salud arrecifal (Guzman y Cortes 2001) 

 La presencia de peces herbívoros beneficia a las algas coralinas costrosas, pero altas 

densidades erizos de mar las erosionan, mientras que la presencia de pesca reduce la 

cobertura de algas calcáreas costrosas al remover los depredadores de los erizos (O’Leary y 

McClanahan 2010). Steneck (1986) postula que los ramoneadores incrementan la 

abundancia de ACC al remover las algas carnosas que predominan competitivamente. Este 

efecto positivo fue observado en la presente investigación (Fig. 4.4A) y ya ha sido 

mencionado en otros estudios para otras regiones (Sammarco 1982a, Van Stevenicnck y Bak 

1986, Eakin 1996, Aronson y Precht 2000,  Tuya et al. 2004a, b, Carpenter y Edmunds 2006) y 

para la región (Guzman y Cortes 201). En este sentido, las algas coralinas costrosas son 

claves, ya que liberan compuestos que están implicados en el asentamiento y morfogénesis 

de una gran variedad de especies de invertebrados (i.e. corales, moluscos) (Morse et al. 

1988, Nelson 2009). 
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 Las coberturas de coral vivo evaluadas en la presente investigación son bastante 

similares a las reportadas en el PTO en estudios previos para las localidades seleccionadas. 

Lirman et al. (2001) reporta una cobertura cercana a ~65% para todos los arrecifes 

coralinos de Bahía de Huatulco, indicando valores de entre 75-90% para los mismos sitios 

estudiados en la presente investigación (Tabla 4.3). En Ixtapa-Zihuatanejo, Lopéz-Pérez et 

al. (2012) encuentran una cobertura general entre 15-73%, y para los sitios escogidos en 

este trabajo la cobertura estuvo entre 42-65%, estando nuestros valores promedio (Tabla 

4.3) entre este ámbito. Así mismo, Reyes-Bonilla y López-Pérez (2009) informan que la 

cobertura de coral vivo en Cabo Pulmo es de 53.6% y para la Isla Espíritu Santo de 35.8%, 

siendo bastante similares a las observadas en esta investigación. En el caso de Panamá, 

Guzman et al. (2004) y Guzman et al. (2008) reportan para la Isla de Coiba y Las Perlas 

respectivamente, coberturas promedio de coral vivo de 37% y 61%, estando cercano a los 

valores promedio de este trabajo. Además, ellos reportan valores de cobertura de algas 

calcáreas costrosas y algas (en conjunto macroalgas y turf) para los sitios de muestreo 

similares a lo de este trabajo. Este mismo comportamiento en la similitud de los valores de 

cobertura coralina se observa para Isla del Coco (23%) (Guzman y Cortés 2007) y para Isla 

del Caño (32%) (Guzman y Cortés 2001). La única localidad que difiere en los valores de 

cobertura es Bahía Culebra, Costa Rica, que para 1996 poseía una cobertura promedio de 

53.4% (Jiménez 2001), mientras que en este trabajo se reporta una cobertura promedio de 

2.29%, indicando que en la última década esta localidad ha tenido un fuerte deterioro que 

no ha ocurrido en otras zonas arrecifales de la región. Esta zona que está categorizada en 

Costa Rica como polo turístico de desarrollo sustentable, aglomera uno de los más fuertes 

desarrollos hoteleros del país, con campos de golf y marinas. Sin embargo, este desarrollo 

no se ha llevado tan ordenadamente, lo que ha provocado eventos recurrentes de mareas 

rojas que han llevado a la muerte de arrecifes (Sánchez-Noguera 2012) y la proliferación 

del alga invasiva Caulerpa sertularoides que sobrecrece y asfixia a los corales (Fernández 

y Cortés 2005, Fernández 2007, Fernández-García et al. 2012).  

 A lo largo de la región el género de coral que predominó fue Pocillopora (Fig. 4.1), 

el cual a pesar de poseer una forma de crecimiento ramificada y una alta cobertura, forma 
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arrecifes muy compactos (ver imágenes en el anexo de todos los arrecifes muestreados), 

planos o poco complejos (ver siguiente sección), con pocos espacios o con grietas muy 

pequeñas para que los erizos de mar puedan esconderse. Este hecho explica porque 

observamos una relación negativa entre la cobertura de coral vivo y el índice de rugosidad 

por localidad y la densidad promedio de D. mexicanum, aunque esta no fuera significativa.  

 Al ver estas relaciones sin la Isla del Coco, Los Cóbanos y uno de Isla del Caño, que 

fue un arrecife de Porites lobata, y solo utilizando los sitios donde predomina Pocillopora 

spp., observamos que las relaciones con la densidad de D. mexicanum son negativas y 

débiles aunque  significativas tanto en el caso de la cobertura de coral vivo (R2 = 0.201, 

P<0.05, n = 31 sitios, densidad= (-0.0116 x CCV) + 1.0583) como para el índice de 

rugosidad (R2 = 0.153, P<0.05, n = 31 sitios, densidad= (-3.1155 x IR) + 1.0603). Por el 

contrario, solo tomando la Isla del Coco y el sitio de Isla del Caño, el comportamiento es 

diferente. Para el índice de rugosidad la relación fue positiva y fuerte (R2 = 0.726, P=0.14, 

n = 4 sitios, densidad= (1.6922 x IR) – 0.2875), mientras que para la cobertura de coral 

vivo fue negativa y fuerte (R2 = 0.599, P=0.22, n = 4 sitios, densidad= (-0.0319 x CCV) + 

1.1649), siendo en ambos casos no significativas debido a la poca cantidad de replicas o 

sitios. Sin embargo, esto nos indica que estos dos tipos de arrecifes del PTO tienen 

dinámicas diferentes en cuanto al tipo de refugio que pueden brindar a los erizos de mar, 

permitiendo que en los arrecifes construidos principalmente por P. lobata los erizos de mar 

puedan alcanzar tallas mayores (Tabla 4.3). En términos generales, si aumenta la cobertura 

coralina para todo el arrecife, la densidad y talla de erizos va a disminuir por la falta de 

alimento y refugio, caso contrario si aumenta la cobertura de algas calcáreas la densidad, 

talla y biomasa de erizos aumenta, favoreciendo sobre todo a los erizos juveniles (< 3 cm) 

que dependen mas de estas algas para su desarrollo (Hawkins 1981, Hawkins y Lewis 

1982).  

 En arrecifes predominados por Pocillopora spp., los erizos van a preferir ubicarse 

en los bordes del arrecife donde hay desgaste por quebraduras, y el basamento coralino está 

expuesto, permitiendo que otros organismos se asienten, como tapetes algales o algas 

calcáreas, así como otros invertebrados. Así mismo, esta parte del arrecife va a poseer más 



Capítulo 4. Relación con el sustrato y bioerosión coralina de D. mexicanum  

 

115 
 

grietas para que los erizos puedan refugiarse. Sin embargo, este hecho limita a los erizos a 

que se encuentren en mayor densidad en estas secciones del arrecife, favoreciendo un 

desgaste erosivo en estas secciones mientras que en otras secciones del arrecife su 

presencia y por ende su impacto va a ser mínimo. En Panamá (Eakin 1996, 2001), México 

(Hernández-Ballesteros 2002) y Colombia (Toro-Farmer et al. 2004) el impacto bioerosivo 

es mayor en los bordes de los arrecifes. Así mismo, en esta misma sección del arrecife otros 

organismos bioerosionadores se van a encontrar en mayor abundancia (i.e. bivalvos, 

esponjas) (Cantera-Kintz et al. 2003, Carballo et al. 2008a). A pesar de ello, en esta zona 

arrecifal, en condiciones de bajas densidades de peces herbívoros y erizos de mar, se 

mantiene en cierta medida un balance positivo en la acumulación de carbonatos (Mallela y 

Perry 2007). 

Los arrecifes estudiados en esta investigación presentaron una alta cobertura de coral 

vivo, pero en términos generales una baja complejidad arrecifal (Tabla 4.3). Álvarez-Filip 

et al. (2011) apunta que un arrecife puede tener una alta cobertura de coral vivo, pero una 

baja complejidad arrecifal, con lo cual se limitan los espacios para refugio y protección, y 

por consiguiente puede traer una baja riqueza, abundancia y biomasa de peces e 

invertebrados. En el Caribe, se observó una pérdida paulatina en la complejidad arrecifal 

entre 1969 y el 2008, pasando en promedio de 2.5 a 1.5, convirtiéndose en arrecifes planos 

(<1.99) (Álvarez-Filip et al. 2009). Esta pérdida en la complejidad es aducida a la ausencia 

de bioerosinadores claves como Diadema antillarum y otros peces, y al cambio de fase de 

arrecifes dominados por corales a arrecifes dominados por macroalgas. La falta de 

complejidad arrecifal actúa como un impulso positivo para reforzar un estado degradado 

del arrecife donde dominan las algas (Lee 2006). Los arrecifes coralinos del PTO son 

planos (0.21 índice de rugosidad o 1.28 índice de complejidad arrecifal), con densidades 

bajas de D. mexicanum en comparación con otras regiones (ver Capítulo 3 Tabla 3.2), 

siendo similares a las observadas en la actualidad en el Caribe (Carpenter y Edmunds 2006, 

Martín-Blanco et al. 2010), por lo que el hecho que estos arrecifes en el PTO sean tan poco 

complejos se debe principalmente a la principal especie constructora de arrecifes en esta 

región (Pocillopora spp.). Una mayor presencia de D. mexicanum en el PTO puede 
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favorecer una mayor complejidad arrecifal, a través de la erosión que pueda provocar en el 

sustrato, favoreciendo una mayor diversidad de organismo o recuperación de hábitats 

alterados de acuerdo a Álvarez-Filip et al. (2009). Lee (2006) observó que existe una 

relación positiva entre la presencia de D. antillarum y la complejidad arrecifal. La 

disponibilidad de refugios es un factor que puede influenciar potencialmente las 

poblaciones de Diadema (Martin-Blanco et al. 2010) debido a que entre más rugosos sean 

los arrecifes más favorables van a ser estos para proveer de refugio de depredación a los 

erizos, con lo que diferencias en la complejidad del hábitat van a llevar a diferencias en los 

números de Diadema (Haley y Solandt 2001). Además, la biomasa y estructura de los 

ensamblajes de los erizos de mar va a estar fuertemente ligada a la estructura tridimensional 

del hábitat (Lee 2006). Así mismo, Hay et al. (1983) indica que las tasas de herbivoría van 

a ser inferiores en estructuras menos complejas, moderadas en áreas de complejidad 

intermedia e intensa en áreas con una alta complejidad topográfica. 

  

4.4.2. Bioerosión por D. mexicanum en el PTO 

 

 La bioerosión promedio provocada por D. mexicanum para todo el área de estudio 

fue de 0.16 CaCO3 kg m-2 año-1, con un ámbito entre 0.01 y 0.75 kg m-2 año-1, la cual es 

inferior comparado con D. antillarum (2.9-9.7 kg m-2 año-1) (Hunter 1977, Stearn y Scoffin 

1977, Ogden 1977, Scoffin et al. 1980, Weil 1980 en Griffin et al. 2003, Bak et al. 1984) 

en el Caribe previo a la mortandad masiva de la especie. En el Caribe estas tasas de 

bioerosión fueron el producto de la sobrepesca que eliminó los peces depredadores de los 

erizos, lo que facilitó que D. antillarum alcanzara altas densidades poblacionales (Hay 

1984, Jackson et al. 2001). De manera similar, las tasas de bioerosión fueron inferiores a 

las determinadas para Echinometra mathaei (2.0-8.3 kg m-2 año-1) (McClanahan y Muthiga 

1988, Conand et al. 1997, Pari et al. 1998, 2002, Peyrot-Clausade et al. 2000, 

Ruengsawang y Yeemin 2000) en el Indo-Pacífico, donde estas estuvieron asociadas a 

arrecifes degradados o con sobrepesca. Así mismo, se encuentran muy por debajo de las 

tasas de Eucidaris galapagensis (Glynn 1988, Reaka-Kudla et al. 1996)  y D. mexicanum 
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(Glynn 1988, Eakin 1996, 2001) luego de El Niño de 1982-1983. Los erizos de mar van a 

presentar este tipo de impacto bioerosivo si se dan las condiciones de disturbio necesarias, 

ya sea por causas antropogénicas como naturales o una sinergia de ambas, que favorezcan 

un incremento en sus poblaciones. Hay (1984) apunta que en arrecifes “sanos” el herbívoro 

que va a predominar son los peces mientras que en arrecifes alterados el herbívoro principal 

van a ser los erizos de mar. De acuerdo a Mumby et al. (2006, 2007) arrecifes que poseen 

densidades bajas de Diadema (< 1 ind m-2) en conjunto con peces herbívoros son más 

resilientes.  

 Por su parte, las tasas de bioerosión son similares a las de México (Reyes-Bonilla y  

Calderón-Aguilera 1999, Herrera-Escalante et al. 2005, Benítez-Villalobos et al. 2008, 

Herrera-Escalante 2011, López-López 2011), y otras regiones del mundo donde los 

arrecifes no  han sido tan degradados o se encuentran protegidos (Russo 1980, Bak 1990, 

Mokady et al. 1996, Carreiro-Silva y McClanahan 2001, Appana y Vuki 2006, Mallela y 

Perry 2007). Esto nos indica que en la actualidad el comportamiento bioerosivo de D. 

mexicanum a lo largo del PTO es bastante similar entre las localidades, y no es perjudicial 

para el balance carbonatos y la estabilidad del basamento coralino, con la única excepción 

de Bahía Culebra. En Panamá, Eakin (1988, 1992) y Glynn (1988) encuentran que el 

impacto bioerosivo y la densidad de este erizo de mar disminuyen fuertemente (45-61% y 

45-80%, respectivamente) bajo la presencia de jardines de peces Damiselas (Stegastes). 

Estos peces fueron bastante comunes en las zonas de estudio (observación personal), lo cual 

puede ser uno de los factores que puede estar influenciando sobre el bajo impacto 

bioerosivo de D. mexicanum en la región, en conjunto con la falta de refugios y la presencia 

de bajas densidades de erizos principalmente pequeños. 

 En un arrecife “saludable” el balance entre construcción biológica y destrucción 

biológica está equilibrado. Al incrementarse los impactos antropogénicos, este balance se 

debilita y dependiendo de la intensidad y magnitud del impacto las tasas de destrucción 

arrecifal exceden las tasas de crecimiento arrecifal, dando como resultado pérdidas 

substanciales en el basamento coralino. Dichas pérdidas pueden tener consecuencias 

severas a nivel social y económico, incluyendo la pérdida del hábitat de peces e 
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invertebrados, pérdida de protección de la costa y una disminución en el turismo 

(Hutchings et al. 2005). En el caso de Bahía Culebra, un polo de desarrollo turístico como 

se mencionó anteriormente, este escenario es de suma importancia ya que de todas las 

localidades fue la única que presentó el balance positivo más pobre (Fig. 4.7) y requiere de 

un leve incremento en la densidad de erizos para convertirse en arrecife erosivo. Este 

incremento es más factible que se dé en esta localidad que se encuentra en una zona de 

afloramiento costero estacional (Cortés y Jiménez 2003), ya que la presencia de nutrientes 

permite un mejor desarrollo de algas epilíticas y endolíticas lo que favorece altas 

densidades de erizos de mar y por ende altas tasas de herbivoría (Pari et al. 2002). Así 

mismo, debido a que Bahía Culebra es una zona de pesca (Jiménez 2001, Dominici-

Arosemena et al. 2005), esta actividad puede provocar que su práctica excesiva favorezca 

el incremento de erizos de mar debido a la falta de sus depredadores (Pari et al. 2002). 

En Bahías de Huatulco el impacto bioerosivo de D. mexicanum causó una pérdida 

de carbonatos entre 5% y 27% (Herrera-Escalante et al. 2005). Su mayor impacto (3.28 kg 

CaCO3 m-2 año-1) se dio en arrecifes donde la densidad promedio de erizos fue alta (6.8 ind 

m-2) y el diámetro del caparazón fue pequeño (2.9 cm), mientras que en arrecifes donde la 

densidad fue baja (1.0-1.3 ind m-2) y el diámetro promedio del caparazón fue mayor (3.4-4 

cm), el impacto bioerosivo fue menor (0.91-0.96 kg CaCO3 m-2 año-1). En este sentido la 

densidad de D. mexicanum parece ser un factor más importante que la talla, a pesar de que 

tallas intermedias (3-5 cm) o grandes (> 5 cm) produjeran una tasa de consumo diario 

mayor (1.83 and 3.88 g CaCO3 ind-1 d-1, respectivamente) que las tallas pequeñas (> 3 cm, 

0.54 g CaCO3 ind-1 d-1). Posteriormente, Benítez-Villalobos et al. (2008) apoyan esta 

relación entre la densidad del erizo y las tasas de bioerosión en esta misma localidad, donde 

altas densidades (4.17 ind m-2) tuvieron una mayor tasa de bioerosión (4.00 kg CaCO3 m-2 

año-1) que bajas densidades (0.26-0.48 ind m-2, 0.25-0.40 kg CaCO3 m-2 año-1), a pesar de 

que todos los sitios poseyeran tallas de testa promedio similares (4.41-4.83 cm). A lo largo 

del PTO se observa este mismo comportamiento (Fig. 4.6), donde conforme aumenta la 

densidad aumenta el impacto bioerosivo, relación que no es tan fuerte con el aumento de las 

tallas. De acuerdo, a Conand et al. (1988) los erizos van a ser bioerosionadores más 
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intensos cuando sus poblaciones sean densas y estén compuestas por individuos grandes. 

Esto pone en sinergia la densidad y la talla, ya que individuos grandes en grandes 

poblaciones van a tener una mayor biomasa dentro del arrecife (Fig. 4.8C), con lo cual 

aumenta su impacto bioerosivo. Sin embargo, este escenario es difícil de alcanzar en la 

actualidad en el PTO debido a que la mayor parte de las localidades presentas tallas de 

pequeñas a medianas, con densidades bajas, asociadas a arrecifes principalmente 

predominados por Pocillopora spp. que no favorece un aumento en las densidades y tallas 

de los erizos de mar.  

 Es importante determinar el tipo de arrecife donde se encuentran los erizos, ya que 

estos no van a responder de la misma manera. Es decir, dónde van a impactar más el erizo 

sobre el basamento coralino, sobre uno que esté construido principalmente por especies 

masivas de lento crecimiento (i.e. Porites lobata) o por especies ramosas de rápido 

crecimiento (i.e. Pocillopora spp.). En Isla del Coco, los arrecifes son construidos 

principalmente por P. lobata, con densidades moderadas de erizos de mar pero con tallas 

grandes, realizando un impacto significativo sobre el arrecife sin que este sea negativo. 

Mientras que en la mayoría de las otras localidades predomina Pocillopora spp., donde las 

tallas de los erizos son menores, y las densidades son variables, así como el balance de 

carbonatos. Para estos sitios, se convierte en determinante el grado de protección que se 

posea sobre el arrecife, que permita la presencia de depredadores de erizos, manteniendo 

las poblaciones de estos en bajas densidades y con tallas pequeñas. Sin embargo, si el nivel 

de protección no es el adecuado, o existen otros factores antropogénicos que afecten la 

calidad del agua, favoreciendo una mayor disponibilidad de alimento, los erizos van a 

aumentar en densidad (i.e. Bahía Culebra).  

En el caso de Isla del Coco, los valores de bioerosión determinados son inferiores a 

los hallados por Herrera-Escalante et al. (2005) (1.47 kg m-2 año-1), para los arrecifes de 

Huatulco, México, y muy inferiores a Isla Uva, Panamá (10.4-14.0 kg m-2 año-1, Glynn 

1988, Eakin 1992), posterior a los eventos de El Niño. Este hecho nos haría pensar que la 

tasa de bioerosión es muy baja en Isla del Coco versus los otros sitios. Sin embargo, al 

realizar el cálculo del balance, notamos que la bioacreción coralina promedio en Huatulco 
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es de 11.41 kg m-2 año-1, mientras que en Isla del Coco es de apenas 3.05 kg m-2 año-1 

(Tabla 4.3, Fig. 4.7). Este hecho, se debe a la diferencia en la composición de la principal 

especie de coral constructor entre ambos arrecifes. Pocillopora spp. en Huatulco, con altas 

tasas de crecimiento (31.7-52.1 mm año-1) (Guzman y Cortés 1989, Jiménez y Cortés 2003) 

y coberturas (89%) (Tabla 4.3), e históricamente han sido poco afectada por El Niño 

(Reyes-Bonilla 2003). Mientras que en Isla del Coco la principal especie constructora es P. 

lobata, la cual posee tasas de crecimiento mucho menores (11.6 mm año-1) (ver capítulo 5), 

coberturas moderadas (23%) (Tabla 4.3), y han sido seriamente afectadas por El Niño en la 

década de 1980 (Guzman y Cortés 1992). Esta diferencia en la composición coralina y en el 

grado de afectación por El Niño, provoca que a pesar de que ambos sitios posean bajas 

tasas de bioerosión, los efectos sean completamente opuestos en su capacidad de respuesta, 

siendo en este sentido de mayor cuidado un incremento en las poblaciones de erizos en Isla 

del Coco que en Huatulco. Por lo tanto, en el PTO la principal especie de coral constructora 

del arrecife es un factor determinante en el grado de impacto que puedan tener los erizos de 

mar. En el caso de los arrecifes construidos por Pocillopora spp. su ubicación, ya sea en 

zona con surgencia estacional o no va a determinar las condiciones para un desarrollo 

favorable de los erizos. Sin embargo, a pesar de cual especie de coral sea la principal 

especie constructora del arrecife o su ubicación en la costa, el grado de impacto 

antropogénico, manejo y protección que haya sobre el arrecife va a ser un factor crucial 

para tener un arrecife saludable, con moderadas densidades de erizos con tallas moderadas 

que causen un impacto leve sobre el balance de carbonatos.    

La susceptibilidad de los arrecifes aumenta bajo eventos drásticos de El Niño, que 

en Panamá produjo densidades extremadamente altas (50-150 ind m-2) (Glynn 1988, Eakin 

1996, 2001), cercanas a las determinadas en este trabajo (80 ind m-2) como límites entre un 

arrecife productivo y uno erosivo. Esto hace pensar que las aproximaciones de densidad 

limite de erizos entre un arrecife constructivo y uno erosivo están cercanas a la realidad, 

sirviendo de base para programas de monitoreo. Un incremento en las poblaciones de erizos 

de mar puede ser tomado como una señal de alerta para manejadores o tomadores de 

decisión de que sobrepesca está ocurriendo, la calidad del agua está decayendo o que la 
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turbidez se incrementa, haciendo necesario la toma de medidas de manejo (Hutchings 

2011). 

De ocurrir un fenómeno de El Niño tan intenso como el 1982-83 o el de 1997-98, no 

deben entrar en sinergia un mal manejo costero que provoque la falta depredadores del 

erizo, o un aumento en los nutrientes del agua por actividad antropogénica. Por lo tanto, a 

pesar que de los arrecifes de México si han mostrado una susceptibilidad diferencial menor 

ante El Niño en el pasado (Carriquiry y Reyes–Bonilla 1997, Reyes-Bonilla 2003) con 

respecto a Galápagos, Costa Rica y Panamá, estos pueden ser susceptibles al erizo si no hay 

un control desde arriba (protección y presencia de depredadores), o/y si se da un 

incremento en la disponibilidad de alimento por eutroficación (mal manejo costero). A todo 

esto hay que sumarle que tan ácidas (Manzello et al. 2008) sean las aguas donde se 

desarrollen los arrecifes, lo que aumentaría su susceptibilidad a la erosión. Por lo tanto, a 

presar que la información generada en la presente investigación proviene de visitas cortas a 

los diferentes arrecifes del PTO, la consistencia de los patrones sugiere que estos patrones 

son atributos predecibles y característicos de los arrecifes del PTO, y que en la actualidad 

Diadema mexicanum no representa una amenaza para los arrecifes (con la excepción de 

Bahía Culebra), siempre y cuando las condiciones no se vean alteradas por un evento 

intenso de El Niño y por malas prácticas de manejo y conservación costeras que favorezcan 

una proliferación de los erizos. 

 

4.5. Conclusiones 

 

• Existe una relación positiva entre la densidad y biomasa de D. mexicanum y la 

cobertura de algas calcáreas costrosas, la cual favorece el desarrollo de individuos 

juveniles (< 3 cm). 

• Así mismo, la presencia de arrecifes con mayor complejidad favorecen un 

incremento en las tallas y biomasas de D. mexicanum. Mientras que una mayor 

cobertura de coral vivo desfavorecen el desarrollo de tallas grandes. 
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• En términos generales los arrecifes del PTO poseen una alta cobertura de coral vivo, 

pero son estructuralmente planos, lo que reduce las posibilidades  de refugio de D. 

mexicanum, favoreciendo la bioerosión en los frentes arrecifales que brindan un 

poco más de refugio. 

• La especie de coral predominante en la construcción del arrecife coralino, ya sea 

Porites lobata o Pocillopora spp., va a influir en la disponibilidad de refugios y por 

ende en la densidad de D. mexicanum, estando favorecidos en arrecifes construidos 

principalmente por P. lobata. 

• El impacto bioerosivo de D. mexicanum es bajo y uniforme a lo largo de la región, 

afectando poco el balance de carbonatos en la actualidad, requiriendo de 

explosiones poblacionales fuertes para que esta especie pueda tener un impacto 

negativo. En la actualidad se puede decir que su impacto es positivo, ya que su 

acción ramoneadora favorece el reclutamiento de corales al eliminar las algas 

competidoras del sustrato y dejando las costrosas que cementan el arrecife.  

• Es necesario realizar más comparaciones entre las tasas de herbivoría entre arrecifes 

compuestos por P. lobata y por Pocillopora spp. para determinar el grado de 

influencia sobre la diversidad e impacto de peces herbívoros versus el impacto de 

los erizos de mar, utilizando áreas protegidas y no protegidas, con el fin de poder 

comprender el papel que juegan en la dinámica de carbonatos. 
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Capítulo 5 

 

Reconstruction of Diadema mexicanum A. Agassiz, 1863 bioerosion impact on 

three Costa Rican Pacific coral reefs1

 

 

Reconstrucción del impacto bioerosivo de Diadema mexicanum A. Agassiz, 1863 

en tres arrecifes coralinos de Costa Rica 

 

5.1 Introduction 

 

Eastern Tropical Pacific (ETP) reefs are thin CaCO3 accumulations in relation to 

their counterparts from the Indo-Pacific and Caribbean (Cortés 1997, Manzello et al. 2008). 

Most are relative small (1-2 ha), discontinuous, limited to shallow depths (10 m), built by 

few species, ephemeral in geological time (with low rates of carbonate production but fairly 

rapid framework accumulation), low cemetation, and have complex food webs (Glynn 

1977, Glynn & Macintyre 1977, Macintyre et al. 1992, Cortés et al. 1994, Cortés 1997, 

Glynn 2004, 2008, Manzello et al. 2008). Two main types of reef structures can be 

observed in the region (Cortés 1997, 2003):  reefs in Mexico, Panama, Colombia and some 

areas in Costa Rica and Ecuador are built by species of the genus Pocillopora. The other 

type of reef consists of Porites lobata or Pavona clavus massive corals, with the best 

developed being at Cocos, Clipperton and Galapagos islands. 

The Eastern Tropical Pacific has been one of the most affected regions by sea 

warming as a result of El Niño events (Glynn & Colley 2001), with significant live coral 

cover losses at most localities (50-100%) due to bleaching (Glynn 1988,1990, 1996, 

Guzman & Cortés 1992, 2001, 2007, Glynn et al. 2001, Jiménez & Cortés 2001, Jiménez et 

al. 2001, Baker et al. 2008), which facilitated the growth of macroalgae and increased 

bioersosion by sea urchins (Glynn et al. 1979, 1988, Glynn 1988, 1997, Eakin 1992, 1996, 

2001, Reaka-Kudla et al. 1996, Guzman & Cortés 1992, 2007). During the 1982-83 El 

                                                 
1 Articulo publicado en Revista de Biología Tropical 2012 volumen 60 (suplemento 2): 121-132. 
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Niño event in Costa Rica, a high coral mortality (90%) was observed at Cocos Island 

(Guzman & Cortés 1992), 50% mortality at Caño Island (Guzman et al. 1987), and death of 

coral colonies of Pocillopora spp. was observed in Culebra Bay (Cortés et al. 1984). 

During the 1997-98 El Niño event, the coral reefs of these three localities were less 

impacted (~5% coral mortality) than other ETP reefs (Guzman & Cortés 2001, Jiménez et 

al. 2001), despite the fact that this El Niño was considered to be the most intense one of the 

last century (Enfield 2001). 

 After the 1982-83 El Niño event in Cocos Island, Guzman and Cortés (1992) 

predicted that coral recovery was going to take centuries due to the high densities of 

bioeroders and the low coral reproduction rates. Guzman and Cortés (1992, 2007) indicated 

that part of the deterioration of the reef structures on Cocos island was due to the bioerosive 

action of Diadema mexicanum A. Agassiz, 1863. In 2002, there was a five-fold increased of 

coral cover and a notable reduction in sea urchins. Guzman & Cortés (2007), determined 

that D. mexicanum was not playing a relevant role in the reef bioerosion. However, the 

urchin still could fulfill its key role in assisting the recruitment of corals, as has been 

observed in other reefs in the Caribbean (Sammarco et al. 1974, Sammarco 1980, 1982a, b, 

Mumby et al. 2006).  

We reconstruct the behavior of the bioerosion and bioacretion rates on the reef at 

Cocos and Caño islands and from Culebra Bay from 1980 until 2009, using published and 

field information of coral cover, growth and skeletal density, as well as population densities 

and daily carbonates ingestions of D. mexicanum. Our goal was to understand the role that 

D. mexicanum plays in the balance of reef growth and destruction through time 

 

5.2 Materials y methods 

  

 To reconstruct a reef budget it was necessary to estimated the current bioacretion 

and bioerosion rates. For this, we visited three reef sites per study area (Fig. 5.1), where 

transects to measure coral cover and sea urchin density were deployed. Three field studies 

were done in 2009: 1) 1-5 March, Cocos Island (5°31’45’’N-87°03’37’’W); 2) 18-20 July, 
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Caño Island (8°41’36’’N-83°52’05’’W); and 3) 29-31 July, Culebra Bay (10°35’19’’N-

85°40’27’’W). 

 

 
Figure 5.1. Study areas: Culebra Bay, Caño Island, Cocos Island/ Áreas de estudio: Bahía Culebra, Isla del 

Caño, Isla del Coco. 

 

 Three 10 m long and 1 m wide transects were deployed parallel to the coast, 

between 4 and 8 m deep. A 1 m2 quadrat, divided into 0.01 m2 cells was placed every 

meter, on the right side of the transect line (Weinberg 1981). The amount of live, dead, and 
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bleached coral cover, and also macroalgae, crustose coralline algae, rocks and sand cover 

were determined for each quadrat. In addition, sea urchin (D. mexicanum) abundances were 

counted along the 20 m2 belt transect.  

 To determine the bioerosion rate per locality (removal of CaCO3 per time unit), 30 

sea urchins were collected (between 08:00 and 10:00 hours) and placed in plastic buckets (5 

l), leaving them to evacuated the gut content for a period of 24 hours (Glynn 1988, Reyes-

Bonilla & Calderón-Aguilera 1999). The evacuated material was collected and later dried 

in an oven at 60ºC for 24 h. The samples were weighted on an analytic balance (0.0001 g) 

and transferred to a furnace at 500ºC for 6 h. After this period, the samples (ashes) were 

measured again. The difference between the weights determined the amount of organic 

matter that is present in the sea urchins’ gut (Carreiro-Silva & McClanahan 2001). The 

remaining portion represents the inorganic fraction, composed by CaCO3 and non-soluble 

residues (silica fragments like quartz grains, sponge spicules, diatoms, radiolarians and 

lime). Inorganic fractions were digested with 10% HCl. The remaining material, after 

dissolution of the carbonates, was filtered with a pre-weighed fiberglass filter. The weight 

of the residue material retained on the filter corresponds with the non-carbonate fraction 

(NCF). The difference between the ashes and the weight of the residue equals the CaCO3 

(Carreiro-Silva & McClanahan 2001). This gives us the amount of carbonates removed by 

each sea urchin (CaCO3 g ind-1 d-1).   

The bioerosion rates per urchin (kg m-2 y-1) at the different study areas were 

calculated by multiplying the daily carbonate content (CaCO3 g ind-1 d-1) by density of the 

sea urchins (ind m-2) over 365 days (modified from Carreiro-Silva & McClanahan 2001).  

 To obtain the carbonate deposition rate of the coral, we used the method proposed 

by Chave et al. (1972), which combines the coral growth rate (cm y-1) and the coral skeletal 

density (g cm-3) to calculate the gross carbonate production. We multiplied this result by 

the amount of live coral cover (LCC) to estimate the net deposition of carbonates on the 

reef (CaCO3 kg m-2 y-1).  

 To obtain the skeletal and coral growth rates, we sampled 10 fragments of colonies 

of Porites lobata from Cocos Island, five of P. lobata from Caño Island, five of 
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Pocillopora elegans from Caño Island, and five of P. elegans from Culebra Bay. The 

samples were sent to the laboratory of  Ecología Marina, Centro de Investigación Científica 

y Educación Superior de Ensenada (CICESE), Baja California, México, where the 

Carricart-Gavinet and Barnes (2007) protocol was applied to obtain density values. The 

values for coral growth were taken from the literature (Guzman & Cortés 1989, Jiménez & 

Cortés 2003). For Cocos Island, where 10 colonies were stained with Alizarin Red 

(Lamberts 1978) in August 2007, removed in September 2008, then sliced, measured and 

the growth rate calculated. 

 To reconstruct the carbonate budgets, we assumed that coral growth and skeletal 

density were the same for all the analyzed years, as well as the carbonate content present in 

the sea urchins’ guts. Coral growth can varied between years or seasons, so our 

reconstruction assumed an “ideal scenario” to asses only the impact of D. mexicanum on 

reef accretion. To determine the past bioerosion rates, we used literature information about 

historical D. mexicanum densities (Guzman 1986, Guzman & Cortés 1992, 2007, Lessios et 

al. 1996, Jiménez 1998, Alvarado & Chiriboga 2008, J.J. Alvarado unpubl. data) and 

present densities. In addition, to determine past bioacretion rates, we used historical live 

coral cover information (Guzman et al. 1987, Guzman & Cortés 1992, 2007, Jiménez 2001, 

J.J. Alvarado & J. Cortés unpubl. data), and present covers. The carbonate balance is a 

quantitative measured of the functional state of the reef (Perry et al. 2008). As used here, 

balance refers to the net carbonate budget change in each reef system by comparing the 

production and the erosion. It is positive if the reef is growing and negative if the reef is 

eroding (Eakin 2001). 

 Finally, we analyzed the relationship between D. mexicanum density and the results 

of reef balance with a logarithmic regression. The regression equation was used to calculate 

possible scenarios of reef balance in Culebra Bay at different urchin densities (3, 4, 5 and 

11 ind m-2).  
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5.3. Results 

 

Table 5.1 displays: 1) carbonate amounts present in the D. mexicanum‘s gut, and 2) 

coral growth and skeletal density for the main reef-builder species. The highest amount of 

carbonate present in the urchin guts was at Cocos Island, and lowest at Caño Island (Table 

1). Pocillopora elegans possesses a higher growth rate than Porites lobata (Table 5.1). 

Coral skeletal density was similar in the three study areas, being higher at the species level 

for P. lobata than for P. elegans (Table 5.1).  

At Cocos Island, we observed a reduction of D. mexicaum density from 1987 to 2009, 

and a gradual increase in live coral cover (Table 5.2, Fig. 5.2A). At this island, the highest 

sea urchin densities were reported (11.4 ind m-2) in 1987, whereas they were ≤ 1 ind m-2 

(Table 5.2) from 2002 to 2009. At Caño Island, the densities were below 0.50 ind m-2, 

while in Culebra Bay they increased 900% from 2006 to 2009 (Table 5.2). In the three 

study areas, live coral cover was high (~20-50%) during times when urchin densities were 

low (< 1 ind m-2, except for Caño in 1984), and low (~3%) when the densities of D. 

mexicanum were close to 3 ind m-2 (Table 5.2). From the three study areas, Caño Island 

maintained a relatively constant coral cover and urchin density, except that coral cover 

decreased in 1984, with a slight increase in D. mexicanum density (Table 5.2).   

 

Tabla 5.1. Values used to calculate the bioerosion, bioacretion and reef balance models. Pe: 

Pocillopora elegans; Pl: Porites lobata/ Valores utilizados para calcular los modelos de 

bioerosión, bioacreción y balance arrecifal.  

 

Study area CaCO3 evacuated by the 
urchin 

(CaCO3 g ind-1) 

Growth 
rate 

(cm y-1) 

Skeletal 
density 
(g cm-3) 

Source 

Cocos 
Island 

2.25 1.16 (Pl) 1.26 (Pl) This study 

Caño 
Island 

0.56 3.33 (Pe) 
1.34 (Pl) 

1.19 (Pe) 
1.32 (Pl) 

Guzman & Cortés 1989, 
this study 

Culebra 
Bay 

0.94 4.57 (Pe) 
 

1.19 (Pe) Jiménez & Cortés 2003, 
this study 
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Tabla 5.2. Sea urchin D. mexicanum density and live coral cover used to build the 

bioerosion, bioacretion and reef balance models/ Densidad del erizo de mar D. mexicanum 

y de cobertura de coral vivo utilizados para construir los modelos de bioerosión, 

bioacreación y balance arrecifal. 

 

Year Density 
D. mexicanum 

(ind m-2) 

Live coral cover 
(%) 

Source 

Cocos Island 
1987 11.4 3.0 Guzman & Cortés 1992 
1990 6.1 3.0 Guzman & Cortés 1992, Lessios et al. 1996 
2002 0.84 23.0 Guzman & Cortés 2007 
2006 1.06 24.0 Alvarado & Chiriboga 2008, J. Cortés unpublished 

data 
2009 0.45 24.0 This study 

Caño Island 
1980 0.27 17.8 Guzman et al. 1987 
1984 0.46 8.6 Guzman 1986, Guzman et al. 1987 
2007 0.09 26.6 J.J. Alvarado unpublished data 
2009 0.28 38.0 This study 

Culebra Bay 
1996 0.20 53.4 Jiménez 1998, 2001 
2006 0.23 38.5 J.J. Alvarado unpublished data 
2009 2.19 2.5 This study 

 

 

In Cocos Island, as the density of Diadema decreased, its bioerosion impact 

decreased (Fig. 5.2A). In 1987, intense bioerosion was observed (9.3 kg m-2 y-1) and very 

low bioacretion (0.4 kg m-2 y-1) was observed, resulting in a negative balance in the 

carbonate budget (Fig. 5.2A). At this locality there was a positive balance in 2002, which 

was maintained until 2009, with net accretion of 3.1 kg m-2 y-1 (Fig. 5.2A).   

In Caño Island, D. mexicanum had little impact on bioerosión (<1 kg m-2 y-1) in 

comparison to Cocos Island (Fig. 5.2A-B). Also, bioacretion has been high (~11 kg m-2 y-

1), producing a positive carbonate balance (Fig. 5.2B). 
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Finally, in Culebra Bay the carbonate balance was highly positive, with bioacretion 

rates of 18 kg m-2 y-1 and low bioerosion rates (0.07 kg m-2 y-1) until 2006. After that date, 

there was a drastic change in the carbonate budget, becoming almost negative by 2009 

(0.43 kg m-2 y-1; Fig. 5.2C). The bioerosion rate increased from 0.07 to 0.75 kg m-2 y-1, as a 

result of the increase in sea urchin density (Fig. 5.2C). Loss of coral cover (Table 5.2) 

resulted from the proliferations of harmful phytoplankton that caused high mortality in the 

area (Jiménez 2007, Jiménez et al. in prep.). 

The relationship between D. mexicanum density and reef carbonate balance is 

negative (Fig. 5.3). When there are few sea urchins, carbonate balance is highly positive 

(Culebra Bay: 1996 and 2006). When the density of sea urchins exceeds ~1.5 ind m-2, reef 

balance start to be negative, becoming highly erosive when urchin density exceeds 4 ind m-

2. Figure 3 help to explain how quickly can be a negative process can occur, such as in 

Culebra Bay, where in less than 3 years there was a fast loss on reef balance. Also, this 

analysis help to visualized the slow process of recovery took Cocos Island after a strong 

disturbance until now days. In the case of Caño Island, it seems that D. mexicanum does not 

possess a key role in reef balance. For Culebra Bay, a continuing increase in sea urchin 

density will produce a negative balance. The 2009 densities were 2.19 ind m-2, pushing the 

reefs near negative balance. An increase to 3 ind m-2 would produce a considerable 

reduction on reef erosion, and an increase to 11 ind m-2 would produce a similar impact to 

reef balance as the one seen in Cocos Island after the 1982-1983 El Niño event. 
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Figura 5.2. Historical behavior of the density (ind m-2) and bioerosion (kg m-2 y-1) of the sea urchin Diadema 

mexicanum, coral bioacretion (kg m-2 y-1) and reef balance in A) Cocos Island, B) Caño Island, and C) 

Culebra Bay, Costa Rica/ Comportamiento histórico de la densidad (ind m-2) y bioerosión (kg m-2 año-1) del 

erizo de mar Diadema mexicanum, bioacreción coralina (kg m-2 año-1) y el balance arrecifal en A) la Isla del 

Coco, B) la Isla del Caño, y C) Bahía Culebra, Costa Rica.  
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Figura 5.3. Logarithmic relationship between Diadema mexicanum density (ind m-2) and the reef balance (kg 

m-2 y-1), indicating predicted scenarios of negative reef balance for Culebra Bay if the disturbance intensities 

continues with densities of 3, 4 and 11 urchins m-2. The years indicated on the figure correspond with the 

sampling dates of each study area / Relación logarítmica entre la densidad de Diadema mexicanum (ind m-2) y 

el balance arrecifal (kg m-2 año-1), indicando predicciones de escenarios de balance arrecifal negativo para 

Bahía Culebra si la intensidad de los disturbios continúan con densidades de 3, 4 y 11 erizos m-2. Los años 

indicados en la figura corresponden con las fechas de muestreo de cada área de estudio. 

 

5.4 Discussion 

 

Guzman and Cortés (2001) observed that after severe disturbance, the recovery of 

ETP reefs has been slow, due to the lack of recruitment and the continuous predation by 

corallivorous organisms. In the case of the 1982-83 El Niño, the recovery was limited by 1) 

the extreme oceanographic conditions of the region, 2) the high coral mortality suffered 

during the El Niño, 3) the intense herbivory resulting from high sea urchin concentrations 

produced high rates of bieorosion, 4) low abundance of recruits due to reduced sexual 

activity of the main reef builder species, and 5) low potential for successful recruitment due 

to the low abundance of crustose coralline algae (Guzman & Cortés 2001). Baker et al. 

(2008) indicated that, for a reef affected by bleaching to recover, a change in the balance 
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between reef accumulation and erosion, the ability to maintain healthy levels of herbivory, 

and macroalgae cover and coral recruitment are required.   

After the 1982-83 El Niño, there was a high incidence of coral mortality and 

bleaching at Cocos Island. During this period there were high sea urchin densities (Guzman 

& Cortés 1992), producing a negative carbonate budget, and reef erosion in 1987. It took 

approximately 15 years for those reefs to switch back to a positive balance. Probably, as 

Guzman and Cortés (2007) indicated, the impact of the sea urchin as bioeroder declined, 

and its action as a herbivore facilitated coral recruitment. Thus, the role of the sea urchin 

can change in accordance with its density. Figure 5.4 illustrates the difference in D. 

mexicanum densities between 1987 and 2007. 

Glynn et al. (2009) indicated a similar recovery pattern for the coral reefs at Darwin 

Island, northern Galapagos Archipelago, which underwent lower bioerosion in comparison 

with other reefs in the Archipelago (Glynn 1988). This resulted in an intact reef framework 

and, together with successful sexual and asexual coral recruitment (Glynn et al. 2009), 

there was a similar recovery as observed at Cocos Island. 

The recovery in reef balance observed at Cocos Island, like at Darwin Island, could 

be due in part to the positive role that Diadema can have through creating spaces for 

settlement (Carleton & Sammarco 1987) and increasing the cover of crustose coralline 

algae, which enhances successful settlement (Morse et al. 1988). Vance (1979) found that 

the sea urchin Centrostephanus coronatus, a member of the Diadematidae family, avoids 

consuming crustose coralline algae when eating other algae, favoring development of 

coralline algae. Nevertheless, the sea urchin in search of its food can erode the substrate 

simply by scraping areas where algae grow (Toro-Farmer 1998). Therefore, in the case of 

Cocos Island, the herbivorous activity of D. mexicanum possibly resulted in a larger 

abundance of calcareous algae, and a greater availability of substrate for recruitment of new 

coral recruits, favoring its recovery. 

Eakin (2001) indicated that the reef budget in Uva Island, Panama, between 1985 and 

2000, was negative, without showing signs of recovery. In some places the densities of 

Diadema diminished due to the reduction in the reef complexity due to the urchin’s erosion, 
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diminishing their refuge. In Cocos Island, reef complexity has remained high (see Chapter 

4), but density of sea urchins has diminished (Fig. 5.2A, Table 5.2), which is probably 

related to predation. This island has been a no-take Marine Protected Area for the last 30 

years, and protection has been strictly enforced for the last 10 years. This has favored the 

recovery of trophic webs. This contrasts with Panama, where the reefs were under strong 

fishing pressure for many years, diminishing the presence of predators on D. mexicanum. It 

has been observed that inside marine reserves, where the fishing pressure has been reduced, 

the trophic interactions are re-established between the sea urchins and their predators 

(McClanahan et al. 1999), as opposed to places where intense fishing is occurring and 

densities of Diadema are high (Harborne et al. 2009).  

At Caño Island, from the historic densities of D. mexicanum (Fonseca-Escalante 

1998, Guzman & Cortés 2001, Fonseca et al. 2006), it seems that this sea urchin has not 

been an important bioeroder and that its impact has been minimum (Fig. 5.2B). Scott et al. 

(1988) indicated that after the 1982-83 El Niño, this island experienced intense bioerosion 

(9 kg m-2 y-1). Later, in 1996, Fonseca (1999) determined a lower bioerosion rate (0.05 kg 

m-2 y-1) for Platanillo Reef, as well as high bioacretion (7.1 kg m-2 y-1). Guzman and Cortés 

(2001) indicated that these reefs the last El Niño had less effect than prior events because of 

high crustose coralline cover (80-95%) and successful coral recruitment. 

In Culebra Bay, bioerosion increased after 2009, when a massive explosion of D. 

mexicanum occurred. The reefs from this area underwent intense mortality due to recurrent 

proliferations of phytoplankton between 2006 and 2009; these produced intense bleaching 

resulting from the anoxic conditions of the water and the lack of sun light penetrating to the 

bottom (Jiménez et al. in prep.). Dead corals were replaced by turf algae. This availability 

of algae could have caused an increase in the recruitment of sea urchins, increasing their 

densities, and their bioerosional effect. If this bioerosion continues, the coral framework 

will be weakened and may collapse (Colgan 1990). Figure 5.4 illustrates the difference in 

conditions in 2005 compared to now. 
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Figura 5.4. Change on Diadema mexicanum density at Cocos Island between A) 1987 (Guzman & Cortés 

1992) and B) 2007 (Alvarado & Chiriboga) / Cambio en la densidad de Diadema mexicanun en la Isla del 

Coco entre A) 1987 (1987 (Guzman & Cortés 1992) and B) 2007 (Alvarado & Chiriboga).  
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Bioerosion intensity depends on several environmental factors, like depth, light and 

nutrient supply (Chazottes et al. 1995). Baker et al. (2008) indicated that a variety of 

disturbances can cause a significant reduction in live coral cover. Eutrophication, 

sedimentation and bleaching can quickly initiate to an erosive phase, resulting in a loss of 

structural integrity and topographical relief. Moreover, Edinger et al. (2000) mentioned that 

coral reefs growing in eutrophic coastal environments are exposed to higher bioerosión than 

those in clear oceanic waters, resulting in negative carbonate budgets. In Dominican 

Republic, Tewfik et al. (2005) found that a nutrient enrichment together with overfishing 

accelerated the environment deterioration, and facilitated an increase in sea urchin densities 

(Lytechinus variegatus). As consequence of this population increase there was a 

considerable reduction on the diversity on the affected areas. 

In Culebra Bay, the environmental conditions have deteriorated in recent years due to 

anthropogenic eutrophication (Fernández-García 2007, Fernández-García et al. 2012). This 

has resulted in invasions by Caulerpa sertularoides (Fernández & Cortés 2005, Fernández-

García 2007) and phytoplankton proliferations (Jiménez 2007, Jiménez et al. in prep.). As a 

consequence, live coral cover in the Bay has declined (Jiménez 2007, Bezy et al. 2006, 

Cortés et al. 2010, Fernández-García et al. 2012). When nutrients become abundant, reef 

carbonate producers tend to be overgrown by fast-growing fleshy and filamentous algae. 

Meanwhile the bioeroders tend to increase due to the food availability, magnifying the 

negative effects (Chazottes et al. 1995). Additionally, successful recruitment by juvenile 

sea urchins have been attributed to algal proliferation because of the increase in nutrient 

availability, favoring a greater density of sea urchins in organically enriched areas (Eklöf et 

al. 2008). 

 Another negative factor that could have promoted an increase in D. mexicaunm high 

densities at Culebra Bay, is that this area suffers from a strong fishing pressure, with few 

controls and complete lack of protection of the resources. With few or no sea urchin 

predators and with more food available, Diadema reached densities never before reported 

for the area (Table 2), causing an increase in bioerosion of the coral framework. On Marías 

Island in Mexico, and in the Canary, Galapagos and Hawai’i archipelagos, it has been 
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observed that reductions in the populations of predator fishes by overfishing resulted in an 

increase in sea urchin abundance (Torrejón-Arellano et al. 2008, Clemente et al. 2009, 

Sonnenholzner et al. 2009, Vermeij et al. 2010). 

 
Figura 5.5. Change on the substrate composition on Playa Blanca reef, Culebra Bay, between 2005 and 2009 / 

Cambio en la composición del sustrato en el arrecife de Playa Blanca, Bahía Culebra entre el 2005 y el 2009. 
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According to Muthiga and McClanahan (2007) it is of interest to record the 

historical level of the Diadema populations, as it may indicate the degree to which the sea 

urchin are required for the maintenance of the coral reef ecology or a negative factor that 

has been released from predation by overfishing. Through the reconstructions presented 

here (Fig. 2), it is possible to visualize how Diadema mexicanum can have either a positive 

or a negative effect on coral reef development in the Eastern Tropical Pacific. Moreover, it 

was shown that for the sea urchin to have a positive or negative role, a series of synergies 

are required to switch it in one direction or another. Bad coastal management 

(anthropogenic eutropfication) and overfishing (lack of sea urchin predators), can result in 

this sea urchin eroding the coral framework, as seen in Culebra Bay. However, where the 

trophic cascades are “healthy”, Diadema mexicanum facilitates the growth of crustose 

coralline algae, which at the same time helps the recovery of coral cover. As Veron et al. 

(2009) pointed out, “a reef far from additional human stress can realize a rapid recovery, 

returning to its own diversity in less than a decade”. Cocos Island, is an example of this 

statement, while Culebra Bay, being subjected to additional stress, likely will take longer to 

recover. MPAs provide the means for effectively limiting the number of urchins on coral 

reefs and subsequently returning the calcium carbonate cycle to a more balanced state 

(Brown-Saracino et al. 2007). However, if the anthropogenic eutrophied conditions 

diminish, there is fishery management, and there is stronger protection of the reef 

environments, it is possible that Diadema can help in the recovery of those reefs. To assess 

the future development of reef structures and their relationship with sea urchins it is 

important to continue monitoring the populations on all of these reefs. However, it is 

currently extremely important to do this in Culebra Bay, so that management measures can 

be initiated if D. mexicanum attain densities of > 3 ind m-2. Also, it is extremely important 

to begin studying recruitment and reproduction patterns, as well as to initiate efficient 

coastal and fishery management practices. Glynn and Fong (2006) stated that if corals 

survive total mortality and if environmental conditions return to pre-disturbance levels, 

there exits the potential for rapid coral recovery in a few years. For Culebra Bay, this 
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statement is extremely important, because its highlight the need for a better coastal 

management that would improve coastal ecosystems and their services.  
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ANEXOS 

 

A.1. Descripción de las localidades de estudio 

 

México 

  

A. La Isla Espíritu Santo (24°23’26’’N y 110°17’52’’O) se encuentra en la Bahía de la 

Paz, en litoral occidental del Mar de Cortés, posee un litoral oriental con pequeñas 

playas arenosas y lagunas bordeadas por manglares (Bourillón-Moreno et al. 1988). 

Se han reportado un total 11 especies de corales escleractinios (Reyes-Bonilla y 

López-Pérez 1998), encontrándose el mejor desarrollo en la bahía de San Gabriel 

(Reyes-Bonilla 2003). La isla es una Parque Nacional, con un área marina protegida 

de 586.6 km2 con tres zonas núcleo (6.54 km2) donde no se permite la pesca 

(Niparajá 2005). La Figura A.1. ejemplifica la estructura de los arrecifes de estudio 

y la Figura A.2. indica los sitios de colecta. 

 
Figura. A.1. Arrecife coralino en Bajo Swany, Isla Espíritu Santo, noviembre 2009. 
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Figura. A.2. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en la Isla Espíritu Santo. 

 

B. Cabo Pulmo (23°30’19’’N y 109°26’17’’O) es un Parque Nacional con un arrecife 

coralino con una extensión de 71.1 km2 (Arizpe et al. 1993, Reyes-Bonilla 1997). 

La cobertura de coral vivo ronda entre 20-35% (Reyes-Bonilla 2003), con una 

pérdida fuerte en la cobertura coralinas, lo que se ha traducido en una pérdida de 

producción potencial de carbonatos de 20 a 3.84 kg CaCO3 m-2 año- (Calderón-

Aguilera et al. 2007). La zona consta de diez especies de corales escleractinios 

(Reyes-Bonilla 1993). La Figura A.3. ejemplifica la estructura de los arrecifes de 

estudio y la Figura A.4. indica los sitios de colecta. 



Anexos  
 

176 
 

 
Figura A.3. Arrecife coralino en Las Tachuela, Cabo Pulmo, noviembre 2009. 

 
Figura A.4. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en Cabo Pulmo. 
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C. Islas Marietas (20°41'56.10"N y 105°34'51.30"O) se encuentran en Bahía Banderas, 

y pertenecen al estado de Nayarit, y están conformadas por dos islas (Larga y 

Redonda; Norzagaray-López  2010). En estas islas se pueden observar seis especies 

de corales hermatípicos, formando arrecifes en franjas o en parches, construidos 

principalmente por Pocillopora spp. (Carriquiry y Reyes-Bonilla 1997). La 

producción potencial de carbonato en Bahía Banderas ronda entre los 2-20 kg 

CaCO3/m2/año (Calderón-Aguilera et al. 2007). La Figura A.5. ejemplifica la 

estructura de los arrecifes de estudio y la Figura A.6. indica los sitios de colecta.  

 
Figura A.5. Arrecife coralino en Las Islas Marietas, marzo 2010. 
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Figura A.6. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en las Islas Marietas. 

 
D. Carrizales (19°5'40.30"N y 104°26'17.90"O) es una pequeña bahía ubicada al este 

del Puerto de Manzanillo, en el Estado de Colima, con una extensión máxima de 50 

ha y una profundidad máxima de 13 m (Escobosa-Gonzáles et al. In prep.). No es 

área protegida. Los arrecifes poseen la forma de una herradura de caballo, donde las 

puntas poseen corales y las partes intermedias planicies de arena. El largo en ambos 

lados es de 400 x 50 m aproximadamente (20 000 m2 en cada superficie), con una 

profundidad promedio de 5 m. Ambos arrecifes están orientados de norte a sur y 

están separados por 3 km aproximadamente (Chávez-Comparan y Macías-Zamora 

2006). Esta bahía está caracterizada por poseer 13 especies de corales hermatípicos, 

donde predomina el coral Pocillopora verrucosa. Posee una cobertura de coral vivo 

cercana al 61% en 4 ha de arrecife, convirtiéndolo en uno de los arrecifes con mayor 

riqueza y cobertura del Pacífico mexicano (Escobosa-Gonzáles et al. In prep.). La 

Figura A.7. ejemplifica la estructura de los arrecifes de estudio y la Figura A.8. 

indica los sitios de colecta. 
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Figura A.7. Arrecife coralino en Carrizales, febrero 2010. 

 
Figura A.8. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en Carrizales. 
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E. Zihuatanejo (17°37’11’’N y 101°33’48’’O) posee una costa abrupta, rodeada de 

farallones rocosos y acantilados con playas arenosas de bolsillo (Salcedo-Martínez 

et al. 1988). Los arrecifes que se han estudiado, Caleta de Chon y Playa Las Gatas, 

no son áreas protegidas y están compuestos por 15 especies de corales 

escleractinios, donde predomina el genero Pocillopora, con coberturas de coral vivo 

entre 32-76% (Oseguera-Cruz 2004, Victoria-Salazar 2007, Lopéz-Pérez et al. 

2012). La Figura A.9. ejemplifica la estructura de los arrecifes de estudio y la 

Figura A.10. indica los sitios de colecta. 

 

 
Figura A.9. Arrecife coralino en Manzanillo, Ixtapa-Zihuatanejo, febrero 2010. 
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Figura A. 10. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en Ixtapa-Zihuatanejo. 

 

F. Huatulco (15°44’40’’N y 96°06’41’’O) se encuentra en una zona de surgencia donde 

las temperaturas varían entre 18 y 30°C (Glynn y Leyte-Morales 1997). Esta zona está 

compuesta por una serie de bahías en forma de U donde se pueden encontrar 16 

especies de corales con coberturas entre 30 y 90% (Glynn y Leyte-Morales 1997, 

Reyes-Bonilla y Leyte-Morales 1998). Las comunidades están dominadas por el coral 

Pocillopora, siendo los agarícidos y porítidos poco comunes o restringidos a aguas más 

profundas, contribuyendo poco al material carbonatado de la estructura coralina 

(López-Pérez y Hernandez-Ballesteros 2004). La Figura A.11. ejemplifica la estructura 

de los arrecifes de estudio y la Figura A.12. indica los sitios de colecta. 
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Figura A.11. Arrecife coralino en La Entrega, Bahías de Huatulco, enero 2010. Fotografía cortesía de 

Francisco Benítez. 

 
Figura A.12. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en Bahías de Huatulco. 
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El Salvador 

 

G. Los Cóbanos (13°28’50’’N y 89°47’40’’W) agrupa a los arrecifes y comunidades 

coralinas más diversas y mejor desarrolladas de El Salvador (Reyes-Bonilla y Barraza 

2003). Los arrecifes son pequeñas agregaciones que ocupan un total de 159 km2 y están 

compuestos por ocho especies, donde predomina el coral Pocillopora (Reyes-Bonilla y 

Barraza 2003). Esta zona se encuentra bajo un continuo estrés por el impacto de la 

sedimentación de los ríos en la cercanía (Reyes-Bonilla y Barraza 2003). Segovia-Prado 

y Navarrete-Calero (2007) indican que el coral Pocillopora sp. se encuentra muerto y 

que forma parte del basamento coralino, y que la única especie de coral hermatípico es 

Porites lobata, la cual forma comunidades coralinas en conjunto con otras macroalgas 

(Padina, Galaxaura, Halimeda y Acanthophora). Para esta localidad, Molina (1996) 

reporta una cobertura de coral vivo promedio de 3.2%. Los Cóbanos es la primera área 

marina protegida de El Salvador protegiendo 63.25 km2. La Figura A.13. ejemplifica la 

estructura de los arrecifes de estudio y la Figura A.14. indica los sitios de colecta. 

 

 
Figura A.13. Colonia de Porites lobata en una comunidad coralino, Poza de Salinas, en Los 

Cóbanos, enero 2009. 
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Figura A.14. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en Los Cóbanos. 

 

Costa Rica 

 

H. Bahía Culebra (10°35’19’’N y 85°40’27’’O) se ubica dentro del Golfo de Papagayo, 

donde se da el afloramiento costero de diciembre a abril con temperaturas que 

pueden descender hasta 14°C (Cortés y Jiménez 2003). Posee 16 especies de corales 

formadores de arrecifes (Cortés y Guzmán 1998), construyendo nueve complejos 

arrecifales que varían entre 0.8 y 2.3 ha con una cobertura de coral vivo promedio 

de 44%, ninguno dentro de áreas protegidas. En estos arrecifes predomina el coral 

Pocillopora como el principal formador en aguas someras (<10 m profundidad) 

(Cortes y Jiménez 2003). La Figura A.15. ejemplifica la estructura de los arrecifes 

de estudio y la Figura A.16. indica los sitios de colecta. 

 



Anexos  
 

185 
 

 
Figura A.15. Arrecife coralino parcialmente muerto cubierto por turf y Caulerpa sertularioides en 

Playa Blanca, Bahía Culebra, julio 2009. 

 
Figura A.16. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en Bahía Culebra. 
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I. Isla del Caño (8°41’36’’N y 83°52’05’’O) está localizada a 15 km de la costa de la 

Península de Osa y mide 3.2 km2. Es una Reserva Biológica con una extensión 

marina protegida de 55.3 km2. Los arrecifes están construidos principalmente por 

Pocillopora damicornis y P. elegans en aguas someras, y por Porites lobata en la 

base del arrecife, y  varían en tamaño entre 0.8 y 4.2 ha (Guzmán y Cortés 1989). Se 

ha encontrado un total de 22 especies de corales formadores de arrecifes (Cortés y 

Guzmán 1998) con una cobertura de coral vivo entre 15% y 70% (Guzmán y Cortés 

2001). La Figura A.17. indica los sitios de colecta y la Figura A.18. ejemplifica la 

estructura de los arrecifes de estudio. 

 

 
Figura A.17. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en la Isla del Caño. 
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Figura A.18. Arrecife coralinos en Bajo Richmond (fotografía superior) y en el Jardín (fotografía 

inferior), Isla del Caño, julio 2009. 
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J. Isla del Coco (5°31’45’’N y 87°03’37’’O) se encuentra localizada a 500 km al 

suroeste de Costa Rica y a 630 km de las Islas Galápagos. Posee un perímetro de 

23.3 km y un área de 47 km2 (Castillo et al. 1988). La isla está compuesta por 

arrecifes de tipo franja que varían en tamaño entre 1 y 50 ha, construidos 

principalmente por el coral Porites lobata (Cortés y Jiménez 2003). Se han 

encontrado un total de 17 especies de corales (Cortés y Guzmán 1998), con una 

cobertura de coral vivo entre 23 y 58% (Guzman y Cortés 2007). Es un parque 

nacional con un área marina protegida de 1997 km2. La Figura A.19. ejemplifica la 

estructura de los arrecifes de estudio y la Figura A.20. indica los sitios de colecta. 

 

 
Figura A.19. Arrecife coralino en Isla Pájara, Isla del Coco, 2002. Fotografía cortesía de Jorge 

Cortés. 
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Figura A.20. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en la Isla del Coco. 

 

Panamá 

 

K. Isla Coiba (7°25’19’’N y 81°43’40’’O) se encuentra ubicada dentro del Golfo de 

Chiriquí, y posee el arrecife más grande (136 ha) del PTO (Maté 2003), y es el Área 

Marina Protegida más grande de Panamá con 270125 ha (Guzmán et al. 2004). El 

archipiélago consta de nueve islas y alrededor de 30 islotes (Guzmán et al. 2004). 

La zona posee 22 especies de coral (Maté 2003, Guzmán et al. 2004) conformando 

comunidades coralinas y arrecifes que cubren 1700 ha con coberturas de coral vivo 

entre 28% y 64% (Guzmán et al. 2004). Los arrecifes en el área protegida son 

pequeños en área, someros (< 15 m) y estructuralmente simples (Guzmán et al. 

2004). La Figura A.21. ejemplifica la estructura de los arrecifes de estudio y la 

Figura A.22. indica los sitios de colecta. 
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Figura A.21. Arrecifes coralinos en Canales de Afuera (fotografía superior) y Jicarita (fotografía 

inferior), Parque Nacional Coiba, junio 2010. 
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Figura A.22. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en el Parque Nacional Coiba. 

 

L. Archipiélago Las Perlas (8°25’19’’N y 79°01’13’’O) se encuentra dentro del Golfo 

de Panamá, zona que es afectada por un afloramiento costero de diciembre a abril, 

donde las temperaturas pasan de 28°C a 18°C (D’Croz y O’Dea 2007). Está 

compuesto por 250 islas e islotes rocosas, a 73 km al sureste de la ciudad de 

Panamá, con 307 ha de arrecifes y comunidades coralinas (Guzmán et al. 2008). 

Esta zona posee 20 especies de corales (Maté 2003), de los cuales predomina el 

coral de Pocillopora, con coberturas entre 60-80% de coral vivo (Maté 2003, 

Guzmán et al. 2008). Es un área protegida definida como Zona Marina de Manejo 

Especial con 1688 km2. La Figura A.23. ejemplifica la estructura de los arrecifes de 

estudio y la Figura A.24. indica los sitios de colecta. 
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Figura A.23. Arrecife coralino en la Bodega, Archipiélago Las Perlas, abril 2010. 

 
Figura A.24. Fotografía satelital de los sitios de muestreo en el Archipiélago Las Perlas. 
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