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RESUMEN
Las pesquerías marino-costeras están bajo amenaza de colapso debido al incremento 
del esfuerzo pesquero y los impactos antropogénicos que directa e indirectamente 
degradan el hábitat y los sistemas ecológicos de los cuales depende la actividad 
pesquera. La pesca acompañante (bycatch) y los descartes globales equivalen a un 
tercio (1/3) de la biomasa total desembarcada. Particularmente, el bycatch de la 
pesca de arrastre de camarón en aguas tropicales representa el 27 % de todos los 
descartes globales, lo cual para el manejo de las pesquerías es un serio problema 
ecológico. Por lo tanto, hay una necesidad de medidas de manejo adicionales a las 
usadas tradicionalmente, que contribuyan a proteger los recursos pesqueros y mejorar 
la producción pesquera. Las Áreas Marinas Protegidas (AMPs) han emergido como 
una herramienta para la conservación marina y el manejo de pesquerías. El propósito 
del trabajo es identifi car potenciales AMPs para el manejo de los recursos pesqueros 
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demersales mediante un análisis de la relación entre la distribución espacial de 
aspectos poblacionales y ecológicos de estos recursos en la zona norte del Caribe 
colombiano con las características del hábitat (temperatura, salinidad, profundidad, 
tipo de sedimento). Se estableció la relación de la estructura poblacional de los peces 
demersales con las condiciones del hábitat, que resultó importante cuando se quiere 
identifi car AMPs como una herramienta de manejo pesquero sostenible bajo un 
enfoque ecosistémico. Mediante modelación espacial se calculó el área de distribución 
espacial de los peces demersales (5805.8 km2) y de ésta, los juveniles se encontraron 
entre Dibulla y el Río Buritaca en un área de 393.1 km2 y en La Guajira se encontró 
el área de mayor diversidad 297.0 km2, las cuales representan un 11.9 % del área de 
distribución espacial de los peces demersales. Se plantea la implementación de Áreas 
Marinas Protegidas de Múltiples Usos (AMP-MU) en estos sectores, es decir, hacer 
uso limitado de los recursos pesqueros con un sistema de manejo sostenible con la 
participación activa de los pescadores.

Palabras clave. Áreas Marinas Protegidas, manejo pesquero, peces demersales, 
ecología, Caribe colombiano. 

ABSTRACT
The coastal marine fi sheries are threatened with collapse due to the increase of the 
fi shing effort and the anthropogenic impacts that directly and indirectly degrade the 
habitat and the ecological systems of which the fi shing activity depends. The bycatch
and discard are equal to one third (1/3) of the total landings of biomass. Particularly, the 
bycatch of the shrimp trawl fi shery in tropical waters represents 27% of global discard, 
which is a serious ecological problem for fi sheries management. Therefore, there is 
a necessity of additional fi sheries management measures to those used traditionally 
that contribute to protect the fi shing resources and to improve fi shing production. 
The Marine Protected Areas (MPAs) have emerged as a tool for marine conservation 
and fi sheries management. The purpose of this work is to identify potentials MPAs 
for the fi sheries management of the demersal resources by means of an analysis of 
the relationship among the spatial distribution of population and ecological aspects 
of these resources in the northern area of the Colombian Caribbean Sea with the 
habitat characteristics (temperature, salinity, depth, sediment type). The relationship 
of population structure of demersals fi shes with the habitat conditions was established, 
which are important when we want to identify MPAs as a tool of sustainable fi sheries 
management under an ecosystem approach. By means of spatial modelization, the area 
of spatial distribution of demersal fi shes was calculated (5805.8 km2) and of this, the 
juveniles were located between Dibulla and the Buritaca river in an area of 393.1 km2

and the area of most diversity (297.0 km2) was located in La Guajira region, which 
each represent 11.9% of the spatial distribution of the demersal fi shes. We advise for 
the implementation of Multiple Use -Marine Protected Areas (MU-MPA) in these 
sectors, that is to say, to make limited use of the fi shing resources with a system of 
sustainable management with the active participation of the fi shersmen.

Key words. Marine Protected Areas, fi sheries management, demersal fi shes, ecology, 
Colombian Caribbean Sea.
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INTRODUCCIÓN

La gran cantidad de poblaciones de peces e 
invertebrados sobreexplotadas, así como los 
efectos indirectos de las pesquerías sobre los 
ecosistemas marinos, indican que el manejo 
de las pesquerías en buena parte del mundo 
ha fracasado en alcanzar su objetivo principal, 
la sustentabilidad. Este fracaso se debe 
principalmente al continuo incremento en las 
tasas de captura como respuesta a la incesante 
presión socio-política para obtener grandes 
capturas en el corto plazo y a la intrínseca 
incertidumbre científi ca y de manejo de los 
sistemas pesqueros (Ludwig et al. 1993, 
Caddy & Mahon 1996, Botsford et al. 1997, 
Weeks & Parker 2002, Pauly et al. 2003). 
Las pesquerías marinas costeras mundiales 
están bajo amenaza de colapso, debido al 
incremento del esfuerzo pesquero, aún cuando 
las tasas de captura de peces permanecen 
estables o disminuyen y a otros impactos 
antropogénicos y ambientales que degradan 
directa e indirectamente el hábitat y los 
sistemas ecológicos de los cuales dependen 
las pesquerías (Pauly et al. 2002, Sale et al. 
2005, Worm et al. 2006). Adicionalmente, la 
pesca acompañante (bycatch) y los descartes 
globales equivalen a un tercio (1/3) de la 
biomasa total desembarcada (Alverson et 
al. 1994) y al 27% de la pesca de arrastre de 
camarón en aguas tropicales (Eayrs 2005), 
lo cual tiene serias implicaciones ecológicas 
(Murray et al. 1999).

La pérdida de la biodiversidad marina está 
disminuyendo la capacidad de los océanos 
para proveer alimento, mantener la calidad 
del agua y recuperarse de perturbaciones 
(Worm et al. 2006, Stokstad 2006). Debido 
a que se estima que con las actuales medidas 
de manejo todas las pesquerías del mundo 
habrán colapsado en 50 años (Worm et al. 
2006), se ha sugerido incluir la ecología 
de los océanos y el ciclo de vida de las 
especies, bajo un enfoque ecosistémico para 
el manejo de las pesquerías (EEMP) (Cury 

& Christensen 2005, Cury et al. 2005a, Cury 
et al. 2005b, García & Cochrane 2005). Las 
Áreas Marinas Protegidas (AMPs) son una 
de estas aproximaciones de manejo que 
han mostrado su utilidad al propiciar un 
incremento en la diversidad de especies, 
que están asociadas con el aumento en la 
productividad de las pesquerías (Johnson et 
al. 1999, Bohnsack 2000). Como ejemplo, se 
ha visto que en áreas de pesca alrededor de 
las AMPs, hay un incremento de cuatro veces 
la captura por unidad de esfuerzo (Worm et 
al. 2006).

La mayoría de las pesquerías costeras en el 
Caribe colombiano, se encuentran en sus 
niveles máximos de explotación o sobre-
explotadas. Además, como ocurre en muchos 
mares tropicales del mundo (García 1989), 
las pesquerías demersales en Colombia 
son multiespecíficas, lo que significa que 
ejercen alta intensidad de explotación 
sobre un rango amplio de especies y tallas, 
ocasionando que los recursos presenten 
signos de sobreexplotación. La actividad 
pesquera artesanal se realiza principalmente 
sobre peces demersales, generando una gran 
cantidad de empleos directos e indirectos. Sin 
embargo, los peces demersales (e.g. pargos) 
que son las principales especies capturadas 
por los pescadores artesanales, también 
se capturan como pesca acompañante por 
los barcos arrastreros, cuya pesca objetivo 
son los camarones. Medidas de manejo 
tales como límites de talla mínima de 
captura son insuficientes, particularmente 
en pesquerías tropicales multiespecífi cas, ya 
que los peces bajo la talla mínima se siguen 
capturando como pesca acompañante en la 
pesquería de arrastre. Esto hace un confl icto 
de uso entre las dos pesquerías, ya que la 
actividad pesquera de arrastre de la pesca 
industrial probablemente está infl uyendo en 
la disminución de las capturas en la pesca 
artesanal y en la utilización de las zonas de 
pesca que les corresponde a los pescadores 
artesanales e industriales. 
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El propósito del trabajo es identificar 
potenciales AMPs para el manejo de los 
recursos pesqueros demersales mediante un 
análisis de la relación entre la distribución 
espacial de aspectos poblacionales (estructura 
de tallas, abundancia, distribución espacial) 
y ecológicos (diversidad, ensamblaje) de 
estos recursos en la zona norte del Caribe 
colombiano con las características del hábitat 
(temperatura, salinidad, profundidad, tipo de 
sedimento).

MATERIALES Y METODOS

Área de estudio

El área de estudio comprendió la zona 
norte del Caribe colombiano, desde Santa 
Marta (11°19’54’’; 74°17’00’’) hasta Puerto 
Estrella (12°23’00’’; 71°22’30’’), hasta el 
veril de los 100 m de profundidad (Figura 
1). Al norte de la Península de La Guajira 
la plataforma continental es muy estrecha, 
con profundidades de 200 metros (m) a unas 
10 millas náuticas (mn) de la costa y frente 
a Punta Gallinas a solo unas 3 mn. Hacia el 
oeste, desde el Cabo de la Vela la plataforma 
se ensancha y alcanza un máximo de unas 25 
mn frente a Riohacha, luego en inmediaciones 
del Río Palomino vuelve a reducirse y 

prácticamente desaparece en el sector del 
Parque Nacional Natural Tayrona (PNNT) 
y Santa Marta (Anon 1989, Quintero 1992, 
Álvarez-León et al. 1995). La zona norte 
del Caribe colombiano está dividida en tres 
ecoregiones: Tayrona (acantilados, bahías y 
ensenadas, surgencia estacional, mosaicos 
coralinos); Palomino (playas de arenas, 
ríos, manglares y pastos marinos) y Guajira 
(área infl uenciada por la surgencia, elevada 
productividad primaria, fanerógamas y algas) 
(Díaz-Pulido 1997, INVEMAR 2000).

La región del Caribe colombiano está 
infl uenciada por la circulación atmosférica 
de los vientos alisios, tributarios de los 
centros anticiclónicos del Atlántico nororiental 
(Pujos et al. 1986, Andrade et al. 2003). El 
régimen climático esta bajo la infl uencia de 
los desplazamientos norte-sur de la Zona de 
Convergencia Intertropical (ZCIT). Cuando la 
ZCIT se encuentra más hacia el sur (estación 
seca), las altas presiones hacen que los alisios 
soplen del noreste de manera constante y 
fuerte (Pujos et al. 1986). La zona norte del 
Caribe colombiano (desde La Guajira hasta 
Santa Marta) está modulada directamente 
por la corriente Caribe y por la surgencia 
estacional de aguas profundas que están 
presentes durante las estaciones secas, cuando 

Figura 1. Área de estudio. Estaciones de muestreo (О); diseño del crucero (─).
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los vientos alisios están en plena actividad 
(verano mayor: mediados de diciembre-abril; 
verano menor: julio mediados de agosto). En 
las estaciones húmedas (invierno menor: mayo-
junio; invierno mayor: septiembre-noviembre) 
se percibe la contracorriente que llega incluso 
hasta el Cabo de la Vela en La Guajira (Bula-
Meyer 1990, Andrade et al. 2003). 

Diseño del muestreo

El crucero se realizó durante la época seca, 
desde el 6 hasta el 16 de febrero de 2006, 
a bordo del B/I ANCON empleando una 
ecosonda científi ca SIMRAD EY 500 para 
identifi car las zonas de arrastre, una red de 
arrastre demersal para muestras biológicas, un 
CTD SEABIRD SBE19 para la obtención de 
datos oceanográfi cos (temperatura y salinidad) 
y una draga Van Veen para la recolección de 
muestras de sedimentos. Para estas últimas 
muestras se obtuvieron los valores de PHI (-2 
a -1: gránulos; -1 a 0: arenas muy gruesas; 0 
a 1: arenas gruesas; 1 a 2: arenas medianas; 
2 a 3: arenas fi nas; 3 a 4: arenas muy fi nas; 
>4: lodos) (Buchanan 1984, para mayor 
explicación en análisis de sedimentos ver: 
Benavides 2007). 
Los muestreos se realizaron sobre fondos 
arrastrables y dos estratos de profundidades: 
<50 m y 50-100 m. El diseño del crucero 
correspondió a un muestreo sistemático, 
con transectos paralelos y perpendiculares 
a la costa, espaciados regularmente cada 10 
mn (Figura 1). Sin embargo, los sitios de 
muestreo se realizaron considerando sólo las 
áreas arrastrables, lo cual involucró algo de 
aleatoriedad en la toma de las muestras. La 
duración de cada arrastre fue de 15 minutos 
(Folmer & Pennington 2000), con una 
velocidad promedio de 3 nudos.

Análisis espacial

Los peces tienden a estar organizados en 
estructuras en forma de agregaciones, de ahí 
que su distribución en el espacio o el tiempo 

no es al azar (Maravelias et al., 1996), sino que 
están bien organizados de acuerdo a factores 
físicos, químicos y biológicos que controlan 
su actividad, tal como la alimentación, evitar 
la predación, migración, reproducción y 
selección del hábitat (Simard et al., 1993). La 
geoestadística da a la ecología una novedosa 
herramienta para la interpretación de los 
patrones espaciales de los organismos, de los 
numerosos componentes ambientales con 
los cuales estos interactúan, y la conexión 
de dependencia espacial entre organismos y 
su ambiente (Rossi et al 1992, Rivoirard et 
al. 2000). Por lo tanto, se realizó un análisis 
geostadístico (Cressie 1993, Petitgas 1996, 
Rivoirard et al. 2000) para obtener el área de 
distribución espacial de las especies de peces 
demersales capturadas en los arrastres. Para 
analizar la autocorrelación espacial se calculó 
un variograma experimental , donde h 
representa la distancia entre estaciones de 
muestreo.

Donde N es el número de pares de datos N es el número de pares de datos N
separados por una distancia h (Matheron 
1963, Conan 1985). Una vez obtenido el 
variograma experimental, se ajustó un modelo 
para caracterizar la estructura espacial de la 
captura por unidad de área (CPUA) total de 
las especies de peces demersales. El modelo 
de variograma que mejor se ajustó a los datos 
fue el esférico, una vez comprobado otros 
modelos (e.g. exponencial, gaussiano) mediante 
mínimos cuadrados ponderados (ver Paramo & 
Roa, 2003) . El modelo esférico con rango r y 
sill C, es igual a:
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El modelo de variograma obtenido se utilizó 
junto con los datos del muestreo para calcular 
las ponderaciones óptimas atribuibles en 
cada estación y para estimar la densidad 
de peces demersales (Z*) en localidades 
no muestreadas (interpolación mediante 
modelación espacial).

supuestos de las formas funcionales (Agenbag 
et al. 2003):

Donde N es el número de muestras, λiDonde N es el número de muestras, λiDonde N es el número de muestras, λ  es la 
ponderación atribuida a la muestra xi, y Σλi
= 1. Los N ponderadores λi= 1. Los N ponderadores λi= 1. Los N ponderadores λ  se calculan para 
asegurar que el estimador sea insesgado y que 
la varianza de estimación sea mínima (Journel 
& Huijbregts 1978, Petitgas 1996).

Relación hábitat – abundancia y tallas

Los Modelos Aditivos Generalizados (GAM, 
por sus siglas en ingles, Generalized Additive 
Modeling) (Hastie & Tibshirani 1990) 
es una técnica moderna de estadística no 
paramétrica que libera al investigador del 
concepto limitante de una estricta forma 
paramétrica y permite el ajuste de modelos 
estadísticos que están de acuerdo con la 
teoría ecológica (Katsanevakis & Maravelias 
2009). Los GAM se están usando cada vez 
más para estudiar la distribución espacial 
de las especies marinas y su relación con 
el hábitat (Maravelias & Papaconstantinov 
2003, Katsanevakis 2007, Maravelias et al. 
2007 a,b) y en la interpretación de estudios 
sobre ecología marina (Katsanevakis & 
Maravelias 2009). En este estudio se hizo 
un análisis de las preferencias ambientales 
de la abundancia y las tallas de los peces 
demersales mediante GAM (Hastie & 
Tibshirani 1990). Un modelo aditivo es 
una extensión de los modelos lineales, pero 
permite que las funciones lineales de los 
predictores (temperatura, salinidad, tipo de 
sedimento y profundidad) sean reemplazados 
por funciones de suavizamiento y no requiere 

Donde y es la respuesta, Xi son los predictores, 
α es una constante y ε es el error. Los ƒi son 
estimados usando suavizadores. En este 
estudio se utilizó un suavizador spline (s) 
para estimar estas funciones no paramétricas 
y una familia Gausiana. El procedimiento 
de diagnóstico del GAM incluyó el valor de 
signifi cancia (p) y el cálculo del porcentaje 
de devianza explicada por el modelo. La 
devianza es análoga a la varianza y la devianza 
nula es análoga a la varianza total. Por lo tanto, 
la devianza nula menos la devianza residual es 
la varianza explicada por el modelo. 

También se utilizó el criterio de información 
Akaike (AIC), que es una medida de la 
devianza del modelo corregida para el número 
de predictores y se escoge el modelo con el 
AIC más bajo (Burnham & Anderson 2002). 

Aspectos ecológicos

Con la información de composición y 
abundancia obtenida en cada arrastre de 
pesca, se determinó la diversidad de peces 
demersales por medio del índice de Shannon-
Wiener, se realizó un análisis espacial de su 
distribución geográfi ca (Maynou et al. 1996) 
y se relacionó con las condiciones ambientales 
mediante modelos GAM.

Para conocer los efectos de la pesca sobre 
los ensamblajes de peces demersales se 
utilizó el método Comparación Abundancia 
Biomasa (ABC), que compara la dominancia 
en términos de abundancia con la dominancia 
en términos de biomasa (Warwick 1986, 
Warwick et al. 1987, Yemane et al. 2005). Se 
supone que en estado normal la comunidad 
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está dominada por especies seleccionada 
K (crecimiento lento, tamaños grandes, 
maduración tardía, en equilibrio) y la curva 
de biomasa esta por encima de la curva 
de abundancia. Cuando se incrementa la 
pesca el sistema se vuelve dominado por 
especies seleccionada r (crecimiento rápido, 
tamaños pequeños, maduración temprana, 
oportunistas) y la curva de la biomasa cae 
debajo de la curva de abundancia. El W 
estadístico representa el área de diferencia 
entre las dos curvas. Un signo negativo 
indica que la curva de la biomasa esta por 
debajo de la curva de abundancia y sugiere 
una comunidad alterada (Warwick & Clarke 
1994, Yemane et al. 2005). 

estudio, entre Puerto Estrella y Manaure (22.80 
– 24.00 ºC), con dos núcleos de surgencia uno 
en el Cabo de la Vela y otro en Punta Gallinas. 
En el sur la TSM aumentó hacia la costa, con 
un pequeño núcleo de aguas más frías entre 
Dibulla y el Río Palomino. La temperatura cerca 
al fondo (Figura 3b) fue baja y más homogénea 
en toda el área de estudio (21.4 – 23.0 °C). Sin 
embargo, tanto en la superfi cie como cerca 
al fondo, en Boca Camarones se encontraron 
mayores temperaturas, debido a la presencia de 
una termoeléctrica que descarga las aguas de 
refrigeración (calientes) directamente al mar.

Distribución espacial de los peces 
demersales

La estructura espacial de la densidad de los 
peces demersales que se capturaron (log 
CPUA+1) se estudió a través de un variograma 
isotrópico experimental (Figura 4), el cual 
presentó mejor ajuste por mínimos cuadrados 
ponderados mediante un modelo de variograma 
esférico. A cortas distancias el variograma 
mostró una estructura no resuelta por el 
diseño de muestreo que consideró un 22.0% 
de la varianza total, es decir, la fracción de la 
varianza no explicada (nugget). El rango de 
autocorrelación fue de 39 km, lo que indica 
que no hay correlación espacial más allá de esta 
distancia y muestra el tamaño de agregación 
de los peces demersales. Los peces demersales 
mostraron una distribución en agregaciones 
(Figura 5), con focos de abundancia alta (≥ 3.0 
log CPUA+1) frente a Punta Gallinas, el Cabo 
de la Vela y Manuare, que corresponde a los 
alrededores del área de infl uencia de la surgencia 
estacional. Mediante modelación espacial se 
calculó el área de distribución espacial de los 
peces demersales (5805.8 km2). Al sur del área 
de estudio, entre Dibulla y el río Buritaca, se 
mostró otra agregación de peces demersales 
de abundancia media (< 3.0 log CPUA+1), 
con tallas menores (Figura 6) (juveniles) en 
comparación a los valores de abundancia 
(Figura 5) y tallas de peces (Figura 6) de toda el 
área de estudio, en un área de 393.1 km2. 

Donde, S describe el cambio en el número 
total de especies, A es la abundancia total 
en cada muestra i y B es la biomasa total en 
cada muestra i.

RESULTADOS

Sedimentos

La mayor parte del área de estudio estuvo 
conformada por sedimentos de tipo arena (A), 
principalmente entre Riohacha y Manaure 
(Figura 2). En el Cabo de la Vela y Bahía 
Honda los sedimentos fueron del tipo areno 
lodoso (AL), lodo arenoso (LA) y en Punta 
Gallinas se encontraron sedimentos de tipo 
lodo (L). En Boca Camarones y los ríos 
Buritaca y Palomino los sedimentos fueron de 
tipo Lodo (L), relacionados con la presencia 
de aportes fl uviales y mas hacia fuera de la 
costa lodo arenoso (LA), frente a Dibulla 
areno lodoso (AL).

Oceanografía

La temperatura superficial del mar (TSM) 
(Figura 3a) fue menor en el norte del área de 

 (Warwick & Clarke 1994) (Warwick & Clarke 1994)
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Figura 2. Mapa de tipo de sedimentos. L: lodos; LA: lodo arenoso; AL: arena lodosa; A: 
Arena. Los puntos indican las estaciones de muestreo.

Figura 3. Temperatura (°C) durante febrero de 2006: a) superfi cial; (b) cerca al fondo. 
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Figura 4. Variograma isotrópico experimental y modelo esférico para los datos de log 
(CPUA+1) de peces demersales.

Figura 5. Distribución espacial de la abundancia log(CPUA+1) de los peces demersales 
obtenido por kriging puntual ordinario.

Relación hábitat – abundancia y tallas

Los resultados de la modelación entre la 
abundancia (número) de los peces demersales 
con las variables ambientales, muestran 
asociaciones signifi cativas principalmente 
con la temperatura, la salinidad y el tipo 
de sedimento (Figura 6; Tabla 1). Las 
abundancias mayores de Eucinostomus 
argenteus y Calamus calamus estuvieron 
asociadas a temperaturas mayores de 23.0°C. 
La especie C. penna se presentó en un 
máximo de abundancia entre 24.0 y 24.5°C. 

Las abundancias mayores de Haemulon 
aurolineatum se presentaron en 24.0°C. 
Lutjanus synagris presentó dos picos de 
abundancia, uno con abundancias menores y 
tallas mayores con aguas frías (22.5 – 23°C) y 
las mayores abundancias y tallas menores con 
aguas mas cálidas (24.0 – 24.5°C). Diapterus 
rhombeus prefirió temperaturas menores 
(22.5 – 23.0°C) y U. parvus con 23.0°C. Las 
especies E. argenteus, C. calamus y C. penna
estuvieron asociadas a salinidades menores 
de 36.81 (psu). Haemulon aurolineatum y D. 
rhombeus estuvieron restringidas a salinidades 
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de 36.82 – 36.85. Calamus calamus fue la 
especie que explicó mayor la varianza con 
la profundidad, las mayores abundancias 
estuvieron entre 30 y 50 m. Las mayores 
abundancias de E. argenteus, C. penna y H. 
aurolineatum se presentaron en profundidades 
menores de 40 m. La especie L. synagris se 
presentó en un amplio intervalo de profundidad 
(18 – 80 m), con las mayores abundancias 
entre 30 y 50 m. Diapterus rhombeus estuvo 
entre 30 y 40 m y U. parvus fue la especie 

que se presentó a mayores profundidades 
(50 – 60 m). Haemulón aurolineatum y U. 
parvus estuvieron asociados con arenas 
medianas y fi nas, respectivamente. La especie 
D. rhombeus se presentó en sedimentos tipo 
lodo. 

La distribución espacial de las tallas de 
los peces demersales mostró que los peces 
adultos se encontraron principalmente en 
la zona norte del área de estudio, desde 

Figura 6. Resultados de la modelación GAM de las relaciones funcionales entre la abundancia 
(número), línea gruesa, y la longitud total (LT, cm.), línea delgada, de los peces demersales y 
los predictores (temperatura, salinidad, profundidad, tipo de sedimento y latitud). 
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Manaure hasta Punta Gallinas, mientras 
que los juveniles se distribuyeron al sur de 
Manaure, con predominancia entre Dibulla 
y el río Buritaca. Los ajustes del GAM con 
la temperatura (Figura 6; Tabla 1) muestran 
que las tallas menores (juveniles de E. 
argenteus, C. calamus, C. penna) se asociaron 
con temperaturas altas, mientras que las 
tallas mayores (adultos) con temperaturas 
bajas; aunque H. aerolineatum, L. synagris
y D. rhombeus no mostraron asociación 
signifi cativa, muestran la misma tendencia. 
Cuando se utilizó la latitud como variable 
predictora, se observa que las tallas menores 
se encuentran a latitudes más bajas y las tallas 
mayores a latitudes más altas del área de 
estudio (Figura 6; Tabla 1). De lo anterior se 
puede resaltar que los juveniles de los peces 
demersales prefieren aguas más cálidas y 
que se localizan al sur del área de estudio y 
los adultos prefi eren las aguas mas frías de la 
zona de La Guajira, donde hay infl uencia de 
la surgencia estacional. La profundidad fue 
la variable que predijo mejor la distribución 
espacial de las tallas de E. argenteus, C. 
calamus, L. synagris. En la primera, las tallas 

mayores estaban en profundidades menores 
de 30 m y en las otras dos las tallas mayores 
estuvieron entre 40 y 60 m. En las especies 
que se asociaron con el tipo de sedimento (C. 
calamus y H. aerolineatum), se observa que 
las tallas menores estuvieron asociadas con 
arenas y las tallas mayores con lodos (Figura 
6; Tabla 1). En las especies E. argenteus, C. 
calamus, H. aerolineatum y D. rhombeus las 
tallas menores se asociaron con salinidades 
bajas y las tallas mayores con salinidad alta; 
sucedió lo contrario con U. parvus (Figura 
6; Tabla 1).

Aspectos ecológicos 

Se capturaron un total de 68 especies de peces 
demersales, pertenecientes a 34 familias, 
siendo Haemulidae, Lutjanidae, Scianidae y 
Sparidae las que presentaron el mayor numero 
de especies, con 8, 6, 6 y 4, respectivamente. 
La zona de mayor diversidad de peces 
demersales se localizó entre Bahía Honda 
hacia Puerto Estrella (297.0 km2), en la zona 
de mayor infl uencia de la surgencia estacional 
de aguas frías y productivas (Figura 7). 

Especie Ca-
ract.

Temperatura (°C) Salinidad (psu) Profundidad (m) Tipo sedimento (PHI) Latitud (°)

Exp.
Dev.(%) p-value AIC Exp.

Dev.(%) p-value AIC Exp.
Dev.(%) p-value AIC Exp.

Dev.(%) p-value AIC Exp.
Dev.(%) p-value AIC

E. argenteus N 41.740 0.000 3638.645 34.062 0.000 3931.900 29.843 0.000 4112.787 24.501 0.000 4272.192 59.493 0.000 2937.230

C. calamus N 19.115 0.000 249.715 47.860 0.000 192.530 64.028 0.000 159.507 42.497 0.000 210.082 37.349 0.000 213.125

C. penna N 54.287 0.000 96.363 72.069 0.000 80.114 44.409 0.000 105.681 62.855 0.000 98.396 88.896 0.000 65.121

H. 
aurolineatum N 96.108 0.000 1677.996 96.157 0.000 1698.189 84.933 0.000 4603.830 98.981 0.000 995.152 98.424 0.000 1090.984

L. synagris N 31.955 0.000 430.241 30.177 0.000 436.900 12.026 0.000 511.937 8.238 0.000 578.808 14.702 0.000 500.303

D. rhombeus N 68.185 0.000 322.563 72.169 0.000 352.949 59.625 0.000 347.143 81.701 0.000 323.696 66.274 0.000 329.660

U. parvus N 65.230 0.000 375.068 38.167 0.000 517.855 44.339 0.000 482.946 50.041 0.000 456.283 48.902 0.000 461.485

E. argenteus LT 16.178 0.046 292.391 20.583 0.012 278.969 29.231 0.001 252.612 9.661 0.110 307.665 17.653 0.088 287.874

C. calamus LT 51.276 0.039 988.312 41.209 0.015 1139.310 58.378 0.038 881.655 58.520 0.001 924.547 50.728 0.001 996.358

C. penna LT 67.908 0.063 428.908 50.217 0.317 541.368 37.011 0.061 625.338 52.501 0.018 652.593 71.519 0.019 405.987

H. 
aurolineatum LT 48.389 0.151 38.093 57.927 0.008 33.800 33.718 0.116 44.701 53.834 0.012 35.644 54.526 0.031 35.332

L. synagris LT 23.640 0.095 3097.799 8.950 0.308 3575.003 32.498 0.014 2810.000 6.345 0.396 4132.942 18.534 0.396 3263.403

D. rhombeus LT 46.483 0.665 136.342 72.656 0.008 84.699 47.079 0.130 135.198 24.322 0.798 147.320 44.681 0.606 139.792

U. parvus LT 49.832 0.000 66.671 58.747 0.000 57.783 49.256 0.069 67.244 35.927 0.424 80.526 59.187 0.006 57.345

Tabla 1. Resultados de la modelación GAM entre la abundancia (Número), las longitud total 
(LT) (cm.) y las variables predictoras, porcentaje de la devianza explicada por el modelo y 
el criterio AIC. Las celdas resaltadas en gris muestran las variables que mejor predicen la 
modelación con la abundancia y tallas de los peces demersales en la zona norte del Caribe 
colombiano.
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Figura 7. Distribución espacial del índice de diversidad de Shannon-Wiener de peces 
demersales.
La modelación GAM de la diversidad con 
las variables ambientales mostró asociación 
con la temperatura de fondo, el tipo de 
sedimento y latitud (Figura 8; Tabla 2), pero 
el factor ambiental que predijo mejor la 
diversidad fue la temperatura de fondo (mayor 
devianza explicada y menor AIC; Tabla 2). La 
diversidad aumentó a temperaturas menores 
y latitudes altas en la zona de infl uencia de la 
surgencia estacional. 

El método ABC para el ensamblaje de 
peces demersales muestra que la curva de 
la biomasa cae por debajo de la curva de 
abundancia (Figura 9), pero la diferencia 
entre las curvas es baja, indicando un 
ensamblaje moderadamente alterado (W 
= -0.016). La distribución espacial del W 
estadístico (Figura 10) muestra que las zonas 
alteradas (W negativo) están sometidas a la 
actividad pesquera de los barcos de arrastre 

Figura 8. Resultados de la modelación GAM de las relaciones funcionales entre la diversidad 
de los peces demersales y los predictores (temperatura, tipo de sedimento y latitud). Las líneas 
punteadas representan los intervalos de confi anza.
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camaronero. Además, hay zonas en las cuales 
los ensamblajes no muestran alteraciones (W 
positivo), frente a Bahía Honda y frente a 
Riohacha, donde existen dos plataformas de 
extracción de gas (Chuchupa) en la cual esta 
prohibido pescar. Finalmente se destaca que 
frente al río Palomino el W estadístico fue 
negativo, lo cual no debe interpretarse como 
un área alterada, ya que corresponde a un área 
de crianza, en la cual la presencia de juveniles 
hace que la curva ABC tiende a tener menor 
biomasa y mayor abundancia. 

Factor Exp. Dev. 
(%) p-value AIC

Temperatura (°C) 47.36 0.02 10.07

Salinidad (psu) 15.54 0.14 13.39

Profundidad (m) 5.98 0.53 15.82

Tipo de sedimento (PHI) 33.03 0.01 13.48

Latitud 60.13 0.00 8.29

Tabla 2. Resultados de la modelación GAM 
entre la diversidad de los peces demersales 
y las variables predictoras, porcentaje de la 
devianza explicada por el modelo, p-valor y 
el criterio AIC. 

Figura 9. Curva ABC del ensamblaje de peces demersales en la zona norte del Caribe 
colombiano.

Figura 10. Distribución espacial del W estadístico en el área de estudio. 
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DISCUSIÓN

En el diseño de AMPs para el manejo de 
pesquerías se debe tener en cuenta cuatro 
aspectos ecológicos cruciales bajo un enfoque 
ecosistémico: i) dispersión larval; ii) patrones 
de movimiento de los juveniles y adultos; iii) 
impacto de la pesca sobre los ecosistemas y iv) 
conocimiento adecuado de las masas de agua 
(corrientes) (Sale et al. 2005). Arteaga et al. 
(2004a) estimaron la composición, abundancia 
y distribución de larvas de Lutjanidos en 
la zona norte del Caribe colombiano y 
determinaron que éstas se encontraban 
principalmente entre Dibulla y Manaure. 
En tanto que las mayores abundancias de 
biomasa zooplanctónica y huevos de peces 
demersales se han encontrado en la zona 
de La Guajira parecen estar asociados a 
la surgencia. En el presente estudio, las 
tallas mayores se encontraron en la zona 
de infl uencia de la surgencia en La Guajira, 
indicando la preferencia de los adultos por 
las menores temperaturas. Mientras los 
juveniles se encontraron más hacia el sur 
del área de estudio (entre Dibulla y el rio 
Buritaca) con preferencias de las temperaturas 
más altas. Las pesquerías más importantes 
en la zona norte del Caribe colombiano 
se encuentran en el área de La Guajira, 
donde la oceanografía local es modulada 
por la surgencia estacional. Por lo tanto, 
las condiciones ambientales se consideran 
importantes en la distribución y abundancia 
de los peces del Caribe colombiano, ya que 
hay un incremento de la productividad y 
la cantidad de alimento disponible para los 
peces adultos (Paramo et al. 2003, Paramo & 
Roa 2003). Además, áreas con temperaturas 
más altas en el Caribe colombiano, pueden 
estimular el crecimiento de los juveniles, ya 
que bajo estas condiciones el metabolismo 
de los peces es más rápido y pueden crecer 
lo sufi ciente para disminuir la mortalidad 
natural (Paramo et al. 2003). Una parte de la 
corriente Caribe se desplaza hacia el sur del 
área de estudio, transportando aguas ricas en 

nutrientes desde la zona de surgencia de La 
Guajira. La mayoría de los peces mostraron 
las menores tallas en la zona entre Dibulla y 
el río Buritaca, donde se encontraron de aguas 
cálidas cerca de la costa. Lo anterior hace 
suponer que la corriente Caribe transporta las 
larvas de los peces demersales hacia la zona 
entre Dibulla y el río Buritaca que muestra 
las condiciones necesarias para ser un área de 
crianza (Paramo et al. 2003), ya que presenta 
los procesos de retención, concentración y 
enriquecimiento, necesarios para un éxito en 
el reclutamiento (Bakun 1996). 

En las zonas templadas los patrones de desove 
se caracterizan por la estacionalidad de la 
productividad primaria, pero en las zonas 
tropicales las estrategias reproductivas de los 
peces tienden a presentar un desove continuo 
(Johannes 1978, Mackenzie 2000). Esto 
coincide con los resultados de este estudio, 
ya que los peces demersales tuvieron gran 
porcentaje de individuos maduros. Sin embargo, 
también se pueden presentar picos de desove 
en el Caribe colombiano que pudieran estar 
asociados al inicio de eventos de surgencia. 
Paramo et al. (2006) encontraron que el 
camarón de aguas someras (Farfantepenaeus camarón de aguas someras (Farfantepenaeus camarón de aguas someras (
notialis) presenta un desove continuo, pero 
que tiene dos picos de desove relacionados 
con el fi nal de la estación lluviosa y el inicio 
de la estación seca, cuando los vientos alisios 
del noreste empiezan su actividad. Arteaga et 
al. (2004a) identifi caron dos picos de desove 
para L. synagris: 1) abril-agosto, periodo de 
transición entre las épocas seca y húmeda, 
con un pico en mayo y 2) octubre, y fueron 
identifi cadas dos áreas de desove: una frente 
a Dibulla y otra entre Riohacha y Manaure. 
En Lutjanus analis se han identifi cado 
dos picos de desove: 1) marzo-mayo y 2) 
septiembre-noviembre. Se estableció que el 
área de desove ocurre principalmente entre 
Riohacha y Manaure (Arteaga et al. 2004b). 
Es importante destacar que los periodos de 
desove de los peces demersales en el Caribe 
colombiano se presentan al fi nal de la época 
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húmeda, lo cual sugiere que la condición 
reproductiva está enlazada con el inicio de 
la época de mayor productividad, donde se 
espera que las larvas encuentren sufi ciente 
alimento para sobrevivir (Cushing 1996) y 
una “ventana óptima ambiental” (Cury & 
Roy 1989), donde se minimizan los factores 
limitantes (poco alimento, fuerte turbulencia 
y transporte fuera de la costa). 

Los resultados mostraron que es recomendable 
proteger un 11.9 % del área de distribución de 
los peces demersales en la zona norte del 
Caribe colombiano, que corresponde en el sur 
entre Dibulla y el río Buritaca (donde están 
los juveniles) y en el norte entre Bahía Honda 
y Puerto Estrella (mayor diversidad). Lo 
anterior coincide con autores que recomiendan 
proteger un mínimo de 10-20% del área total 
de todos los hábitats representativos, basado 
en tradiciones culturales, aceptación social 
y el principio precautorio (Ballantine 1991). 
Mientras que muy poca área no puede dar 
mucha protección, áreas muy grandes pueden 
innecesariamente limitar la producción 
pesquera. Se sugiere que del 10 al 20% de 
la plataforma continental se debe proteger 
para obtener un óptimo benefi cio (Bohnsack 
1994). Ballantine (1997) sostiene que el área 
requerida para proteger seria de un 20-30% 
del área total. La modelación basada en 
especies con diferente historia de vida sugiere 
que una proporción grande del hábitat total 
(hasta el 50%) se debe incluir en el AMP 
para proteger efi cientemente el hábitat y los 
organismos vivos de los impactos negativos 
de la explotación de los recursos (Guénette et 
al. 1998). Las etapas vulnerables del ciclo de 
vida de las especies, tales como los sitios de 
desove y las regiones de crianza tienen una 
alta prioridad en la localización de las AMPs 
(Armstrong et al. 1993, Roberts & Hawkins 
2000). Actualmente, hay mucha preocupación 
por los impactos de la actividad pesquera 
sobre la diversidad biológica (Fraser et al. 
2009), lo cual ha estimulado el desarrollo de 
un enfoque ecosistémico para el manejo de 

las pesquerías (EEMP) (Gislason et al. 2000, 
Sainsbury & Sumaila 2001, Hall & Mainprize 
2004, Cury & Christensen 2005, García & 
Cochrane 2005). La diversidad de especies 
frecuentemente se incrementa después de la 
implementación de AMPs (Halpern 2003, 
Lubchenco et al. 2003, Friedlander et al. 2007, 
McClanahan et al. 2007) y los benefi cios son 
mas notables en peces demersales (Barrett 
et al. 2007), ya que se reestablecen las 
interacciones predatorias y el consecuente 
efecto de cascada en la trama trófi ca (Guidetti 
2006). Por el contrario, la apertura de AMPs 
a la actividad pesquera puede disminuir la 
diversidad de especies (Russ & Alcala 1989). 
Además, debido a la preocupación sobre la 
biodiversidad marina, las AMPs pueden ser 
bien utilizadas para conservar la biodiversidad 
de peces como objetivo central de un EEMP 
(Kaiser 2005, Fraser et al. 2009). El EEMP 
esta intencionado para ser holístico (Pikitch 
et al. 2004), por lo tanto, al utilizar AMPs 
para conservar o restaurar la biodiversidad 
da un enfoque alternativo de naturaleza 
multiespecies y espacial para el manejo de los 
recursos marinos (Fraser et al. 2009).

La implementación de AMPs puede tener 
objetivos biológicos y sociales. Los objetivos 
biológicos incluyen rehabilitar hábitats 
destruidos, sostener la biodiversidad, proteger 
la vida marina, y proveer un laboratorio para 
investigación básica natural. Los objetivos 
sociales incluyen restaurar las pesquerías, 
crear experiencias de ecoturismo, generar 
oportunidades económicas en las comunidades 
costeras. En este sentido, las AMPs pueden 
tener un “éxito” biológico resultando en 
un incremento de abundancia de peces y la 
biodiversidad y un hábitat mejorado, pero 
también pueden ser un “fracaso social” 
careciendo de amplia participación en el 
manejo, compartir beneficios económicos 
y mecanismos de resolución de confl ictos 
(Christie et al. 2003). La experiencia ha 
mostrado que la imposición de AMPs sin 
un amplio consenso con las comunidades 
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locales de pescadores conlleva al fracaso 
(Christie & White 2007). Además, se ha 
demostrado empíricamente que la fuerte 
participación puede ser un factor de éxito en 
las AMPs (Pollnac et al. 2001), por lo cual es 
muy importante el proceso participativo en 
todas las etapas de AMPs: consulta, diseño, 
implementación y monitoreo (Charles & 
Wilson 2009). Esto conlleva al intercambio de 
información, anima la inclusión de expertos y 
autoridades, da confi anza en los procesos de 
decisión y permite la discusión colaborativa 
entre grupos de usuarios, lo cual conlleva 
a soluciones aceptables por todos (Jones 
2002, IUCN 2007). En todas las AMPs hay 
una necesidad crucial para complementar 
la información biofísica y ecológica con 
información de la gente: a cerca de los valores 
humanos, usos históricos y actuales del 
área, y a cerca de consideraciones sociales, 
económicas e institucionales dentro del área 
(Charles & Wilson 2009). Los objetivos 
humanos (e.g. mitigación de la pobreza 
y desarrollo económico, justicia social y 
ambiental) también se debe incluir dentro de la 
planeación y manejo de un AMP (IUCN 2007). 
Además, las AMPs no deben ser aisladas 
cuando se elabora un programa de manejo 

de recursos costeros, porque esto puede 
conllevar a “protección de islas” rodeadas por 
áreas incontrolables de amenaza, donde son 
prevalentes la contaminación, destrucción del 
hábitat y sobrepesca (Salm et al. 2000).

Se estableció que la relación de la estructura 
poblacional y ecológica de los peces demersales 
con las condiciones del hábitat resultó 
importante cuando se quiere identifi car AMPs 
como una herramienta de manejo pesquero 
sostenible bajo un enfoque ecosistémico. 
De acuerdo a lo anterior, la zona entre Bahía 
Honda y Puerto Estrella (297.0 km2) debe 
considerarse como un AMP (Figura 11), ya 
que presentó la mayor diversidad (Figura 7), 
otras investigaciones han mostrado también 
esta zona como de mayor diversidad en otras 
épocas climáticas (Manjares 1998, Manjares 
2004), está moderadamente alterada por la 
actividad pesquera (W negativo) (Figura 10) 
y tiene un ecosistema frágil de manglar en 
Bahía Honda (Díaz-Pulido 1997, INVEMAR, 
2000). Además, se identifi có que el área entre 
Dibulla y el río Buritaca (Figura 5) puede ser 
crítica para el ciclo de vida de la mayoría de 
los peces demersales (crianza), inclusive de 
pelágicos pequeños (Paramo & Roa 2003, 

Figura 11. Localización del AMP-MU como medida de manejo para los peces demersales en 
la zona norte del Caribe colombiano.
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Paramo et al. 2003) y posee un ecosistema de 
manglar y pastos marinos (Díaz-Pulido 1997, 
INVEMAR 2000), apropiado para las etapas 
iniciales del ciclo de vida de los peces (Figura 
11), en el cual deben restringirse actividades 
extractivas que deterioren el hábitat y 
así solucionar confl ictos entre pescadores 
artesanales e industriales. Por lo tanto, algo 
importante que se plantea en este trabajo es la 
implementación de Áreas Marinas Protegidas 
de Múltiples Usos (AMP-MU) (De Andrade 
2007, Rovira 2007). El AMP-MU consiste en 
hacer uso limitado con un sistema de manejo 
sostenible con participación activa de los 
pescadores, fomentar actividades de turismo 
ecológico, recreación, y/o cultivo de especies 
nativas en las AMP-MU (Paramo 2007).
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