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Resumen: 
 
Las praderas marinas de Thalassia testudinum son el ecosistema dominante del bentos de las 

lagunas arrecifales someras y oligotróficas del Caribe mexicano y responden con rapidez al 

incremento de la disponibilidad de nutrientes.  La sostenibilidad ecológica y económica de 

esta región y de sus ecosistemas costeros está actualmente en peligro por el desmedido 

crecimiento de la industria turística y la insuficiente atención al tratamiento de las aguas 

residuales que se generan diariamente en esta región. La llegada masiva de sargazo pelágico 

está también amenazando la salud y supervivencia de esta costa induciendo cambios muy 

importantes en sus comunidades y en la condición ambiental de estas lagunas, donde el 

arrecife de coral es el ecosistema más emblemático. La identificación de diferentes atributos 

de la comunidad y del constructor de hábitat de la pradera marina que respondan al 

incremento de la fertilidad, podrían ser de utilidad como bioindicadores del proceso de 

transformación del hábitat arrecifal. El objetivo de este estudio fue caracterizar el estado 

trófico actual de las lagunas arrecifales de Caribe mexicano y los cambios que ha 

experimentado la pradera marina de T. testudinum a lo largo de las últimas dos décadas, 

utilizando como referencia descripciones del pasado y el gradiente trófico ambiental 

generado por el contrastante desarrollo urbano y turístico entre el norte y sur del estado de 

Quintana Roo, y también por el gradiente trófico natural continente-arrecife de coral.  Se 

caracterizaron 25 praderas durante el periodo 2016-2018 (11 en el norte y 14 en el sur) y se 

utilizaron descripciones previas publicadas en la literatura o que estaban en el acervo del 

laboratorio de la Dra. Susana Enríquez. La caracterización ambiental evidenció la condición 

general alarmante por eutrofización que padecen en la actualidad todas las lagunas arrecifales 

de la costa de Quintana Roo.  Sin embargo, en la región norte la concentración de nitrógeno 

en la columna de agua fue significativamente superior al igual que el contenido de materia 

orgánica del sedimento. No se encontraron diferencias en la altísima concentración de fósforo 

total de toda la costa, con niveles totalmente inapropiados para el mantenimiento de la salud 

del sistema arrecifal. Se confirmó también el importante enriquecimiento de nutrientes y de 

materia orgánica que producen las llegadas masivas de sargazo pelágico, especialmente de 

fósforo, aunque niveles muy altos de nutrientes se habían ya detectado para la región norte 

mucho antes del impacto del sargazo. Los cambios en la pradera marina confirmaron el 

mayor avance del proceso de eutrofización en el norte del estado, utilizando como gradiente 
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ambiental dos indicadores de cambios tróficos: la concentración de nitrógeno inorgánico 

disuelto en la columna de agua y el contenido de materia orgánica de los sedimentos. El 

estudio identificó 6 tipos de praderas marinas (A-F) y 4 posibles fases (I-IV) en el avance de 

su transformación en respuesta al incremento de la fertilidad. En una primera fase (fase I) la 

pradera marina presenta los valores menores de biomasa y una menor presencia en el bentos 

de la laguna (grupo A), pero va ganando en extensión aumentando el área que alcanza su 

climax de colonización a cada profundidad para condiciones oligotróficas, según el modelo 

de Enríquez et al. (2019) (grupo B). El primer cambio de fase (fase II) lo determinaría el 

aumento de la dominancia de las algas calcificadoras sobre T. testudinum en dos posibles 

estados alternativos: en uno dominaría el género Halimeda y especialmente la especie H. 

incrassata (grupo C), y en el otro dominarían los rodolitos del género Neogoniolithon (grupo 

D). El segundo cambio de fase (fase III) se detectaría en fuertes incrementos del Leaf Area 

Index, LAI, de T. testudinum por encima del máximo (climax) estimado para ambientes 

oligotróficos. Esta fase la caracterizaría también una pradera sin rodolitos, aunque Halimeda 

spp. mantendría su dominancia en la comunidad (grupo E). Por último, un nuevo cambio de 

fase (fase IV) y que representa el estado más avanzado del proceso de eutrofización del 

hábitat durante el periodo 2016-2018 (grupo F), convertiría de nuevo a T. testudinum en la 

especie dominante de la comunidad, pero con reducciones importantes en su tamaño de haz 

y en LAI, además de en su biomasa subterránea, con respecto a las fases anteriores. Estos 

cambios en el morfotipo resultan en el aumento de otro atributo de T. testudinum: LAR (Leaf 

Area Ratio). Comparando el estado trófico de las praderas con los valores de LAI más altos 

registrados para la fase III (grupo E) con diferentes valores de la literatura, se pudo 

documentar un nuevo modelo cuantitativo para predecir la variación de LAI con la 

profundidad en condiciones de no limitación de nutrientes. Como conclusión, este estudio 

evidenció el fuerte impacto ambiental y el peligro que representa para la salud y 

supervivencia del arrecife de coral la falta de atención al tratamiento terciario de los residuos 

que produce la industria turística y el excesivo desarrollo urbano de la región norte del estado 

de Quintana Roo. Las llegadas masivas de sargazo pelágico a las costas mexicanas están 

acelerando un proceso ya en marcha y más avanzado en el norte, pero que afecta también a 

los ecosistemas del sur. Esto requiere atención urgente poniendo el foco en la reducción de 

las entradas de nutrientes y en la necesidad de preservar también los ecosistemas marinos del 
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sur, actualmente en mejor estado de conservación. En este sentido nuestro estudio ofrece 

nuevas herramientas para monitorear el avance del proceso de eutrofización donde la pradera 

marina, en conjunto con otras herramientas como la interpretación de imágenes satelitales 

adquieren un valor central ofreciendo indicadores sólidos desde sus fases más tempranas. 

 

Palabras clave: Impacto antropogénico, eutrofización, pastos marinos, sargazo, 
arrecifes coralinos 
 

Abstract: 
 

Seagrass meadows structured by the habitat builder Thalassia testudinum are the dominant 

ecosystem in shallow, oligotrophic reef lagoons in the Mexican Caribbean and respond 

rapidly to increases in nutrient availability. The ecological and economic sustainability of 

this region is a subject of concern, mostly attributed to the rapid expansion of the tourism 

sector and the inadequate management of the large wastewater volumes produced daily by 

this industry. The recent massive influx of pelagic sargassum also threats the survival and 

health of this coast, where the coral reef is the most emblematic ecosystem, inducing very 

important changes in the marine communities and in the environmental trophic condition of 

the reef lagoons. The identification of traits in the seagrass community and in the habitat 

builder that respond to increases in habitat fertility, could be used a bioindicators of habitat 

transformations. The aim of this study was the characterization of the current trophic state of 

the reef lagoons of the Mexican Caribbean, while examining the changes that T. testudinum 

seagrass meadows have experienced over the last two decades. We used as a reference of the 

possible trajectory of habitat transformations, the trophic north-south gradient generated by 

the contrasting urban and tourist development along the coast of Quintana Roo, and the 

natural land-back-reef trophic gradient documented for each lagoon. We characterized 25 

seagrass meadows in the period 2016- 2018 (11 in the northern region and 14 in the southern), 

and we incorporated in the comparative analysis previous descriptions generated in the 

laboratory of Dr. Susana Enríquez. Our results evidenced the alarming current conditions of 

the whole Mexican Caribbean coast due to eutrophication. However, in the north the 

concentrations of dissolved inorganic nitrogen in the water column and organic matter in the 

sediment were substantially higher than in the south. High concentrations of dissolved 
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inorganic phosphorus were also found along the coast, with no differences between regions. 

Our study also confirmed significant enrichments of nutrients and organic matter during one 

massive beaching of pelagic sargassum (summer 2018), especially phosphorus. Remarkably, 

very high levels of nutrients were already detected for the northern region long before the 

sargassum crisis started. The largest transformations of seagrass meadows were also found 

in the north. Using two indicators for the trophic gradient, the concentration of dissolved 

inorganic nitrogen in the water column and the organic matter content of the sediments, we 

identified six types of seagrass meadows (A-F) and four possible phases (I-IV) of the advance 

of habitat transformations in response to increased fertility. In the initial phase (phase I) the 

seagrass community exhibited the lowest biomass and its presence in the benthos of the reef 

lagoon was also the smallest (group A). However, it was gaining in extension as well as the 

area that reached the climax of seagrass colonization at each depth, according to the model 

developed by Enríquez et al. (2019) for oligotrophic reef conditions (group B). The first 

phase shift in the seagrass community (phase II) was detected by significant increases in the 

dominance of calcifying algae over T. testudinum in two possible alternative scenarios: one, 

where the genus Halimeda and especially the species H. incrassata (group C) would 

dominate; and another, where this dominance was due to the rhodoliths of the genus 

Neogoniolithon (group D). The second phase shift in the seagrass community (phase III) was 

detected by increases in the Leaf Area Index, LAI, of T. testudinum above the maximum 

(climax) estimated for oligotrophic environments, and that resulted in significant declines of 

the rhodoliths, although Halimeda spp. still maintained its dominance in the community 

(group E). Finally, the last phase shift identified (phase IV) and that would represent the most 

advanced stated during the period 2016-2018 in the Mexican Caribbean, in the trajectory of 

seagrass meadows to eutrophication (group F), we observed the recovery of the dominance 

of T. testudinum in the community, although with significant reductions in shoot size, LAI 

and belowground biomass with respect to previous phases. These morphological changes led 

to the largest values of another important plant trait, the Leaf Area Ratio (LAR). Comparing 

the trophic condition of the seagrass meadows with the largest LAI values (group E and phase 

III) and data from the literature, our comparative analysis allowed developing a new 

quantitative model to predict the variation of LAI with depth under no nutrient limitation. 
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In summary, this study has highlighted the alarming environmental conditions of marine 

environments in the Mexican Caribbean, due to insufficient attention to treat appropriately 

(tertiary treatment) the large volumes of water waste produced daily by the tourist industry 

and the fast urban development of the north of the state of Quintana Roo. The massive arrivals 

of pelagic sargassum are accelerating a process already ongoing, explaining why it is more 

advanced in the north region, although it is also impacting severely coral reef ecosystems in 

the south. Urgent attention is also necessary for preserving marine ecosystems located in the 

south, currently under better conditions of conservation, focusing on minimizing nutrient 

inputs. In this sense, our research provides novel tools derived from a trait-based approach, 

for monitoring the advancement of eutrophication and improve the diagnosis of habitat 

condition, where seagrass meadows and remote sensing analyses can play a central role, 

offering confident bio-indicators of reef eutrophication at the earliest stages. 

 
Keywords: Anthropogenic impact, Eutrophication, Seagrass, Sargassum, Coral reefs 
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1. Capítulo 1: Marco teórico  
 

1.1  Introducción  
 

Las comunidades de macrófitas bentónicas de los ecosistemas costeros desempeñan un 

papel fundamental en los ciclos biogeoquímicos de elementos esenciales para los seres vivos 

como el carbono (C), el nitrógeno (N) y el fósforo (P) (Gattuso et al., 2006; Human et al., 

2015). En ambientes marinos, estas comunidades vegetales están compuestas mayormente 

por macroalgas y fanerógamas marinas (Littler et al., 1989). En presencia de luz solar y en 

condiciones ambientales óptimas, estos organismos fotosintéticos presentan diferentes 

capacidades para incorporar y transformar estos elementos vitales en carbono orgánico, y 

también para retenerlos en forma de biomasa (Kirk, 2011; Wikström et al., 2016). Algunas 

especies presentan una gran producción fotosintética y, junto con otros grupos de productores 

primarios de menor tamaño como el fitoplancton, son la base de la cadena trófica que provee 

el alimento de los herbívoros, reiniciando la transferencia de materia y energía en las cadenas 

y redes tróficas de los ecosistemas acuáticos (Post, 2002; Page et al., 2013). Otras especies 

son el componente estructural fundamental de los ambientes costeros, ya que además de ser 

una fuente de alimento, construyen el hábitat para el refugio, reproducción y/o alimentación 

de una gran diversidad de organismos de distintos grupos taxonómicos (Tews et al., 2004; 

Thomaz et al., 2008). El tipo de hábitat que forman depende de las características 

morfológicas (tamaño y forma) de las especies constructoras y de la tasa de renovación de su 

biomasa, lo que les permite formar estructuras con diferente grado de complejidad que van 

desde comunidades de macroalgas epífitas (turf algae) o de ambientes intermareales, a 

praderas marinas del hábitat submareal o comunidades de algas de gran tamaño, similares a 

bosques terrestres (Laminarias y Macrocystis), haciendo que los ecosistemas costeros 

contengan una gran heterogeneidad de hábitats (Graham et al., 2007; Kovalenko et al., 2012). 

Aunque la cobertura global de las regiones costeras donde potencialmente se pueden 

desarrollar estas comunidades vegetales representan ∼12% de la superficie del planeta y sólo 

un ∼9 de la superficie marina (Costanza et al., 1997; Crossland et al., 2005), los ecosistemas 

costeros que mantienen destacan por su alta biodiversidad y productividad (Costanza et al., 

1997; Duarte et al., 2010). Sin embargo, el estado ecológico de estos ecosistemas está siendo 

gravemente afectado en todo el planeta por la sobreexplotación de recursos, la invasión de 
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especies exóticas, la destrucción de los hábitats y la alteración de la calidad del agua (Crain 

et al., 2009; Borges y Gypens, 2010). Los diversos impactos de origen antropogénico, ya sea 

de forma individual o combinada, desencadenan una serie de transformaciones negativas que 

afectan la salud y la estabilidad de estos ecosistemas (Flynn et al., 2015; Gao et al., 2020), 

poniendo en riesgo su supervivencia y los bienes y servicios que estos brindan a la sociedad 

(Barbier, 2017; Schuhmann y Mahon, 2015). Por ello, mantener la salud de los ecosistemas 

costeros y mejorar su gestión ambiental ha ido incrementando también el interés de otras 

disciplinas de ámbito social como la economía (Dodds et al., 2009) y la salud pública 

(Khasnis y Nettleman, 2005).  

El incremento de las emisiones de dióxido de carbono (CO2) y de otros gases de efecto 

invernadero hacia la atmósfera ha resultado en el aumento de la temperatura en la superficie 

del planeta y de una amenaza global conocida como cambio climático que también afecta al 

océano y a los ecosistemas costeros. Estimaciones recientes señalan un aumento de ∼1.09 ºC 

entre el periodo 2011-2020 (IPCC, 2022), además de una fuerte perturbación de los patrones 

de distribución de nubes y precipitaciones en todo el planeta. Sin embargo, y dado que un 

porcentaje significativo de las emisiones principalmente de CO2 son absorbidas y 

almacenadas por mares y océanos (∼20-30 %), el calentamiento global asociado al cambio 

climático no es la única amenaza que afecta a los ecosistemas marinos, pues estos han estado 

también experimentando una reducción de 0.017−0.027 unidades de pH por década (Bindoff 

et al., 2019; IPCC, 2022), lo que se conoce como “acidificación del océano”. Sin minimizar 

la importancia de estas dos amenazas globales, los mayores responsables de la degradación 

ambiental de los ecosistemas acuáticos del planeta y también de los ecosistemas costeros, 

son el abuso de fertilizantes agroquímicos y el fuerte crecimiento de las poblaciones humanas, 

especialmente las urbanas, y de los residuos que proceden de sus diferentes actividades: 

agrícolas, ganaderas, industriales, acuicultura y de servicios como el turismo (Galloway et 

al., 2008; Teichberg et al., 2010). La población humana sigue creciendo de forma alarmante 

en todo el planeta y especialmente en las zonas costeras (Crossland et al., 2005; O’neill et 

al., 2010), amenazando fuertemente su estado de salud si este crecimiento no va acompañado 

de un buen manejo ambiental. Entre los diferentes compuestos químicos con muy diverso 

grado de toxicidad que se vierten al ambiente y acaban acumulándose en los ecosistemas 

acuáticos destacan elementos que son vitales para el desarrollo de la vida vegetal como el 
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nitrógeno y el fósforo. Las concentraciones de estos elementos han alcanzado una 

disponibilidad ambiental por encima de la que correspondería con su ciclo natural (Capone 

et al., 2008; Bauer et al., 2013; Peñuelas et al., 2020). Junto con el carbono, estos elementos 

tienden a acumularse y movilizarse mayormente entre la atmósfera y los ambientes acuáticos, 

por lo que los mayores impactos de su abundancia en el ambiente se observan en estos 

reservorios (Long et al., 2004; Capone et al., 2008). El mayor impacto de este aporte excesivo 

y acumulación de nutrientes y materia orgánica en los ecosistemas acuáticos es la 

eutrofización (Cloern, 2001; Malone y Newton, 2020). Los compuestos de nitrógeno 

inorgánico presentan más formas químicas en el ambiente que el fósforo y el carbono, y 

además sufren transformaciones reversibles dependiendo de las condiciones ambientales 

(Capone et al., 2008). Por ello, el monitoreo de estos compuestos debe tener en cuenta todos 

estos cambios, además de las concentraciones totales de N, P y C.  

Las aguas residuales que vierten las poblaciones humanas y sus actividades vienen 

enriquecidas de compuestos de N altamente reactivos, si se les compara con el nitrógeno 

diatómico (N2), la forma predominante de nitrógeno en la naturaleza. Algunos compuestos 

inorgánicos de N como el amonio (NH4+) y especies oxidadas como los nitritos (NO2-) y los 

nitratos (NO3-) (Capone et al., 2008) adquieren especial interés en los estudios ambientales 

por la rápida respuesta que inducen en las comunidades vegetales. Los compuestos derivados 

del fósforo solubles en agua y reactivos para el ambiente se reducen a los ortofosfatos (PO43-), 

lo que simplifica su manejo. Dada la rápida respuesta que presentan las comunidades 

vegetales frente al enriquecimiento de nutrientes en las aguas circundantes (Rabalais, 2002; 

Harpole et al., 2011), y teniendo en cuenta la importancia que estas representan en la 

estructura y el funcionamiento de los ecosistemas costeros (Thomaz et al., 2008), entender 

los cambios ambientales asociados a la eutrofización y el nivel de amenaza ecológica que 

representa para los ecosistemas costeros adquiere una especial relevancia en su manejo. 

El deterioro ambiental que induce la eutrofización no solo afecta a la calidad del agua de 

estos ecosistemas, sino que también induce fuertes cambios en la composición y las 

abundancias relativas de las diferentes especies que forman su comunidad. La fertilidad del 

hábitat no beneficia de la misma forma a todas las especies presentes en la comunidad, debido 

a diferencias en las capacidades y eficiencias entre las especies para la adquisición y 

utilización de nutrientes, lo que resulta que algunas especies se beneficien con mayor rapidez 
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y otras se vean desfavorecidas. En ese sentido, la respuesta de las distintas especies de la 

comunidad frente a estos cambios ambientales les confiere una diferente utilidad para servir 

como bioindicadores ambientales, específicamente, durante el progreso de la eutrofización 

del hábitat (Roca et al., 2016). Para entender estas diferencias será necesario considerar la 

diferente respuesta de las especies a los cambios ambientales asociados a la fertilización del 

hábitat, diferenciando entre las especialmente sensibles  a estos cambios de las que resultarán 

favorecidas por ellos, además de considerar también la variabilidad funcional que explique 

por qué algunas especies están especialmente favorecidas por el aumento de la disponibilidad 

de nutrientes y otras tienen un mayor éxito ecológico en condiciones oligotróficas. Todas 

estas diferencias sugieren que a medida que va cambiando el estado trófico del hábitat en 

respuesta al incremento de la fertilidad, las comunidades biológicas podrían ir 

experimentando diferentes cambios que requieren reconocer diferentes fases y bio-

indicadores específicos para cada una de ellas a lo largo de la evolución del hábitat hacia su 

eutrofización.  

 

1.1.1 Características de las comunidades de macrófitas bentónicas 

Las macroalgas bentónicas y las fanerógamas marinas son dos grupos de organismos 

fotosintéticos que se distribuyen en las zonas costeras de todos los continentes (Lobban y 

Harrison, 1994; Short et al., 2007), excepto en la Antártida, donde solo están presentes las 

macroalgas. Las fanerógamas marinas representan un grupo taxonómico mucho más 

evolucionado que las algas, pues son plantas superiores con flores, monocotiledóneas, y 

presentan tejidos especializados como rizomas horizontales y verticales, además de raíces y 

hojas con sus vainas (una adaptación del pedúnculo foliar) (Kuo y Den Hartog 2000; Larkum 

et al., 2006). Las hojas también presentan una anatomía adaptada a condiciones sumergidas, 

pues no tienen estomas y la pigmentación se concentra casi exclusivamente en su epidermis, 

mientras que el aerénquima, un parénquima especializado, está muy poco pigmentado y 

presenta un gran volumen interno para facilitar la concentración e intercambio de gases y 

solutos (Tomlinson, 1982; Enríquez, 2005).  Las macroalgas carecen de tejido vascular y de 

órganos especializados (Lobban y Harrison, 1994). Los tejidos de las macroalgas reciben el 

nombre de talo, por ser una estructura en la que no se diferencian sus componentes como sí 
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sucede en las plantas terrestres (Lobban y Harrison, 1994). No obstante, las macroalgas 

presentan una gran diversidad estructural y pigmentaria entre especies (~9,250 especies 

aceptadas; Appeltans et al., 2012) que no tienen las fanerógamas marinas, entre las que se 

reconocen < 70 especies (aceptadas; Short et al., 2007; Appeltans et al., 2012) que se pueden 

agrupar en tres categorías según su forma y tamaño (Larkum et al., 2006). La diversidad de 

morfologías se ha tipificado en algas filamentosas, incrustantes, laminares y ramificadas 

(Lobban y Harrison, 1994).  

La conformación y la estructura de las comunidades de macrófitas están moduladas por 

las condiciones ambientales, su variabilidad diurna y estacional, y la tolerancia ambiental de 

las especies (Temperton et al., 2004). Las condiciones del medio funcionan como filtros 

ecológicos que seleccionan a los grupos de especies u organismos que mejor se 

adaptan/aclimatan a ellas, no solo en relación con su capacidad de supervivencia a su 

variabilidad, sino también a sus diferencias en sus tasas de crecimiento, su tamaño, su 

capacidad y eficiencia en el uso de los recursos (luz y nutrientes), y su éxito reproductivo 

(Temperton et al., 2004).  Todas estas diferencias determinan las interacciones bióticas (e.g., 

competencia y mutualismo) y la diferente capacidad de responder a los disturbios o al estrés 

ambiental, o de sobrevivir a ellos. Todos estos cambios determinan el proceso de formación 

de la comunidad, su variabilidad estacional y a lo largo de gradientes ambientales, y también 

la dominancia de especies en la comunidad (Tilman, 1987; Nelson et al., 20008; Hoffman et 

al., 2012). En el medio marino, factores ambientales como la disponibilidad de luz y de 

nutrientes y en la temperatura del agua, son los que presentan mayor influencia en las 

diferencias que se observan en la diversidad, composición y abundancias relativas de la 

comunidad de macrófitas del bentos (Zaldívar et al., 2009; Barrón et al., 2014; Fong y Fong, 

2018). En ese sentido, la luz es el factor modulador más importante de los cambios en la 

comunidad con la profundidad, dada su disminución exponencial en la columna de agua, pero 

también el deterioro en su transparencia. Diferencias en la disponibilidad de nutrientes como 

el nitrógeno y el fósforo en el ambiente, también pueden limitar el crecimiento de estas 

comunidades bentónicas (Viaroli et al., 2005; Teichberg et al., 2013) o dispararlo si 

aumentan de manera abrupta, resultando en proliferaciones masivas de especies oportunistas 

o blooms, que, por lo general, los producen un grupo reducido de especies,  y cuyas 

consecuencias pueden implicar una disminución de la diversidad de especies  de la 
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comunidad y diferencias importantes de su producción orgánica (Anderson et al., 2008; 

Zhang et al., 2019).  

 

1.1.2 Respuestas diferenciales a la variación ambiental de la 
disponibilidad de nutrientes 

La respuesta de la comunidad al incremento de las concentraciones de nutrientes en el 

ambiente está mediada por las características morfológicas, fisiológicas y/o fenológicas 

(atributos morfofuncionales) de las especies que la conforman, las cuales determinan el éxito 

ecológico de estas o su desaparición (Violle et al., 2007).  Por ejemplo, diferencias en los 

requerimientos nutricionales, en las habilidades para absorber y/o asimilar los nutrientes, y/o 

en la tolerancia a estresores ambientales (Zhang et al., 2019) modulan la respuesta de la 

comunidad a los cambios en la disponibilidad ambiental de nutrientes. Las formas asimilables 

de N por las macrófitas bentónicas varían desde especies inorgánicas como nitrato y amonio 

hasta formas orgánicas como la urea y algunos aminoácidos como la glicina y la alanina 

(Tyler et al., 2005; Li et al., 2019). Estas últimas suelen ser asimiladas preferentemente en 

condiciones de limitación de N. Sin embargo, todavía no se ha podido esclarecer cuál es la 

forma preferencial de N para estas comunidades vegetales, pues se han reportado resultados 

contradictorios, incluso para una misma especie (Hughes et al., 2009). Por ejemplo, se han 

caracterizado grupos de especies en macroalgas (Abreu et al., 2011; Wang et al., 2014; Li et 

al., 2019) y en pastos marinos (Terrados y Williams, 1997; Sandoval-Gil et al., 2019) con 

alta afinidad por el nitrato, pero también grupos que absorben preferentemente amonio, en 

algas (Smit, 2002; Lotze y Schramm, 2000) y en pastos marinos (Lee y Dunton, 1999; 

Cornelisen y Thomas, 2006; Alexandre et al., 2014), lo que añade dificultad al estudio de la 

respuesta de las macrófitas bentónicas al enriquecimiento de nutrientes. 

Asimismo, algunas especies responden muy rápidamente al mínimo incremento de las 

concentraciones de nutrientes, incluso con cambios del nitrógeno inorgánico disuelto (NID) 

muy pequeños: < 1 μM de NID  y < 0.3 μM de fósforo inorgánico disuelto (PID) (Lapointe 

et al., 2003; Harpole et al., 2011; Lapointe et al., 2019), mientras que otras tienen respuestas 

muy tardías y solo logran incrementar su actividad metabólica cuando las concentraciones 

de nutrientes son muy altas (Wang et al., 2014; Young y Gobler, 2016). Las especies 
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identificadas como oportunistas responden rápidamente al incremento de la disponibilidad 

de nutrientes e incrementan su productividad y crecimiento. Estas especies son las primeras 

en incrementar sus biomasas relativas, aumentar su tamaño o aumentar su población, 

desplazando a otras especies de la comunidad (Krause-Jensen et al., 2007; Alestra et al., 

2014). Las transformaciones que experimenta la comunidad asociada al enriquecimiento de 

nutrientes pueden ser lentas y apenas perceptibles, o muy rápidas, dependiendo del impacto 

de los nutrientes sobre el crecimiento y aumento de la abundancia de las especies más 

oportunistas y el impacto sobre la especie ingeniera del ecosistema, es decir el constructor de 

hábitat, lo que a veces puede inducir la pérdida de biodiversidad en la comunidad (Hautier et 

al., 2009). Estos cambios también afectan al ambiente y pueden modificar la calidad del agua, 

inducir la degradación de los sedimentos por la acumulación de materia orgánica y aumentar 

los periodos de hipoxia/anoxia que pueden resultar en mortandades masivas de biota (Kemp 

et al., 2009; Le Moal et al., 2019).   

Los cambios que las comunidades vegetales del bento marino experimentan debido al 

enriquecimiento de nutrientes suelen seguir dinámicas no lineales, ya que los primeros 

cambios pueden ser apenas perceptibles y prolongarse así por un tiempo, hasta que 

inesperadamente se producen cambios abruptos en el ecosistema (Andersen et al., 2008). A 

este proceso se le ha denominado cambio de fase y se define como el remplazo de los 

componentes dominantes originales de la comunidad por nuevas especies. Este cambio puede 

ocurrir de manera abrupta o ser el resultado de un incremento progresivo de las nuevas 

especies dominantes. Estas nuevas especies no necesariamente tienen una “similitud 

funcional” con las anteriores especies dominantes, lo que puede implicar cambios 

importantes en los ecosistemas, estructurales y funcionales, con consecuencias relevantes 

para su supervivencia y la de los servicios ecosistémicos asociados (Done, 1992; Scheffer et 

al., 2001; Dudgeon et al., 2010).  

 

1.1.3 Sucesión en la comunidad de especies dominantes e 
indicadores de fertilidad 

La trayectoria sucesional de especies dominantes de una comunidad de macrófitas 

bentónicas como consecuencia del incremento de la fertilidad puede seguir distintas 
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trayectorias, no una única, de acuerdo con la teoría ecológica propuesta inicialmente por 

Lewontin (1969). Se podrían originar estados estables alternativos en el ecosistema, los 

cuales representarían diferentes estados de equilibrio de la comunidad, aunque con 

diferencias significativas en las especies que la conforman.  Cada comunidad se desarrollaría 

en hábitats similares sometidos a las mismas condiciones ambientales, pero que 

representarían diferentes estados del proceso de deterioro ambiental. Estos cambios también 

dependerían del nivel de resistencia ecológica que el hábitat presente, o sea, de la capacidad 

para conservar sus propiedades (Dudgeon et al., 2010). 

Esta variabilidad dificulta nuestra capacidad de identificar bio-indicadores de 

cambios ambientales asociados al incremento de la fertilidad en la comunidad de macrófitas 

bentónicas (Zhou et al., 2008; Cooper et al., 2009; Chakraborty et al., 2014; Orfanidis et al., 

2014).  Sin embargo, al ser comunidades sésiles, adheridas al sustrato y estar expuestas a las 

mismas fuentes de contaminación por tiempos prolongados, y sobrevivir a las mismas 

perturbaciones ambientales, sus tejidos podrían reflejar todos estos cambios integrando la 

variabilidad ambiental. Por tanto, no solo la variación en la presencia o ausencia de algunas 

especies o también los cambios relativos en su abundancia dentro de la comunidad, sino la 

acumulación de diversos elementos químicos presentes en el ambiente en sus tejidos, podrían 

ser utilizados como indicadores del efecto neto de los cambios temporales que se han 

producido en el ambiente a lo largo de un cierto periodo de tiempo. 

En ese sentido, la caracterización del contenido de carbono, nitrógeno y fósforo en el 

tejido de las macrófitas bentónicas, y el análisis de los cambios que experimentan en sus 

cocientes molares, podrían ser utilizados como indicadores del avance del proceso de 

eutrofización, bajo la premisa de que, a mayor disponibilidad ambiental de nutrientes, mayor 

será la concentración de nutrientes que almacenan estas especies en sus tejidos (González-de 

Zayas et al., 2020; Pérez-Gómez et al., 2020). Sin embargo, algunos estudios han advertido 

que, aun en condiciones oligotróficas, algunas especies y/o especímenes pueden almacenar 

y reflejar altos valores de nutrientes en sus tejidos y, por el contrario, incluso en condiciones 

de eutrofización algunas especies mantienen contenidos elementales bajos (Armitage et al., 

2005). El análisis de los cambios en la señal isotópica de N (d15N) en el tejido es otro 

descriptor muy útil para detectar fuentes ambientales de N de origen antropogénico que 

podría complementar el análisis de los cambios en los contenidos elementales de nutrientes 
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de los tejidos asociados con el incremento ambiental de la disponibilidad de nutrientes y el 

avance del proceso de eutrofización del hábitat. Este descriptor del tejido (d15N) permite 

trazar e identificar las diferentes fuentes de nitrógeno que entran en el ecosistema (Ochoa-

Izaguirre y Soto-Jiménez, 2015). 

  

1.1.4 Análisis comparativo morfofuncional (trait-based approach) 

Los atributos morfológicos, estructurales y funcionales en los que se basa este análisis 

son los descriptores de las características morfológicas, fisiológicas, ópticas y fenológicas 

que determinan las diferencias o similitudes entre especies en su tolerancia ambiental y en su 

capacidad para colectar y utilizar los recursos disponibles en el ambiente, para crecer y 

competir por ellos con las otras especies de la comunidad, manteniendo su espacio en el 

ecosistema. Estas características de los organismos definen sus habilidades para enfrentar 

cambios en las condiciones ambientales y para lograr y mantener su éxito ecológico en la 

comunidad (Violle et al., 2007). Se ha propuesto que la integración de múltiples atributos 

funcionales permite obtener una interpretación más completa de las características de los 

organismos, ya que se pueden escalar propiedades funcionales a nivel de hoja, por ejemplo, 

a niveles de organización superiores (Violle et al., 2007). Para la selección de los atributos 

más adecuados también se ha propuesto identificar aquellos que mejor responden a la 

perturbación ambiental que es objeto de estudio (Viana et al., 2020). Sin embargo, lo más 

complejo es definir descriptores cuantitativos y universales, capaces de ser utilizados en la 

caracterización de especies con morfologías y características muy diferentes, y que sean 

además capaces de cuantificar restricciones funcionales comunes a los organismos que se 

están examinado. Duarte et al. (1995a) proponen varios parámetros como descriptores de 

atributos fundamentales de las restricciones funcionales del metabolismo fotosintético como 

el grosor del tejido, su contenido de pigmentos y de nutrientes elementales (C, N y P), sus 

tasas metabólicas y sus eficiencias ópticas y fotosintéticas. 

Este estudio, se basa en el análisis alométrico funcional que propone Duarte et al. (1995a) y 

desarrollado en la tesis doctoral de la Dra. Enríquez (Enríquez, 1993). El modelo se aplicó 

específicamente a entender el efecto diferencial que puede causar el enriquecimiento de 

nutrientes sobre la comunidad de macrófitas que forma la pradera marina de Thalassia 
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testudinum en ambientes arrecifales. Este estudio también integra caracterizaciones de la 

pradera marina realizadas por el laboratorio de la Dra. Enríquez y que han permitido describir 

su respuesta a la disminución de luz con la profundidad (Enríquez et al., 2019); la regulación 

del campo lumínico dentro del dosel de la pradera (Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005; Hedley 

y Enríquez 2010; Enríquez et al., 2019); los límites y eficiencia de la respuesta fotosintética 

de las hojas de T. testudinum a la luz (Cayabyab y Enríquez 2007) y la capacidad y eficiencia 

de sus hojas tanto de absorción de luz (Enríquez, 2005) como de fotoprotección y reparación 

(Schubert et al., 2011).  

A este estudio también se han incorporado atributos conocidos y usados comúnmente en 

ecología vegetal terrestre y reconocidos por tener alto valor informativo en los análisis 

comparativos generales con muy diferentes comunidades vegetales (Díaz et al., 2004; 2016). 

El estudio examina especialmente los cambios estructurales y funcionales del constructor de 

la pradera marina, el pasto marino T. testudinum, e incorpora al análisis también los cambios 

que se observan en las especies más representativas de la comunidad de macrófitas de la 

pradera (e.g. Halimeda spp. Udotea spp., Avrainvillea spp.) en relación con los cambios que 

también se describen en el estado trófico del ambiente de la laguna arrecifal, caracterizado 

mediante el análisis tradicional de la variación en las concentraciones de nutrientes de la 

columna de agua y del agua intersticial de los sedimentos, así como en el porcentaje de 

materia orgánica acumulado en los sedimentos. Se comparan dos tipos de praderas marinas, 

una situada en la media laguna y otra próxima al arrecife posterior (profundidad >2 m e 

inferior a 5 m), excluyendo las zonas más someras cercanas a la costa, donde el efecto de los 

cambios en la disponibilidad de luz reduce el valor informativo que se pretende analizar en 

los cambios ambientales inducidos por la disponibilidad de nutrientes.  Para este análisis se 

compararon ambientes expuestos a muy diferente presión de origen antropogénico y, por 

consiguiente, se asume que a muy diferente disponibilidad de nutrientes derivada de los 

vertidos de aguas residuales de origen urbano y de la infraestructura hotelera. 

 

1.1.5 Ecosistema de estudio: la pradera marina arrecifal 

Los sistemas arrecifales constituyen uno de los ecosistemas costeros más diversos del 

planeta (Reaka-Kudla, 1996; Moberg y Folke, 1999). Son el hábitat de una alta diversidad de 
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especies pertenecientes a un gran número de grupos taxonómicos, e incluso sostienen el 

desarrollo de diversas pesquerías muy productivas (Mumby et al., 2004; Cole et al., 2008). 

Una de las principales características de estos ecosistemas es su carácter oligotrófico, pues 

se desarrollan en condiciones de extremadamente baja disponibilidad ambiental de nutrientes. 

Esta última característica les confiere un alto valor paisajístico para la industria turística, lo 

que ha aumentado considerablemente el impacto antropogénico en estas zonas y la amenaza 

ambiental de eutrofización (Hauxwell y Valiela, 2004; Burkholder et al., 2007).  

Este es el caso del Caribe mexicano, donde los sistemas arrecifales son el ecosistema 

predominante, ya que el arrecife de coral se distribuye de manera discontinua o irregular a lo 

largo de la zona costera de Quintana Roo (Rioja-Nieto et al., 2019). Estos ecosistemas 

costeros tropicales han sido fuertemente afectados por el desarrollo turístico masivo en la 

región norte del estado, con los polos turísticos más importantes del Caribe, Cancún y la 

Riviera Maya, y el fuerte incremento en los últimos treinta años de su población (Guimarais 

et al., 2021; Gómez et al., 2022). 

La pradera marina arrecifal es uno de los tres hábitats acuáticos que integran el 

sistema arrecifal, junto con el bosque de mangle, que forma el humedal costero, y la 

comunidad coralina que construye el arrecife de coral. La pradera submarina se desarrolla en 

la laguna arrecifal y se sitúa en zonas protegidas por la barrera coralina y en contacto directo 

(o vía flujos subterráneos de agua) con el humedal costero (Huxham et al., 2018; Rioja-Nieto 

et al., 2019). Los tres hábitats mantienen un intercambio constante de materia y energía, ya 

que los flujos de agua entre los tres ecosistemas acuáticos, y las importantes migraciones 

entre sus comunidades (Barrón et al., 2014) mantienen un flujo constante de carbono y de 

nutrientes entre ellos (Mcleod, et al., 2011; Huxham et al., 2018), por lo que el deterioro de 

la calidad ambiental de alguno de ellos afecta necesariamente al estado de los otros dos. El 

humedal costero acumula grandes cantidades de materia orgánica en su sedimento, lo que lo 

convierte en un importante reservorio de carbono azul (Mcleod et al., 2011). A las praderas 

marinas también se las considera reservorios de carbono azul (Lavery et al., 2013; Duarte y 

Krause-Jensen, 2017), pero su contribución en las zonas arrecifales se ha empezado a 

cuestionar, dada la limitación de nutrientes de su producción y la fuerte reducción de su 

biomasa con la profundidad (Enríquez et al., 2019). Sin embargo, la pradera marina también 

juega un papel activo en los cambios que experimenta el sedimento de la laguna arrecifal, 
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tanto en la producción de limo de carbonato (Frankovich y Zieman, 1994; Corlett y Jones, 

2007; Enríquez y Schubert, 2014) como en el incremento y acumulación de materia orgánica 

en él, con el consecuente impacto sobre su estado de oxigenación (Enríquez et al., 2001).   

La capacidad de las praderas marinas de incorporar y retener nutrientes en su sedimento en 

forma de materia orgánica y biomasa vegetal les confiere la habilidad de actuar como 

“amortiguadores” o sumideros de nutrientes, mitigando el impacto del enriquecimiento de 

nutrientes y contrarrestando el avance del proceso de eutrofización de todo el sistema (De 

Boer, 2007).  

Sin embargo, la constante entrada de aguas enriquecidas en nutrientes (Hernández-

Terrones et al., 2011; Null et al., 2014) estimula la producción de la pradera, pudiendo saturar 

y sobrepasar su capacidad de retención de nutrientes y carbono. Una vez que esta capacidad 

es rebasada, el aumento de la fertilidad puede alterar su papel como sumidero de nutrientes 

y convertirla en una fuente de carbono orgánico, material particulado y nutrientes desde los 

sedimentos hacia la columna de agua (Barrón y Duarte, 2009; Moore, 2009), acelerando el 

proceso de eutrofización. Por tanto, la producción local de materia orgánica de la pradera 

marina que induce el incremento de la disponibilidad de nutrientes, explicaría también el 

progresivo deterioro del sedimento. Como consecuencia (1) se liberarían nutrientes al 

ambiente (columna de agua); (2) disminuiría la calidad del agua (e.g., transparencia) y (3) se 

acumularía fuertemente materia orgánica en el sedimento lo que podría conducir a periodos 

de hipoxia o anoxia (Dauer, 1993; van Tussenbroek et al., 2017; Rodríguez-Martínez et al., 

2019). Cuando el área afectada por estas transformaciones aumente significativamente en la 

laguna arrecifal, el deterioro del sedimento de la pradera marina podría afectar a todo el 

hábitat al aumentar su capacidad de modificar las condiciones de la columna de agua.  

Las praderas marinas son comunidades de macrófitas bentónicas donde las especies 

constructoras de hábitat pueden ser una o varias fanerógamas marinas. Además de la(s) 

constructora(s) de hábitat, otras especies de fanerógamas marinas de menor tamaño y también 

de macroalgas forman la comunidad. Por su tamaño y mayor longevidad, la principal 

constructora de hábitat de las praderas marinas en los sistemas arrecifales del mar Caribe es 

la especie Thalassia testudinum (Enríquez et al., 2019; Enríquez, 2021). Esta especie puede 

estar acompañada o no en la comunidad por otras especies de pastos marinos de menor 

tamaño como Syringodium filiforme y Halodule wrightii, y por dos grupos de macroalgas, 
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según tengan o no la capacidad de precipitar carbonato de calcio en sus paredes celulares: 

algas calcáreas y algas carnosas (Littler et al., 1989).  Los pastos marinos de menor tamaño 

que T. testudinum pueden formar otro tipo de praderas marinas, más pequeñas e inestables, 

en áreas sometidas a mayores niveles de disturbio o donde la pradera clímax de T. testudinum 

ha sido erosionada y todavía no ha recolonizado el substrato. La gran plasticidad morfológica 

de T. testudinum le permite formar praderas muy diversas estructuralmente y además con 

muy diferente densidad foliar. Cambios en el Índice del Área Foliar (Leaf Area Index, LAI) 

y en la densidad de haces de la pradera resultan en cambios muy relevantes en la luz 

disponible dentro del dosel de la pradera (Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005; Enríquez et al., 

2019) para las especies de macrófitas de la comunidad, todas ellas de menor tamaño que las 

hojas de T. testudinum, excepto las hojas de S. filiforme que son las únicas que pueden tener 

la misma altura que el dosel de la pradera.  El dosel que forman T. testudinum y S. filiforme 

también determina diferencias muy relevantes en la hidrodinámica y la sedimentación de la 

laguna arrecifal (Paul y Gillis, 2015). En ambientes muy enriquecidos en nutrientes, y cuando 

los niveles de deterioro de la columna de agua y del sedimento rebasan los umbrales de 

tolerancia de T. testudinum, se inducen mortalidades masivas (die-offs) de estas especies 

(Hall et al., 1999; 2016) y cambios abruptos (cambio de fase) en la pradera marina, ya que la 

especie dominante es sustituida por especies más pequeñas, ya sea de pastos marinos de 

menor tamaño o de algas, y finalmente por fitoplancton (Duarte, 1995; Grall y Chavaud, 

2002; Burkholder et al., 2007). 

La identificación de los cambios progresivos que se van produciendo en el hábitat en 

respuesta a la fertilización, especialmente en sus constructores y en etapas tempranas del 

proceso de transformación, así como el reconocimiento de las especies que reaccionan con 

mayor rapidez al enriquecimiento de nutrientes, son fundamentales para detectar el inicio y 

la evolución de un posible problema ambiental (van Katwijk et al., 2011). Si es posible 

detectar esta respuesta en las etapas tempranas del fenómeno, mucho antes de que las 

condiciones del hábitat muestren un grado avanzado de deterioro ambiental (incluso 

posiblemente ya irreversible), sería mucho más factible tomar medidas más efectivas para 

impedir su progreso. La aproximación morfofuncional (“trait-based approach”) permite 

identificar atributos morfofuncionales en las especies con mayor valor explicativo de sus 

diferentes habilidades competitivas y tolerancia ambiental a la limitación de recursos. Con 
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base en estas diferencias se podrían explicar los cambios que se observan en la pradera marina 

al aumentar la disponibilidad de nutrientes en el ambiente (Duarte et al., 1995a), e incluso 

proponer modelos explicativos de las diferentes fases por las que podría atravesar la pradera 

marina de T. testudinum en su proceso de transformación, de preferencia antes de que 

desaparezca la especie constructora y sea sustituida por otra.   

 

1.2  Justificación e importancia 
 

Como se ha indicado anteriormente los sistemas arrecifales y los hábitats que los 

conforman son ecosistemas adaptados a vivir con niveles extremadamente bajos de nutrientes 

(Lapointe et al., 2003). Un incremento sostenido en las concentraciones de nutrientes en las 

aguas circundantes puede tener efectos muy negativos para la estabilidad e incluso la 

supervivencia de sus hábitats (Done, 1992; Silbiger et al., 2018). Por tanto, se está poniendo 

en riesgo el altísimo valor ecológico y económico de estos ecosistemas y los bienes y 

servicios ecosistémicos que prestan a las comunidades humanas que viven en estas áreas 

costeras o que las visitan para su recreo como turistas (Moberg y Folke, 1999; Woodhead et 

al., 2019). Aunque el arrecife de coral es el gran ecosistema emblemático y referente del 

Caribe (Hatcher, 1997), gran parte de los servicios ambientales que presta dependen 

directamente del buen funcionamiento de todos los ecosistemas que constituyen el sistema 

arrecifal, donde la pradera marina y el humedal costero de bosque de mangle también 

desempeñan un papel fundamental para mantener la salud y el funcionamiento correcto de 

todo el sistema (Wilkinson y Salvat, 2012; Himes-Cornell et al., 2018). 

En el Caribe mexicano, las praderas marinas actúan como un sumidero biológico 

temporal de nutrientes, incrementando su biomasa y amortiguando el impacto del incremento 

de la fertilidad sobre la comunidad coralina del arrecife de coral (De Boer, 2007). Se ha 

descrito una importante fluctuación estacional y espacial en la disponibilidad ambiental de 

nutrientes de estos sistemas costeros (Null et al., 2014; Pérez-Gómez et al., 2020). Sin 

embargo, el gran desarrollo turístico del norte del Caribe Mexicano, aunado a la alta 

concentración demográfica (INEGI, 2022) y al insuficiente tratamiento que reciben las aguas 

residuales que se vierten en la región, han provocado la entrada de grandes volúmenes de 

aguas residuales cargadas con altas concentraciones de nutrientes (CONAGUA, 2020) a los 

diferentes niveles de freático que finalmente vierten en el mar a través de las lagunas 
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arrecifales. Esta situación se ha prolongado ya por varias décadas y se desconoce el grado de 

afectación que ha causado en los ecosistemas costeros del norte de Quintana Roo. El nivel 

de nutrientes de la comunidad vegetal y los cambios inducidos en su comunidad y en el 

constructor de hábitat, podrían reflejar diferentes grados del progreso de transformación de 

la pradera marina inducidos por esta fertilización sostenida.   Cambios en abundancias 

relativas de especies o grupos, o la desaparición de especies, además de cambios en el tamaño 

de los organismos (Lapointe et al., 1992) podrían sugerir trayectorias específicas de la 

transformación del hábitat. Algunos de estos cambios podrían ser utilizados como 

indicadores tempranos del proceso de eutrofización, mucho antes de que se haya alcanzado 

un fuerte deterioro ambiental del hábitat arrecifal. Los cambios en etapas tempranas suelen 

ser difíciles de detectar (van Katwijk et al., 2011), pero si son identificados a tiempo, podrían 

ser de enrome utilidad para frenar el proceso de eutrofización y evitar que afecte gravemente 

a la comunidad coralina, principal responsable del crecimiento y mantenimiento de la 

estructura primaria del arrecife de coral. Estos cambios no solo afectan a la capacidad de 

calcificar de los corales simbióticos sino también desplaza a las especies constructoras de 

hábitat por otras menos productivas (Álvarez-Filip et al., 2013) y favorece a especies de algas 

oportunistas (e.g. especies de morfologías filamentosas) u otros microrganismos como las 

cianobacterias (Fong y Paul, 2011), perturbando el microbioma “saludable” de la comunidad 

coralina (van Oppen y Blackall, 2019) y favoreciendo la incidencia y severidad de 

enfermedades (Álvarez-Filip et al., 2019; 2022). 

A medida que avanza la fertilidad del hábitat, la pradera marina también contribuye 

al incremento de la carga orgánica del sistema, contribuyendo a modificar la química del 

agua y los flujos de carbono del sistema (Huxham et al., 2018). Un aumento drástico de la 

carga orgánica en el hábitat por el incremento de la productividad de la pradera también 

afecta a la salud del sistema arrecifal y a la calidad del hábitat para el asentamiento y/o el 

reclutamiento de otras comunidades de organismos como esponjas, corales, peces, 

invertebrados y macroalgas, resultando posiblemente en una disminución de la biodiversidad 

del sistema arrecifal en su conjunto (Duffy, 2006; Thomaz et al., 2008).  

Ante esta situación, es necesario incrementar el conocimiento de las transformaciones que 

sufre la pradera marina en respuesta a la fertilización, pues es el sistema que más rápido 

reacciona y que mejor podría reflejar estos cambios. Identificar bio-indicadores de deterioro 
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ambiental entre los cambios que se pueden observar en la pradera marina tendría una utilidad 

importantísima en manejo ambiental, que todavía centra casi todo su esfuerzo de monitoreo 

en los cambios que se registran de la comunidad coralina del arrecife. La pradera marina 

puede ser monitoreada también a través del análisis de imágenes satelitales, con un valor 

informativo por el momento mayor que el que se puede registrar con el análisis de la 

comunidad arrecifal (Hedley et al., 2021). Identificar estos cambios y poder establecer un 

modelo explicativo de su trayectoria permitirá un diagnóstico ambiental más sólido, y ofrecer 

herramientas nuevas para el monitoreo y seguimiento de los cambios que están 

experimentando estos sistemas costeros o entender cómo y a qué velocidad se han producido 

analizando imágenes satelitales que cubran un cierto periodo de tiempo.  Esta información 

será fundamental para un mejor manejo de los recursos naturales pues permitirá detectar e 

implementar medidas efectivas para prevenir y frenar el progreso del deterioro ambiental, y 

antes de que sea irreversible. Evaluar el grado de impacto ambiental que ya se ha producido 

por el exceso de nutrientes es también muy necesario, ya que la supervivencia de uno de los 

motores económico del país (INEGI, 2022) depende del mantenimiento de la salud del 

sistema arrecifal de Quintana Roo. Por tanto, incorporar herramientas que ayuden a su 

sustentabilidad será de enorme utilidad para guiar en la toma de decisiones de las diferentes 

administraciones mexicanas, municipal, estatal y federal, para que los intereses privados no 

entren en conflicto con un bien público tan esencial como el derecho a un medio ambiente 

saludable y sostenible.  

 

1.3 Antecedentes 
 

Las praderas submarinas están experimentando fuertes reducciones de sus poblaciones a 

nivel global (Short et al., 2007; Waycott et al., 2009; Grech et al., 2012). La pérdida de 

grandes extensiones de pastizales se cree está relacionada con el fuerte incremento de los 

estresores antropogénicos en todos los ecosistemas costeros del mundo (Carter et al., 2011; 

Turschwell et al., 2021; Green et al., 2021). Algunas estimaciones sugieren que las praderas 

experimentan tasas de declive anual que oscilan entre el 2-9% de sus poblaciones (Waycott 

et al., 2009; Wilkinson y Salvat, 2012). La especie dominante en las praderas marinas del 

Mar Caribe, Thalassia testudinum no es ajena a esta problemática global (Hall et al., 1999), 

sobre todo en las zonas costeras con mayor desarrollo urbano y turístico (Hall et al., 2016; 
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Lapointe et al., 2020). Aunque los factores ambientales que contribuyen a reducir las 

poblaciones de pastos marinos son múltiples (Grech et al., 2012; Wilkinson y Salvat, 2012; 

Turschwell et al., 2021), la reducción de la calidad del agua como consecuencia del 

incremento de las concentraciones de nutrientes se considera como una de las principales 

amenazas. Estos problemas han surgido principalmente en zonas templadas y en las costas 

de países de mayor desarrollo económico, donde los problemas ambientales resultado de ese 

desarrollo han impulsado políticas (Olsen, 2003; Powell et al., 2019) e implementado 

programas de restauración de estos ecosistemas (van Katwijk et al., 2016; Thorhaug et al., 

2017), además de programas de monitoreo de la calidad del agua (Wang et al., 1999; Carey 

et al., 2011). En el Caribe también se han iniciado este tipo de programas en diversas 

localidades (Gavio et al., 2010; van Tussenbroek et al., 2014), aunque siguen siendo 

dominantes y llevan más tiempo en funcionamiento los programas de monitoreo y de 

restauración de las comunidades coralinas del arrecife de coral (Healthy Reefs for Healthy 

People Initiative: https://www.healthyreefs.org/cms/; Caribbean Coral Restoration: 

https://loveforthesea.com/ and Nature Conservancy: https://www.nature.org/en-us/about-

us/where-we-work/caribbean/stories-in-caribbean/caribbean-a-revolution-in-coral-

conservation/). 

 

1.3.1 Respuesta de las praderas marinas al enriquecimiento de 
nutrientes 

Las praderas marinas de Thalassia testudinum que colonizan áreas arrecifales se consideran 

hábitats fuertemente limitados por la disponibilidad de nutrientes.  Se han propuesto tanto el 

nitrógeno (Patriquin, 1972), el fósforo (Fourqurean et al., 1992) o el hierro (Duarte et al., 

1995b), como los principales nutrientes limitantes del crecimiento y productividad de T. 

testudinum, aunque es el fósforo el que concita mayor acuerdo. Una revisión bibliográfica de 

estudios que evalúan el efecto del incremento de nutrientes en las praderas marinas, y que 

examina tanto estudios experimentales como observaciones de campo y la respuesta de 

diversos atributos estructurales y funcionales de T. testudinum y/o macroalgas asociadas, ha 

documentado mucha variabilidad en esta respuesta, aunque esta variabilidad también 

depende de la diversidad de aproximaciones experimentales y atributos examinados en los 

https://www.healthyreefs.org/cms/
https://loveforthesea.com/
https://www.nature.org/en-us/about-us/where-we-work/caribbean/stories-in-caribbean/caribbean-a-revolution-in-coral-conservation/
https://www.nature.org/en-us/about-us/where-we-work/caribbean/stories-in-caribbean/caribbean-a-revolution-in-coral-conservation/
https://www.nature.org/en-us/about-us/where-we-work/caribbean/stories-in-caribbean/caribbean-a-revolution-in-coral-conservation/


 30 

diferentes estudios publicados en la literatura. Algunos de los factores que podrían explicar 

esta diversidad de respuestas están asociados: (1) al tiempo de duración del experimento, de 

corta duración (e.g. Ferdie y Fourqurean, 2004; Mutchler y Hoffman, 2017), o de más largo 

plazo (e.g. Fourqurean et al., 1995; Peterson et al., 2007; Darnell et al., 2017);  (2) al tipo de 

interacciones bióticas o competencia entre especies examinadas (e.g. Davis y Fourqurean, 

2001; Armitage et al., 2006; Alexandre et al., 2021); (3) al nivel de las concentraciones de 

nutrientes a los que las macrófitas estuvieron expuestas (e.g. Lee y Dunton, 2000; Littler et 

al., 2010; Mutchler y Hoffman, 2017), (4) a la evaluación del efecto de la herbívora (e.g. 

Oslen y Valiela, 2010; Martínez-López et al., 2019), (5) a las características de la pradera 

examinada según su profundidad, su distancia a la costa y/o a una fuente de entrada de 

nutrientes (Fourqurean, y Ziemman, 2002; Ferdie y Fourqurean, 2004), entre otros.  Toda 

esta variabilidad oscurece la posibilidad de integrar las diferentes respuestas en un modelo 

común que pueda explicar la respuesta de Thalassia testudinum y de su comunidad al 

enriquecimiento de nutrientes. Diferencias en el estado trófico de las praderas o especies 

examinadas experimentalmente, casi todas ellas alejadas de la condición oligotrófica prístina, 

la que no ha sufrido todavía ningún impacto antropogénico, también pueden afectar e 

interferir en la respuesta que se está intentando documentar. Todo ello pone de manifiesto la 

necesidad de encontrar un modelo común que integre una gran diversidad de atributos 

morfofuncionales y que minimice el efecto de otros factores ambientales como la luz, 

examinando praderas situadas en profundidades comparables (Enríquez et al., 2019). La 

evaluación de un número importante de parámetros permitirá identificar entre ellos, las 

especies y atributos con mayor valor informativo para explicar la respuesta de la pradera 

marina al enriquecimiento de nutrientes. El objetivo es identificar tanto a las especies y 

atributos que se benefician, como a las/los que responden de forma adversa.  

 

1.3.2 Monitoreo de praderas marinas en el Caribe mexicano 

El norte de Quintana Roo es la región que presenta el mayor esfuerzo de monitoreo ambiental 

desde las décadas de 1980 y 1990, particularmente la laguna arrecifal de Puerto Morelos 

(Gallegos et al., 1993; van Tussenbroek, 1995; 1996; 2011; Dreckman et al., 1996; Espinoza-

Dávalos, 1996; Collado-Vides et al., 1998; Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005; Rodríguez-
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Martínez et al., 2010). Las regiones centro y sur (e.g., Espinoza-Dávalos, 1996; Aguilar-

Rosas et al., 1998) y la región insular (e.g., Mendoza-González y Mateo-Cid, 1991; Mateo-

Cid y Mendoza-González, 1991; Mendoza-González et al., 2000) cuentan con un esfuerzo 

de monitoreo mucho menor. 

La variabilidad estructural de T. testudinum en el Caribe mexicano se ha documentado 

ampliamente (van Tussenbroek, 1995, 1996, 1998; Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005). 

Algunos estudios han caracterizado la variabilidad natural de las praderas marinas siguiendo 

un gradiente costa-arrecife posterior en la laguna arrecifal de Puerto Morelos a lo largo de 

~12-15 años de monitoreo en el programa CARICOMP (Caribbean Coastal Marine 

Productivity; Rodríguez-Martínez et al., 2010; y van Tussenbroek et al., 2014), o en un 

momento específico en condiciones oligotróficas (Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005). 

También se ha descrito la variación del crecimiento poblacional y biomasa subterránea de T. 

testudinum y otras especies de menor tamaño (Gallegos et al., 1993, 1994; Marbá et al., 1994), 

y de su estacionalidad y reproducción sexual (Gallegos et al., 1992; van Tussenbroek, 2011).  

Otros estudios con un mayor enfoque funcional a los procesos biológicos asociados a 

los cambios estructurales de la pradera marina, han descrito la variabilidad en el campo 

lumínico dentro del dosel (Enríquez et al., 2002; Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005; Hedley y 

Enríquez, 2010; Enríquez et al., 2019); y la capacidad de T. testudinum de regular estos 

cambios en su respuesta a la profundidad (Enríquez et al., 2019); así como la importancia de 

la morfología del dosel de la pradera en modular el tipo de comunidades de peces que la 

visitan o que la pueblan (Zarco-Perelló y Enríquez 2019); y la capacidad de la pradera de 

transformar las condiciones del sedimento (Enríquez et al., 2001).  Otras propiedades 

funcionales de T. testudinum que también se ha estudiado son: las propiedades ópticas de sus 

hojas (Enríquez, 2005), su fisiología fotosintética y capacidad de aclimatación a diferentes 

ambientes lumínicos (Enríquez et al., 2002; Cayabyab y Enríquez, 2007); su capacidad de 

fotoprotección y de reparación de la maquinaria fotosintética a alta luz (Schubert et al., 2015), 

así como se ha documentado por primera vez la habilidad de esta fanerógama marina de 

precipitar limo de carbonato en forma de cristales de aragonita (Enríquez y Schubert, 2014), 

y de contribuir también a la producción de limo de carbonato por medio de su comunidad de 

epífitas coralinas incrustantes, CCM (Land et al., 1970; Corlett y Jones, 2007).   
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Por otro lado, hay avances en la caracterización del Índice de Área Foliar (LAI) de la 

pradera de T. testudinum a partir del análisis de imágenes satelitales (Hedley y Enríquez, 

2010; Hedley et al., 2017) y en la caracterización de los cambios asociados al impacto 

antropogénico (Hedley et al., 2021). Enríquez et al. (2019) identificaron cuáles praderas 

pueden incrementar fuertemente su biomasa gracias a la luz, en profundidades más someras, 

que son las se sitúan por debajo de 2.5 m.  

Con respecto a la comunidad de macrófitas, van Tussenbroek et al. (2014) documentaron 

una alta variabilidad en los componentes de la comunidad y en sus abundancias relativas a lo 

largo de 14 años de monitoreo, pero sin un patrón claro, ni temporal ni asociado a la distancia 

a la costa. Enríquez (2014) documenta incrementos significativos en la abundancia de 

macroalgas calcificadoras, al examinar las praderas de la laguna arrecifal de Puerto Morelos. 

Finalmente, estudios más recientes basados en el uso de imágenes satelitales han mostrado 

importantes cambios estructurales en las praderas de todo el Caribe mexicano, destacando 

los cambios en LAI (Hedley et al., 2021; de Almeida et al., 2022). Con datos obtenidos en 

este proyecto, los cambios en LAI que describen Hedley et al. (2021) están relacionados con 

un incremento en la disponibilidad de nitrógeno inorgánico disuelto (DIN) en el sedimento 

de las praderas. 

 

1.3.3 Caracterizaciones de nutrientes en el Caribe mexicano 

Lo reportes más antiguos de concentraciones de nutrientes en la columna de agua de estos 

ambientes marinos costeros del Caribe mexicano se documentaron en el Atlas Ambiental 

Costero, Puerto Morelos - Quintana Roo, de Merino-Ibarra y Otero-Dávalos (1991).  Esta 

obra es una recopilación de datos con las caracterizaciones ambientales realizadas hasta esa 

fecha para la laguna arrecifal de Puerto Morelos. En dicho trabajo se compilan valores de 

nitrógeno inorgánico disuelto (DIN) y fósforo inorgánico disuelto (DIP) para los años 1975, 

1977 y 1983; esta última caracterización llama la atención por presentar valores de DIN de 

13.98 ± 0.81 µM, valores extremadamente altos para la zona y para la época. 

En la década de 1990 se publicaron muchos menos reportes de nutrientes para la 

laguna arrecifal de Puerto Morelos. La mayoría de ellos caracterizaron localidades de la 

región norte, como el de Tran et al. (2002), quienes documentan valores para Holbox en el 
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periodo 1999-2000. El Laboratorio de Fotobiología del Instituto de Ciencias del Mar y 

Limnología de la Universidad Nacional Autónoma de México (ICMyL-UNAM) tiene 

documentados valores para la laguna de Puerto Morelos para el año 1999 para las praderas 

descritas en Pantoja-Reyes (2003), dentro del rango esperable para ambientes oligotróficos 

(valores no publicados). 

En el periodo 2000 al 2010, los reportes de la concentración de nutrientes del agua de las 

lagunas costeras en la región incrementaron ligeramente. Por ejemplo, De la Lanza (2006) 

documenta valores para diversas localidades en Playa del Carmen en 2004-2005; Mutchler 

et al. (2007) para la bahía Akumal en el verano de 2005, y Hernández-Terrones et al. (2015) 

para 2008. Destacan también los monitoreos intensivos de la calidad de agua realizados por 

Carriquiry-Beltrán (2010) en 2006-2007 y Herrera-Silveira et al. (2008), en 2007-2008 para 

los parques nacionales de la región norte (e.g., Parque Nacional Costa Occidental de Isla 

Mujeres, Punta Cancún, Punta Nizúc; Parque Nacional Arrecifes de Cozumel; y Parque 

Nacional Arrecifes de Puerto Morelos). En el Laboratorio de Fotobiología del ICMyL-

UNAM también se dispone de información para diferentes localidades de esta costa, como 

la laguna Nichupté, Puerto Morelos y Sian Ka’an, en 2002 (datos no publicados).   

Hasta 2007-2008 se empezaron a registrar valores preocupantes de enriquecimientos de 

nitrógeno en el ambiente marino (> 7.15 µM y < 15.4 µM) en algunas estaciones cercanas a 

la costa en Punta Nizuc y Punta Cancún. En este mismo periodo, Hernández-Terrones et al. 

(2011) reportaron que el flujo de nitrógeno y de fósforo en el interior de la laguna arrecifal 

de Puerto Morelos sigue un gradiente desde la costa (mayor concentración) hacia al arrecife 

(menor concentración). Las localidades de la región sur (e.g., Xcalak y Sian Ka’an) fueron 

caracterizadas por primera vez por Null et al. (2014) en 2009.  En la última década (2010 en 

adelante), se ha incrementado el interés por monitorear la variación de las concentraciones 

de nutrientes a lo largo de las costas de Quintana Roo, aunque el mayor esfuerzo se sigue 

registrando en localidades del norte del estado. Destacan los estudios de Herrera-Silveira et 

al. (2015) para el periodo 2009-2014, de Carriquiry et al. (2017) en el periodo 2011-2014, y 

González-de Zaya et al. (2020) para el año 2014. 

A partir del año 2015, las costas del Caribe mexicano empezaron a recibir de manera irregular 

la llegada masiva de sargazo pelágico (van Tussenbroek et al., 2017), por lo que los estudios 

posteriores a esta fecha se incrementaron con el fin de evaluar el impacto de estos arribazones. 
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En ese sentido, destacan las contribuciones de Delgado-Pech (2016) y López-Peña (2016) en 

2015; Pérez-Gómez et al. (2019) en 2018 y Cejudo et al. (2021) en 2018-2019 para 

localidades del norte, mientras que para la región sur los reportes son más limitados, entre 

los que destacan los de Camacho-Cruz et al. (2020, 2022). 

 

1.4  Hipótesis 
 

La hipótesis general de esta investigación es que el enriquecimiento de nutrientes 

sostenido de un ecosistema acuático induce un fuerte deterioro ambiental que se conoce como 

eutrofización. Este fenómeno ocurre también en el bento cuando se incrementa la 

productividad de sus comunidades vegetales y se acumula materia orgánica en el sedimento, 

afectando posteriormente a las condiciones tróficas de la columna de agua. Los cambios que 

se inducen afectan a la composición de especies, fisiología fotosintética y abundancias 

relativas de los grupos dominantes de la comunidad de macrófitas bentónicas de la pradera 

marina de Thalassia testudinum, así como en el morfotipo del constructor de hábitat. Las 

distintas respuestas al incremento de nutrientes se deben a diferencias en los requerimientos 

de nutrientes, así como en otros atributos morfofuncionales que les confieren diferentes 

habilidades competitivas, por lo que la comunidad de macrófitas de la pradera sufre cambios 

no lineales durante el proceso de fertilización/eutrofización que podrían ser caracterizados a 

lo largo del gradiente de impacto antropogénico norte-sur de las costas de Quintana Roo. 

 

1. Se esperaba encontrar diferencias significativas en la condición ambiental de las 

praderas marinas de la región norte de Quintana Roo (mayor desarrollo urbano y 

turístico) con respecto a las de la región sur (menor desarrollo y menor presión 

antropogénica), utilizando como proxies ambientales los cambios en las 

concentraciones de nutrientes y en el contenido de materia orgánica de los 

sedimentos.  

  

2. Se esperaba encontrar diferencias en el morfotipo de la especie constructora del 

hábitat, la fanerógama marina Thalassia testudinum, inducidos por una mayor 
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exposición al incremento de la disponibilidad de nutrientes en las praderas marinas 

afectadas por un mayor impacto antropogénico en la región norte.  

  

3. Se esperaba encontrar cambios en las especies dominantes de la comunidad de 

macrófitas de la pradera marina y que podrían explicarse al comparar diferentes 

atributos funcionales relacionados con su habilidad para la adquisición y el uso de los 

recursos disponibles (luz y nutrientes).  

  

4. Se esperaba poder reconocer y caracterizar la trayectoria de los cambios inducidos 

por el enriquecimiento de nutrientes, en los gradientes tróficos norte-sur y media 

laguna – arrecife posterior seleccionados, al poder quedar reflejados en diferentes 

estados tróficos del hábitat, gracias al carácter acumulativo del efecto de la fertilidad.  

 

5. Se esperaba identificar diferentes fases y combinaciones de atributos de la comunidad 

y del morfotipo de la especie dominante T. testudinum, capaces de describir y 

diagnosticar la magnitud del impacto del enriquecimiento de nutrientes sobre el 

hábitat arrecifal costero del Caribe mexicano.   

 

6. La llegada masiva de sargazo pelágico a las costas de Quintana Roo puede aportar 

fuertes entradas de nutrientes en estos ecosistemas costeros arrecifales, acelerando su 

proceso de eutrofización. Se espera cuantificar la magnitud de este enriquecimiento 

de nutrientes y también identificar los cambios debidos al impacto antropogénico, ya 

que su carácter acumulativo permite que se mantengan las diferencias entre el norte 

y el sur a pesar de la fuerte interferencia del sargazo. 

 

1.5 Objetivos 
 

1.5.1 Objetivo general 

 
Los objetivos de este estudio son la caracterización del estado ambiental del Caribe mexicano 

en la costa de Quintana Roo, examinando las concentraciones de nutrientes y de materia 
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orgánica en el ambiente, además de los cambios de la pradera marina arrecifal asociados al 

enriquecimiento de nutrientes. Se comparan localidades expuestas a distinto grado de 

impacto antropogénico, dado el mayor desarrollo urbano de la región norte.  

 

1.5.2 Objetivos específicos 

 
1. Caracterizar la variación de las concentraciones de nutrientes (e.g NO2-, NO3-, NH4+ 

y PO4-3) en la columna de agua y en el agua intersticial del sedimento de diferentes 

praderas marinas, así como el contenido de materia orgánica en los sedimentos.  

2.  Describir y cuantificar la variación de atributos morfofuncionales del constructor del 

hábitat, Thalassia testudinum de las praderas marinas seleccionadas. 

3. Identificar el número de géneros y especies de las macrófitas bentónicas que integran 

la comunidad de la pradera submarina en los diferentes ambientes seleccionados. 

4. Caracterizar los atributos morfofuncionales de los géneros y/o especies dominantes 

de la comunidad de macrófitas de la pradera marina. 

5. Caracterizar los atributos fisiológicos de los géneros y/o especies dominantes de la 

comunidad de macrófitas de la pradera marina. 

6. Identificar asociaciones de variación entre los descriptores morfofuncionales y las 

condiciones ambientales caracterizadas. 

7. Determinar la magnitud del enriquecimiento de nutrientes y los cambios más 

significativos (a corto plazo) de la pradera marina durante la llegada masiva de 

sargazo pelágico. 

8. Construir un modelo interpretativo de cambios de fase críticos en la pradera marina 

inducidos por el enriquecimiento de nutrientes que pueda explicar la progresión del 

proceso de eutrofización, e identificar bio-indicadores que puedan ser utilizados 

como diagnóstico ambiental del estado del sistema arrecifal. 
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1.6  Materiales y métodos 
 

1.6.1 Descripción del área de estudio 

 
El presente estudio se realizó en la franja costera del Caribe mexicano, la cual pertenece 

a la entidad federativa de Quintana Roo y se ubica geográficamente en el sureste de México, 

sobre la región oriental de la península de Yucatán. El Caribe mexicano tiene una longitud 

de ~400 km en la parte peninsular (Rioja-Nieto et al., 2019) y está conformado por una 

plataforma muy porosa de rocas sedimentarias de carbonato de calcio, mayormente formadas 

por rocas tipo caliza y dolomita (Schmitter-Soto et al., 2002). Dada la alta solubilidad de 

estas rocas y su fuerte permeabilidad al agua, la región carece de ríos superficiales, pero tiene 

un importante flujo de ríos subterráneos. 

En el Caribe mexicano, como en cualquier región tropical, la fluctuación estacional no 

sigue el patrón climático de cuatro estaciones de las zonas templadas, sino que destacan tres 

estaciones, la de “secas frías” o temporada de “nortes”, que abarca los meses de noviembre 

a febrero; la temporada de “secas cálidas” que ocurre entre marzo y mayo, y finalmente, la 

época de lluvias que empieza en junio y termina en octubre (Schmitter-Soto et al., 2002). La 

temporada de “secas frías” se caracteriza por la presencia de vientos de gran intensidad que 

proceden fundamentalmente del norte. La temporada de “secas cálidas”, la más corta, 

presenta temperaturas más altas y lluvias ocasionales, mientras que las mayores 

precipitaciones con la probable llegada de tormentas tropicales y huracanes ocurren en la 

temporada de lluvias. La tasa de precipitación es muy variable y puede oscilar anualmente 

de 21.1 ± 5.1 mm a 149 ± 25.4 mm, (Rodríguez-Martínez et al., 2010). La variabilidad 

estacional de la irradiancia y la temperatura del mar es mucho más previsible y sigue el ciclo 

estacional esperable en los trópicos, con dos picos de exposición lumínica, uno en abril y otro 

en julio, y un desfase del incremento de la temperatura hasta un único pico máximo de 

alrededor de 30 ºC que se alcanza en agosto, mientras que los mínimos anuales se presentan 

en enero-febrero de 24-25 ºC (Scheufen et al., 2017).  

Los sistemas arrecifales son los ecosistemas predominantes en la franja costera del Caribe 

mexicano, los cuales están conformados por la comunidad coralina del arrecife de coral, las 

praderas marinas que se desarrollan en las lagunas arrecifales y el bosque de mangle en el 
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humedal costero (Rioja-Nieto et al., 2019). Estos se desarrollan sobre una plataforma 

continental angosta < 5 km y se extienden de norte a sur de forma discontinua a lo largo de 

~300 km. La parte mexicana representa el ~40% del Arrecife Mesoamericano (SAM), el 

sistema arrecifal más grande del hemisferio norte (Gress et al., 2019; Rioja-Nieto y Álvarez-

Filip, 2019). La distancia entre la barrera arrecifal paralela a la costa y la línea de costa es 

variable, oscilando entre 1 km en la parte más angosta, particularmente en localidades del 

sur, y hasta ~5 km en la laguna arrecifal más grande, situada al sur de la zona hotelera de 

Cancún, al sur de punta Nizuc (Ardisson et al., 2011). Estas lagunas arrecifales que delimita 

la barrera coralina suelen ser poco profundas (Lankford, 1977) y son colonizadas por 

praderas de pastos marinos que pueden llegar a formar pequeños parches aislados y separados 

por sedimentos, hasta grandes praderas continuas que abarcan extensiones significativas en 

el bentos de las lagunas (Hedley et al., 2021). Las praderas marinas cohabitan con otros 

organismos como gorgonias, esponjas y pequeños corales aislados (Baker et al., 2015) y 

también con otras especies de pastos marinos de pequeño tamaño y diferentes algas 

bentónicas. Las dunas costeras separan físicamente los hábitats marinos de los humedales 

costeros como los manglares, aunque permanecen vinculados a través de flujos 

biogeoquímicos subterráneos y superficiales (Rioja-Nieto y Álvarez-Filip, 2019). Estos 

últimos han sido gravemente afectados por el cambio del uso del suelo y la conexión directa 

superficial entre el manglar y los ambientes marinos se ha cerrado en muchos lugares 

urbanizados o con presencia de hoteles. Al mismo tiempo, se han ido perdiendo grandes 

extensiones de dunas y manglar, especialmente en la región norte, con el fuerte desarrollo de 

la infraestructura hotelera y urbana (Brenner et al., 2018).  Este cambio del uso del suelo ha 

ocurrido a pesar de que la mayoría de los ecosistemas costeros del Caribe mexicano son áreas 

marinas protegidas desde hace décadas administradas por la CONANP, y desde 2016, toda 

la costa excepto la Reserva de la Biosfera de Sian Ka’an conforman la Reserva de la Biosfera 

del Caribe Mexicano (SEMARNAT, 2019). 

Algunas caracterizaciones previas para diferentes parámetros hidrogeoquímicos 

reportan diferencias significativas entre regiones del Caribe mexicano y de la península de 

Yucatán (Schmitter-Soto et al., 2002; Hernández-Terrones et al., 2015, 2021). Se ha 

documentado también la presencia de distintos sistemas de flujo de agua subterránea que 

desembocan en las zonas costeras. Estos sistemas difieren entre las regiones norte, centro y 
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sur de Quintana Roo, tanto en sus volúmenes de agua y cargas de nutrientes, como en sus 

velocidades de descarga. Los flujos de agua subterránea, dulce y salobre vierten en las 

lagunas arrecifales o directamente en el arrecife (Perry et al., 2002) vía manantiales o 

surgencias, las cuales se denominan “ojos de agua”. En algunas zonas ya se han podido 

identificar y mapear la localización de los ojos de agua, como en el caso del sistema arrecifal 

de Puerto Morelos donde se reconocen al menos diez de ellos (Carruthers et al., 2005), pero 

en otras lagunas arrecifales, el número y localización de estas surgencias se desconocen. 

Finalmente, otras entradas importantes de agua subterránea hacia la laguna arrecifal 

procedente del humedal costero se producen en el frente de las playas, por medio de la 

difusión a través de los sedimentos (Null et al., 2014).  

Con respecto a la circulación costera, en la laguna arrecifal de Puerto Morelos se ha 

propuesto un modelo de circulación hidrológico costero que ha estimado un tiempo promedio 

de residencia del agua en condiciones normales de oleaje de aproximadamente 3 h (Coronado 

et al., 2007). Este tiempo puede llegar a disminuir hasta 0.35 h en condiciones climatológicas 

extremas, como las que se presentaron durante el embate del huracán Wilma (Coronado et 

al., 2007).  El agua con la que se reemplaza el agua de la laguna arrecifal es agua oceánica 

procedente de la corriente de Yucatán (Coronado et al., 2007).  Este modelo de circulación 

es probablemente el que debe regir el patrón de circulación de otras lagunas arrecifales del 

Caribe mexicano con similares características y tamaño, ya que están bajo la misma 

influencia de la corriente de Yucatán, de los mismos patrones de vientos, y son lagunas de 

poca profundidad.  Las lagunas de mayor tamaño deben experimentar mayores tiempos de 

residencia del agua a la del modelo hidrológico desarrollado por Coronado et al. (2007), pero 

también cuando la distancia entre el arrecife y la costa sea mayor, la influencia oceánica sobre 

el ambiente marino frente a la de tierra va a ser mayor. 

La industria turística es la principal actividad económica en el estado de Quintana Roo, 

pero su desarrollo presenta grandes diferencias regionales. El mayor desarrollo turístico y 

urbano se concentra en la región norte, sobre el corredor turístico Cancún-Riviera Maya, que 

representa el ~80% de la oferta turística de todo el estado (INEGI, 2020). La apuesta por un 

modelo de desarrollo urbano y turístico vertical de alta densidad a través de grandes resorts 

(e.g., categoría cinco estrellas y/o diamante) ha conllevado un alto impacto ambiental, ya que 

la población visitante supera casi 10 veces la población residente. Casi el ~75% de los 
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visitantes se hospedaron en 2019 en estos grandes resorts (INEGI, 2020), y, sin embargo, 

hasta el año 2015 sólo el ~68% de la población estatal estaba conectada a un sistema de 

drenaje urbano (INEGI, 2017).  El resto de la población residente utiliza fosas sépticas o 

letrinas de pozo como sistema de drenaje, que concentran y liberan volúmenes de agua 

enriquecidos en nitratos que se infiltran al acuífero y terminan siendo descargados al mar 

(Hernández-Terrones et al., 2011). En los municipios de Othón P. Blanco y Felipe Carillo 

Puerto, ubicados en las regiones centro y sur, también se desarrollan actividades agrícolas 

como la siembra de caña de azúcar, frijol, maíz blanco, y ganaderas, aunque con el paso del 

tiempo estas actividades se han ido reduciendo (INEGI, 2007, 2017). 

 

1.6.2 Selección de sitios de muestreo 

Para el desarrollo de este estudio y la comparación del estado de las lagunas arrecifales según 

su grado de exposición al impacto antropogénico, se seleccionaron tres localidades 

representativas de la región norte y cuatro localidades representativas de las regiones centro-

sur (Figura 1). Los muestreos se llevaron a cabo en el verano de 2016, el verano de 2017 y 

el verano del año 2018. Las descripciones de los sitios seleccionados se enlistan a 

continuación siguiendo el orden geográfico de norte a sur. 

1) Punta Nizuc (N1.PN): localidad que está más cerca del mayor y más antiguo desarrollo 

turístico y urbano del estado. Esta localidad es parte de la zona hotelera de Cancún, y en sus 

playas de desarrollan actividades acuáticas recreativas. Mantiene una estrecha comunicación 

a través de un canal con el sistema lagunar Nichupté, que presenta síntomas de eutrofización 

desde la década de 1990 (Reyes y Merino, 1991; Van Tussenbroek et al., 1996) y un estado 

actual muy avanzado de eutrofización (Carruthers et al., 2005; Romero-Sierra et al., 2018). 

2) Puerto Morelos "Norte" (N2.PMN): localidad ubicada en la zona norte del Parque 

Nacional Arrecife de Puerto Morelos, a ~6 km al sur de Cancún y cerca del arrecife Limones. 

Esta localidad mantiene un desarrollo turístico moderado-alto, más antiguo que el desarrollo 

que presenta la parte sur del parque. Sobre la costa de esta localidad está el complejo hotelero 

Moon Palace Resort, que cuenta con 2,400 habitaciones y un campo de golf de 27 hoyos. 

Estos campos de golf son potenciales exportadores de nutrientes y de otros contaminantes 

(Bock y Easton, 2020), debido al constante uso de fertilizantes y pesticidas como parte de su 
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mantenimiento. Sin embargo, la comunidad coralina de esta región destaca por la presencia 

de una comunidad coralina de Acropora palmata con uno de los mejores estados de 

conservación del Caribe (Rodríguez-Martínez et al., 2014). 

3) Puerto Morelos “Sur” (N3.PMS): esta localidad se encuentra frente a las instalaciones 

del Instituto de Ciencias del Mar y Limnología de la UNAM, a 2.5 km al norte del pueblo de 

Puerto Morelos.  Esta zona tiene un desarrollo turístico menor que las localidades anteriores, 

pero también alto y más reciente, ya que en 1998 contaba con una oferta hotelera de 401 

habitaciones y en el año 2016 esta oferta subió a 25 hoteles y 5,052 habitaciones, de las cuales 

el 95% pertenecen a hoteles de categoría cinco estrellas (INEGI, 2017). Esta localidad cuenta 

con el mayor número de caracterizaciones de praderas marinas desde la década de 1990.  

4) Punta Herrero (S4.PH): esta localidad es una pequeña aldea de pescadores, semi aislada 

con desarrollo urbano mínimo. Está localizada a ~70 km al norte de Mahahual y forma parte 

de la Reserva de la Biosfera de Sian Ka’an. La mayor actividad humana en la zona se registra 

de julio a marzo durante la temporada de pesca de langosta. 

5) Uvero (S5.U): localidad con desarrollo urbano mínimo que se ubica ~25 km al norte de 

Mahahual. Esta región esta influenciada por un pequeño complejo lagunar casi continuo de 

cuatro humedales: Uvero, Placer, San Humberto y San Antonio (Avilés-Torres et al., 2001).  

Sobre la costa se encuentra un club de playa que es visitado por grupos de turistas proveniente 

de cruceros que arriban al complejo turístico formado por la unión de Mahahual, Bacalar y 

Chetumal, la Grand Costa Maya. La oferta de alojamientos turísticos que predominan en la 

zona son búngalos rústicos. 

6) Huache (S6.H): zona con desarrollo turístico y urbano bajo que se localiza a ~32 km al 

sur de Mahahual y queda enfrente del arrecife de Banco Chinchorro. Pertenece al complejo 

Grand Costa Maya. Esta localidad esta influenciada por un humedal costero grande “Río 

Huache”.  

7) Xcalak (S7.Xc): localidad cerca de la frontera con Belice, con bajo desarrollo turístico y 

urbano (población < 500 habitantes). 

En cada localidad se seleccionó aleatoriamente al menos una pradera representativa de la 

laguna media y otra pradera representativa del arrecife posterior. Cuando fue posible se 

establecieron réplicas para cada zona. Los detalles sobre las localidades caracterizadas se 

muestran en el Cuadro 1.  Con el objetivo de reducir la interferencia de la disponibilidad de 



 42 

luz en el análisis del efecto de los nutrientes, se seleccionaron praderas en profundidades del 

rango de 2 a 4 m para que la variación de la biomasa y LAI de Thalassia testudinum se 

mantuviera en rangos comparables de acuerdo con el patrón de profundidad descrito por 

Enríquez et al. (2019). Para evaluar el impacto de las llegadas masivas de sargazo pelágico 

sobre el estado trófico de las praderas marinas, se realizó un muestreo en dos años 

consecutivos, 2017 y 2018, en praderas situadas en la localidad Huache (región sur).  Las 

mareas de sargazo pelágico fueron mucho mayores en el verano de 2018 que en el de 2017 

(Uribe-Martínez et al., 2022). En ese año (2018) se estimaron arribazones de sargazo basadas 

en una cobertura promedio de 7.2 ´103 kg m-2 en la región norte del estado, con un rango de 

variación de 1.1 a 36.4 ´ 103 kg m-2, mientras que las estimaciones basadas en la biomasa 

extraída de las playas oscilaron entre 5.9 y 168.3 ´103 m-2 km-1 (Salter et al., 2020). La 

localidad de Xcalak (S7.Xc) también fue muestreada en el verano de 2018, pero se seleccionó 

una pradera de una zona libre de sargazo ubicada 2 km al norte del canal de Zaragoza 

(18º12’N, 87º50’O). Asimismo, se seleccionó en la laguna arrecifal de Puerto Morelos 

(localidad Puerto Morelos Sur) una pradera marina situada cerca de un ojo de agua.  

 En cada pradera marina se tomaron muestras del agua de la columna y del agua 

intersticial del sedimento, y también muestras de sedimentos para estimar su contenido de 

materia orgánica.  Estas muestras fueron extraídas con ayuda de un nucleador delgado de 10 

cm de diámetro y 7.3 cm de diámetro interno. En estas localidades también se tomaron 

muestras de la comunidad de macrófitas bentónicas. En cada capítulo se detallan los métodos 

de colecta, los cuidados de preservación empleados según el tipo de muestra y los análisis 

estadísticos empleados. 

 

1.7  Esquema general de la tesis 
 

En el Capítulo 2 se caracterizó el estado ambiental actual de las lagunas arrecifales del 

Caribe mexicano en el periodo 2016-2018, así como un metaanálisis del progreso de las 

concentraciones de nutrientes en estos ambientes, cubriendo un periodo de 20 años.  En este 

capítulo también se explora la variabilidad del contenido elemental de N, P y C, además de 

los cocientes molares C:N, C:P y los cambios en la señal isotópica del nitrógeno (δ15N), en 

hojas de T. testudinum, así como de otras macrófitas dominantes de la comunidad. Por último, 
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en este capítulo se examinó el impacto del enriquecimiento de nutrientes de las llegadas 

masivas de sargazo, determinando los cambios en las concentraciones de nitrógeno (DIN) y 

fósforo (DIP) en el ambiente en una misma localidad antes (verano de 2017) y durante la 

llegada masiva de sargazo (verano de 2018). 

En el Capítulo 3 se analizaron los cambios en la comunidad de macrófitas en 

términos de diversidad y abundancia, y en diferentes descriptores de atributos funcionales de 

las especies dominantes, y se asociaron estos cambios a la variación del enriquecimiento de 

nutrientes descrita en el Capítulo 2. En este análisis se pudieron identificar seis tipos de 

praderas marinas con diferente estado trófico y con indicadores específicos para cada tipo. 

En el Capítulo 4 se analizaron los cambios en el morfotipo de Thalassia testudinum, 

y se integran los resultados de los Capítulos 2 y 3; específicamente, se analiza si la variación 

de los diferentes tipos de praderas descritas en el Capítulo 3 representa la evolución o el 

progreso de los cambios que sufre la pradera marina al aumentar la disponibilidad de 

nutrientes en el ambiente.  Se utilizan como descriptores de gradientes ambientales de 

enriquecimiento de nutrientes los dos que se identificaron en el Capítulo 2: la variación de 

DIN en la columna de agua y la variación del contenido de materia orgánica del sedimento 

(%OM). El análisis permitió desarrollar un modelo para explicar los cambios que 

experimenta la pradera marina en respuesta al enriquecimiento de nutrientes y se ofrecen 

indicadores ambientales y biológicos para identificar las fases más relevantes, tanto 

tempranas como más avanzadas, del proceso de eutrofización del hábitat.
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Figura 1. (A) Mapa del Caribe mexicano y ubicación de las estaciones de colecta de este estudio. (B) Punta Nizuc (N1.PM); (C) 

Puerto Morelos Norte (N2.PMN); (D) Puerto Morelos Sur (N3.PMS), (E) Punta Herrero (S4.PH); (F) Uvero (S5.U); (G) Huache 

(S5.U); (H) Xcalak (S6.Xc). 
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Cuadro 1. Detalle de las localidades y estaciones de muestro de este estudio. 

Etiqueta Región Localidad Nombre de 

estación 

Zona No. 

estación 

Fecha colecta Profundidad 

(m) 

 

N.PN.1R Norte Punta Nizuc (PN) Nizuc Arrecife posterior R1 Feb-17 3.0  

N.PN.2R Norte Punta Nizuc (PN) Nizuc Arrecife posterior R2 May-17 3.0  

N.PN.1L Norte Punta Nizuc (PN) Nizuc Media laguna L1 Feb-17 2.5  

N.PN.2L Norte Punta Nizuc (PN) Nizuc Media laguna L2 May-17 3.0  

N.PMN.1R Norte Puerto Morelos Norte (PMN) Limones Arrecife posterior R1 May-17 2.5  

N.PMN.2R Norte Puerto Morelos Norte (PMN) Limones Arrecife posterior R2 May-17 3.0  

N.PMN.1L Norte Puerto Morelos Norte (PMN) Limones Media laguna L1 May-17 3.0  

N.PMN.2L Norte Puerto Morelos Norte (PMN) Limones Media laguna L2 May-17 3.0  

N.PMS.1R Norte Puerto Morelos Sur (PMS) UNAM Arrecife posterior R1 Oct-16 3.0  

N.PMS.1L Norte Puerto Morelos Sur (PMS) UNAM Media laguna L1 Oct-16 3.0  

N.PMS.OL Norte Puerto Morelos Sur (PMS) Ojo 

Ojo en Media 

laguna 

L-O 

Oct-16 4.0  

S.PH-1R Sur Punta Herrero (PH) PH Arrecife posterior R1 Sep-17 3  

S.PH-1L Sur Punta Herrero (PH) PH Media laguna L1 Sep-17 2.5 

S.U-1R Sur Uvero (U) Uvero Arrecife posterior R1 Aug-17 3  

S.U-2R Sur Uvero (U) Uvero Arrecife posterior R2 Aug-17 3  

S.U-1L Sur Uvero (U) Uvero Media laguna L1 Aug-17 3  

S.U-2L Sur Uvero (U) Uvero Media laguna L2 Aug-17 3  

S.H-1R Sur Huache (H) Huache Arrecife posterior R1 July-17 2.5 
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S.H-2R Sur Huache (H) Huache Arrecife posterior R2 July-17 2  

S.H.3R Sur Huache (H) Huache Arrecife posterior R3 July-18 2.5  

S.H.1L Sur Huache (H) Huache Media laguna L1 July-17 1.8  

S.H.2L Sur Huache (H) Huache Media laguna L2 July-17 2.5  

S.H.3L Sur Huache (H) Huache Media laguna L3 July-18 2.5  

S.Xc.1R Sur Xcalak (Xc) Xcalak Arrecife posterior R1 July-18 2.8  

S.Xc.1L Sur Xcalak (Xc) Xcalak Media laguna L1 July-18 3  
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Capítulo 2: Caracterización ambiental del estado de las lagunas 
arrecifales del Caribe mexicano 

 
Resumen 
 

La insuficiente atención prestada a los grandes volúmenes de aguas residuales producidos 

por el desarrollo turístico y urbano expansivo del norte del Caribe mexicano ha aumentado 

la preocupación por la sostenibilidad ecológica y económica de este importante destino 

turístico, actualmente amenazado por la llegada masiva de Sargassum pelágico. La 

comparación de descripciones ambientales que abarcan 20 años para sitios expuestos a 

presiones antropogénicas contrastantes, antes y durante mareas masivas de Sargassum, 

reveló un cambio significativo en las condiciones ambientales en los últimos 20 años de 

condiciones oligotróficas a mesotróficas e incluso eutróficas en la actualidad. Los mayores 

cambios se observaron en el norte, en hábitats expuestos a una elevada presión antropogénica. 

En consecuencia, la severa amenaza que representa actualmente la varada masiva de 

Sargassum para la supervivencia de los arrecifes coralinos del Caribe no puede ser 

considerada como el único impulsor de la eutrofización arrecifal en el Caribe mexicano, ya 

que la degradación del hábitat aquí documentada tiene una importante contribución de la 

fertilización antropogénica. 

 
 
 

2.1. Introducción 
 

La eutrofización antropogénica es reconocida como una de las mayores amenazas a nivel 

global para los ecosistemas acuáticos, la cual afecta ambientes acuáticos epicontinentales, 

estuarinos y marinos (Smith y Schindler, 2009). Este fenómeno se produce cuando grandes 

flujos de aguas enriquecidas con nutrientes esenciales como el nitrógeno (N) y el fósforo (P) 

y materia orgánica particulada entran a las aguas superficiales, superando los valores límite 

de los umbrales ecológicos de estos ambientes (Carpenter y Lathrop, 2008; USEPA, 2012), 

provocando una cascada de efectos negativos. Las evidencias muestran que estos efectos 

adversos repercuten no solo en la calidad del agua (Conley et al., 2009), sino también en la 

estructura y el funcionamiento de las comunidades biológicas, en particular en la comunidad 
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de productores primarios que reaccionan con mayor rapidez que otros grupos ecológicos a 

los enriquecimientos de N y P (Hautier et al., 2009), provocando un desbalance inicial de las 

comunidades vegetales pero que termina afectando a todos los componentes de las cadenas 

y redes tróficas de los ambientes acuáticos. Como resultado de este proceso, se han 

documento graves pérdidas de biodiversidad (Hautier et al., 2009). Desafortunadamente, el 

deterioro ambiental es visible para la sociedad solo en etapas avanzadas, cuando los cambios 

fuertes ya ocurrieron y se observan grandes y repentinos florecimientos algales (Ye et al., 

2011), o como altas tasas de mortalidad de la biota debido a eventos de hipoxia/anoxia 

(Vaquer-Sunyer y Duarte, 2008), cuando nuestra capacidad como sociedad para hacer frente 

a la crisis ambiental ya está rebasada (Altieria et al., 2017). Las crisis ecológicas debidas a 

la eutrofización también están vinculadas a importantes pérdidas económicas (Dodds et al., 

2009). Estas crisis se originan principalmente por residuos y desechos provenientes de 

actividades humanas relacionadas con el sector primario, las cuales han aumentado 

significativamente en los últimos años. Este incremento es consecuencia de la necesidad de 

garantizar la seguridad alimentaria en el planeta (Carvalho, 2006). Una de las principales 

fuentes de nutrientes que entran a los ecosistemas acuáticos es el uso excesivo de fertilizantes 

agroquímicos, así como de una gestión insuficiente o incorrecta de las aguas residuales. 

Los ecosistemas costeros están entre los más biodiversos, productivos y valiosos del 

planeta (Costanza et al., 1997); mantienen procesos biogeoquímicos esenciales entre los 

hábitats terrestres y marinos, además de sustentar la pesca, que es un medio de subsistencia 

de una parte importante de la población mundial (Crossland et al., 2005). Además, 

proporcionan protección costera y almacenan y retienen carbono (Barbier et al., 2011; 

Mcleod et al., 2011), lo que los convierte en ecosistemas clave en los programas mundiales 

de conservación y sostenibilidad que buscan mantener los bienes y servicios ecosistémicos 

que nos brindan. No obstante, su importancia, alrededor de tres cuartas partes de la población 

mundial vive en la costa (Small y Nicholls, 2003), lo que ha provocado profundas 

transformaciones ambientales negativas. De acuerdo con algunas estimaciones, sólo el ~15.5% 

de los ecosistemas costeros del mundo siguen sometidos a una baja presión antropogénica, 

mientras que el ~48% ya están gravemente impactados (Williams et al., 2022). 

Aunque es posible la restauración o rehabilitación de ecosistemas marinos degradados 

(Lester et al., 2020), lograr la completa recuperación de las propiedades originales de estos 
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ecosistemas representa un gran reto, y suele ser económicamente muy costoso (Bayraktarov 

et al., 2016).  Aun en los proyectos más exitosos, el proceso de restauración del ecosistema 

degradado puede prolongarse de años a décadas (Zamparas y Zacharias, 2014) y su éxito es 

siempre dependiente de la magnitud del deterioro ambiental, la extensión afectada del 

ecosistema y la correcta identificación de los principales impulsores de la degradación de los 

ecosistemas afectados. A pesar de las múltiples consideraciones requeridas, no hay garantías 

de que el ecosistema en proceso de rehabilitación vuelva a su estado natural (Duarte et al., 

2009). 

La transición de condiciones casi prístinas a eutróficas en un ecosistema podría 

rastrearse monitoreando las concentraciones de nutrientes y la acumulación de materia 

orgánica en el medio ambiente (Middelburg y Soetaert, 2004; Huettel et al., 2014). Sin 

embargo, los programas de seguimiento reconocen también que los rasgos de la comunidad 

biológica aportan información clave para el diagnóstico del estado del hábitat (USEPA, 2012; 

Marbà et al., 2013; Orfanidis et al., 2014). Por ejemplo, es posible identificar las fuentes de 

contaminación de N mediante la caracterización de sus isótopos estables tanto en muestras 

de agua (δ15N -NO3-) como en el tejido los productores primarios, ya que estos últimos tienen 

la capacidad de reflejar las condiciones a las que estuvieron previamente expuestos (Ochoa-

Izaguirre y Soto-Jiménez, 2015). 

El establecimiento de umbrales ecológicos para los parámetros abióticos es una cuestión 

clave, aunque controversial. Los umbrales ecológicos facilitan la identificación de valores 

críticos para el mantenimiento de la salud de los ecosistemas y se han propuesto diferentes 

indicadores de eutrofización de hábitats para los diversos ecosistemas acuáticos (e.g., 

continentales y marinos) en Europa (Prinpas et al., 2010; Poikane et al., 2019) y América 

(Dodds y Welch, 2000; USEPA, 2012), incluyendo a México (CONAGUA, 2015). Estos 

valores de referencia varían considerablemente entre ecosistemas, dependiendo de la 

productividad del hábitat y de las características y requerimientos de nutrientes de los 

principales productores primarios y las especies constructoras del hábitat.  Los umbrales más 

bajos se han establecido para los arrecifes de coral, debido a que su salud depende del 

mantenimiento de condiciones oligotróficas (Lapointe et al., 1992; USEPA, 2012). Los 

arrecifes de coral son ecosistemas caracterizados por desarrollarse en desiertos marinos, en 

concentraciones de nutrientes extremadamente bajas en el medio ambiente (Rougerie y 
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Wauthy, 1993). La Agencia de Protección del Medio Ambiente de E.E.U.U. ha sugerido 

diferentes valores para las concentraciones de N y P en la columna de agua, que se han estado 

utilizando como referencias de calidad para discernir entre las buenas, regulares y malas 

condiciones del ecosistema (USEPA, 2012). 

Los sistemas de arrecifes de coral han sido afectados por una alarmante degradación 

a escala mundial, que en el caso de los arrecifes de coral del Caribe ha provocado una pérdida 

del 50 % de la biodiversidad y de la cubierta coralina (Jackson et al., 2014) y también se ha 

documentado un cambio de fase de los corales simbióticos al predominio de las macroalgas 

(Mumby, 2009; Contreras-Silva et al., 2020). Factores locales como los nutrientes explican 

la creciente abundancia de productores primarios oportunistas, como las macroalgas carnosas 

(Suchley et al., 2016). Las praderas marinas situadas junto a los arrecifes de coral funcionan 

como trampas de nutrientes y sedimentos (De Boer, 2007), contribuyendo a regular los 

niveles de nutrientes en los hábitats de los arrecifes de coral costeros. En ese sentido, 

evaluaciones recientes del estado de conservación de las praderas de pastos marinos del 

Caribe mexicano han revelado aumentos significativos en rasgos morfológicos como la 

abundancia de biomasa foliar, la densidad y el tamaño de haces y el LAI (del inglés: Leaf 

area index; Herrera-Silveira et al., 2008; Hedley et al., 2021; de Almeida et al., 2022), así 

como en la presencia de macroalgas carnosas oportunistas (van Tussenbroek, 2011; Suchley 

et al., 2016) y algas calcificadoras (Mumby et al., 2014). También desde 2005 se han 

documentado valores altos para el contenido de N y para la señal δ15N, y valores bajos para 

la relación C/N en los tejidos de corales y de macrófitas bentónicas del Caribe mexicano 

(Mutchler et al., 2007; Baker et al., 2010; González-de Zayas et al., 2020), lo que sugiere 

que la condición trófica de estos hábitats arrecifales costeros ha venido experimentando 

incrementos progresivos. Mediante el análisis tradicional de las concentraciones de 

nutrientes en aguas superficiales en las costas del Caribe mexicano también se han registrado 

concentraciones de nutrientes por encima de lo correspondiente a los ambientes arrecifales 

en los últimos años (Null et al., 2014; Pérez-Gómez et al., 2020; Cejudo et al., 2021), a pesar 

que las dinámicas hidrológicas locales dentro de las lagunas arrecifales mantienen un 

intercambio constante con aguas oceánicas oligotróficas de la corriente de Yucatán 

(Hernández-Terrones et al., 2011; Carrillo et al., 2015). El origen de las altas concentraciones 

de nutrientes en esta región del país está fuertemente influenciado por la presión 
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antropogénica que resulta de la industria turística, con un gran número de visitantes, 

población transitoria que rebasa a los residentes (INEGI, 2020), y por la alta producción de 

aguas residuales que se asocia al tipo y calidad del hospedaje de los turistas (de Stefano, 

2004). 

 No obstante, los arribos masivos sin precedentes de biomasa pelágica de Sargassum 

spp. que afectan el Caribe y la costa norte de Sudamérica desde 2011 (Wang et al., 2019), 

comenzaron a afectar la costa de Quintana Roo desde mediados de 2014. Los arribazones de 

Sargazo, que varían en frecuencia e intensidad entre años y regiones (Chávez et al., 2020; 

Uribe-Martínez et al., 2022), están provocando severas transformaciones del hábitat, 

particularmente cerca de la costa (van Tussenbroek et al., 2017), incluyendo periodos de 

hipoxia o anoxia, con periodos de mortandad de biota (Rodríguez-Martínez et al., 2019). lo 

que conduce a una mayor degradación del hábitat. Sin embargo, aún no se ha establecido la 

magnitud de este impacto en términos de eutrofización en zonas más allá de la costa.  

El objetivo de este capítulo fue contribuir a dilucidar el impacto del fuerte y rápido 

desarrollo urbano y turístico concentrado en las zonas costeras del norte de Quintana Roo, 

como consecuencia de ser  uno de los destinos turísticos más importantes del Caribe, Cancún 

y la Riviera Maya, y en relación con el impacto más reciente causado por las llegadas masivas 

de sargazo pelágico, que están afectando a toda la costa del Caribe mexicano (Uribe-Martínez 

et al., 2022; van Tussenbroek et al., 2017). 

 
2.2  Material y métodos 

 

2.2.1 Área de estudio 

Entre el verano del 2016 y el verano de 2018 se muestrearon 35 praderas marinas de las zonas 

de media laguna y arrecife posterior ubicadas en siete localidades de las costas del Caribe 

mexicano. En el Capítulo 1 se explicaron en detalle las principales características del área 

de estudio. 

 

2.2.2 Selección de sitios de muestreo 
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Se seleccionaron tres localidades representativas de la región norte: (1) Punta Nizuc (N1.PN), 

(2) Puerto Morelos Norte (N2.PMN) y (3) Puerto Morelos Sur (N3.PMS), la región con 

mayor impacto antropogénico, y se seleccionaron cuatro localidades representativas de la 

región sur: (4) Punta Herrero (S.4PH), (5) Uvero (S5.U); (6) Huache (S6.H) y (7) Xcalak 

(S7.Xc). Estas localidades se muestran en la Figura 1, donde se dan detalles del número de 

praderas seleccionadas por localidad y el total por región.  

En la región sur, la localidad Huache (S6.H) fue seleccionada para evaluar el efecto de la 

llegada masiva de Sargassum spp. en estos hábitats, por lo que se realizaron colectas en dos 

años consecutivos, en los veranos de 2017 y 2018; este último año se caracterizó por recibir 

cantidades considerables de Sargassum spp., pelágico en sus costas (Uribe-Martínez et al., 

2022). 

Adicionalmente, en la región sur se colectaron muestras de cinco estaciones ubicadas sobre 

la costa, una estación ubicada en Uvero (S5.U), otra ubicada en Huache (S6.H) y tres 

estaciones en la localidad de Xahuayxol, localidad ubicada 40 km al sur de Mahahual, 

únicamente para mostrar el gradiente costa-arrecife (Anexo 1). Estas praderas no se 

incluyeron en los análisis generales, pero sí en un análisis particular. 
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Figura 1. Mapa con las localidades muestreadas en este estudio. Los detalles de estas 

localidades como las fechas de muestreo, y el nivel de profundidad se muestran en el Anexo 

2.1. 

2.2.3 Caracterización ambiental de nutrientes y del contenido de 
materia orgánica 

En cada localidad se seleccionó una estación representativa de cada zona (media laguna 

y arrecife posterior) y se colectaron 4-5 muestras de agua de la columna en botellas de 

polietileno de alta densidad (HDPE) de 1 L, a una distancia > 0.5 m de la superficie. 

Todas las botellas fueron previamente lavadas con HCL 2 M y enjuagadas con agua miliQ. 

Las muestras de agua colectadas se filtraron para eliminar cualquier resto de material 

orgánico particulado, con ayuda de una bomba de vacío, filtros whatman (GF/F) de 0.45 μm 

inmediatamente al llegar al laboratorio o a la estación de trabajo, donde se etiquetaron y se 

refrigeraron a -5 ºC para su análisis posterior de nutrientes.  
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Las muestras de agua intersticial representativas de la interfaz agua-sedimento se 

colectaron con ayuda de un nucleador de PVC de 15 cm de diámetro y 35 cm de longitud 

para extraer muestras de sedimentos (tres réplicas), mismas que eran guardadas en bolsas de 

malla inmediatamente adentro del agua. A estas se les agregaban dos o tres gotas de 

cloroformo para detener la actividad bacteriana (Whitledge et al., 1981). Del núcleo 

colectado, se tomaron muestras de sedimentos de los primeros 12-15 cm, que representan la 

interfaz agua-sedimento y registran las mayores concentraciones de nutrientes (Jensen et al., 

1998). Las submuestras de sedimento se colocaron en tubos falcón de 50 mL. Posteriormente, 

se centrifugaron a 3500 rpm durante 20 min. Finalmente, el agua obtenida fue filtrada con 

ayuda de una bomba de vacío, filtros de 45 µm, y se congelaron a -5 ºC hasta su 

procesamiento (análisis de nutrientes).  

En mayo de 2018, el lote de muestras de agua se transportó en estado de congelación al 

Laboratorio de Isótopos Estables del ICMyL-UNAM en la Unidad Académica Mazatlán, 

Sinaloa. La determinación de nutrientes se hizo por medio de métodos colorimétricos 

(Strickland y Parsons, 1972) (Anexo 2). Finalmente, el contenido de materia orgánica 

acumulado en los sedimentos marinos se determinó por el método de pérdidas de masa por 

ignición siguiendo los protocolos de Luczak et al. (1997) y Heiri et al. (2001) en submuestras 

de 2 g que fueron extraídas de los mismos núcleos colectados para agua intersticial (Anexo 

2). 

 

2.2.4 Caracterización de la composición elemental e isotópica del 
tejido de macrófitas 

Se recolectaron 2-3 haces de T. testudinum por cada pradera muestreada (cuatro-seis 

haces por sitio, considerando dos réplicas por zona: dos-tres de media laguna y dos-tres de 

arrecife posterior) y se utilizaron únicamente réplicas del tejido maduro (2-3 cm por encima 

de la vaina) de la segunda hoja más joven (hoja #2) de cada haz, que es la hoja con mayor 

estabilidad fotosintética, menor carga de epifitas y presenta menor daño mecánico, al 

encontrarse protegida por las hojas 1 y 3 (Enríquez et al., 2002; 2019). Del mismo modo, en 

2017 y 2018 se recolectaron ejemplares de Halimeda incrassata en Huache. Los tejidos de 

hojas o talos seleccionados fueron cepillados y lavados para eliminar epifitas y secados a 
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60 °C durante 48 h, hasta peso constante, luego molidos y homogeneizados en un mortero 

utilizando un pistilo manual. Las muestras de tejido en polvo se trataron siguiendo el 

protocolo de Kennedy et al. (2005), que es el pretratamiento con menor interferencia para 

muestras ricas en carbonato. Se les agregaron con gotas de HCl al 10% para eliminar el 

CaCO3 hasta que el burbujeo cesó, y se secaron durante la noche a 60 ºC. Para eliminar los 

residuos de HCL de las muestras, se enjuagaron a fondo con agua Milli-Q y se secaron 

nuevamente durante la noche a 60 C. Cuidadosamente, se tomaron sub-muestras de 5 mg que 

se empacaron en cápsulas de estaño de 5 mg (5 ´ 9 mm) organizadas en charolas para 96 

muestras con identificación bidimensional y se enviaron al laboratorio de Isótopos Estables 

de la Universidad de California en Davis, California, Estados Unidos. Se utilizó un analizador 

elemental (PDZ Europa ANCA-GSL) conectado a un espectrómetro de masas de relación 

isotópica de flujo continuo para determinar los contenidos de C, N y δ15N de las muestras 

(IRMS, Sercon Ltd., Cheshire, Reino Unido). El contenido isotópico de N fue estimado 

mediante la siguiente fórmula: (δ15N, ‰) ={((R-muestra)/ (R-estándar)-1/)*103}, donde R-

muestra= 15N/14N del tejido de la muestra y R-estándar= 15N/14N del aire. En el laboratorio 

se emplearon diferentes materiales de referencia certificados y estándares internos para 

controlar la calidad de los resultados: IAEA-600, USGS-40, USGS-41, USGS-42, USGS-43, 

USGS-61, USGS-64, y USGS-65 (para más detalles técnicos revisar el sitio oficial de internet 

del laboratorio: https://stableisotopefacility.ucdavis.edu/).  

El contenido de P en tejidos de macrófitas se determinó en el Laboratorio de Isótopos 

Estables del ICML-UNAM en Mazatlán, Sinaloa, México. Las muestras se analizaron por 

espectrometría de masas con plasma acoplado inductivamente de alta resolución (HR-ICP-

MS) (Thermo Scientific Element 2XR). 

 

2.2.5 Revisión bibliográfica y recopilación de datos 

Se realizó una revisión bibliográfica para recopilar reportes previos de concentraciones de 

nutrientes en ambientes marinos en la región del Caribe mexicano. De la misma manera, se 

recopilaron datos sobre el contenido elemental de C, N y P y del contenido isotópico de N en 

el tejido foliar o talo de macrófitas bentónicas en esta misma región. También se incorporaron 

al análisis la base de datos no publicados del Laboratorio de Fotobiología del ICMyL-UNAM, 
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con caracterizaciones de nutrientes en columna de agua y agua intersticial, contenido de 

materia orgánica en sedimentos y el contenido elemental de N y P en T. testudinum para 

localidades de la región norte (Puerto Morelos) en los años de 1999 y 2002. Los detalles de 

estas localidades se muestran en el Anexo 3. En esos años también se caracterizaron praderas 

ubicadas en la costa que incluyen en análisis específicos para describir el gradiente costa-

arrecife existente en años anteriores (Anexo 4). Una vez recopilados los datos, se utilizaron 

algunas categorías o criterios como filtros, para seleccionar datos que fueran ecológicamente 

comparables (e.g., profundidades similares, misma zona de colecta). 

 

2.2.6 Análisis estadístico 

Todos los resultados se presentan como media ± error estándar de la media (SEM).  Se 

utilizaron gráficas de caja y bigote y el coeficiente de variación (C.V.) para caracterizar la 

variabilidad de cada parámetro. En las gráficas de caja y bigote, estas se extienden hasta los 

límites de confianza del 5 y 95% y los círculos representan observaciones por encima de 

estos límites. La normalidad y la homocedasticidad se comprobaron mediante las pruebas de 

Shapiro y Levene, respectivamente. Se aplicaron pruebas deANOVA de una vía y pruebas 

HSD post-hoc de Tukey para identificar diferencias significativas entre periodos, lugares y 

grupos de praderas en diferentes descriptores ambientales y rasgos bentónicos de macrófitos. 

Se utilizaron ANOVA de dos vías y pruebas post-hoc de Tukey para determinar el efecto de 

la región y la zonación sobre los rasgos de las macrófitas y las concentraciones de nutrientes 

ambientales, así como el efecto de las especies de N inorgánico disuelto sobre el DIN. Por 

último, se utilizaron modelos lineales y no lineales (ajustes de poder y funciones sigmoidales) 

para describir la relación entre las concentraciones de nutrientes y el contenido de materia 

orgánica en los sedimentos. Los datos se analizaron utilizando el software R (R Core Team, 

2020) y el software Kaleidagraph (Synergy Software). 
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2.3  Resultados 
 

2.3.1 Variabilidad ambiental de las condiciones tróficas de la costa 
del Caribe mexicano 

En las Figuras 2A-D se muestra la variabilidad de las concentraciones del N inorgánico 

disuelto (NID) y del P inorgánico disuelto (PID) en la columna de agua y en el agua 

intersticial de los sedimentos para tres periodos de tiempo: (1) 1999 y (2) 2002 para 

localidades de la región norte, y (3) 2016-2018 para localidades del norte y sur. En general, 

el NID mostró mayor variabilidad que el PID tanto en la columna de agua (C.V. = 62.7% vs. 

30.5%, respectivamente) como en los sedimentos (C.V. = 75% vs. 35%, respectivamente).  

Como era de esperarse, las concentraciones de nutrientes fueron extremadamente altas 

en el periodo 2016-2018 y significativamente mayores que en las caracterizaciones anteriores 

(F = 47.07; p < 0.001). El mayor incremento se observó en las concentraciones de la columna 

de agua para la comparación de las localidades del norte, donde estimamos un aumento en 

un orden de magnitud de ~12.6 veces en el periodo de 2016-2018 (25.01±1.25 µM en NID y 

0.85±0.01 µM en PID) con respecto a los valores registrados en 1999 (1.93±0.42 µM en NID 

y 0.06±0.006 µM en PID). De acuerdo con los valores previamente documentados, durante 

la transición de 1999 al 2002 las concentraciones de PID (Figuras 2B, D) se elevaron en un 

orden de 7.8 veces en la columna de agua (PID = 0.52±0.05 µM en 2002) y 3.2 veces en el 

agua de poro del sedimento (PID = 0.34±0.05 µM en 1999 vs. 1.0±0.02 µM en 2002; F (3, 32) 

= 266.3, p = 0.001). Por su parte, la comparación de las concentraciones de nutrientes entre 

regiones en 2016-2018 evidenciaron diferencias significativas únicamente en el NID, 

habiéndose registrado las mayores concentraciones en el norte, tanto en la columna de agua 

(25.07±0.85 µM vs. 18.37±1.56 µM, respectivamente; F (1, 25) = 13.9, p < 0.001; Figuras 2A) 

como en el agua intersticial de los sedimentos (34.93 ±4.78 µM vs. 19.49±1.35 µM, 

respectivamente; F (1, 22) = 11.82, p < 0.001; Figuras 2C). Con excepción de las 

caracterizaciones de 2002 (Figuras 2A-D), la concentración de nutrientes del agua 

intersticial fue mayor que en la columna de agua. La comparación de los valores promedio 

entre ambos reservorios de nutrientes se muestran en el Anexo 5. 

Aunque se esperaba encontrar un gradiente en las concentraciones de nutrientes de la media 

laguna el arrecife, las diferencias entre las zonas no fueron claras. En el Anexo 6 se presenta 
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un cuadro con los valores promedio del NID y PID para cada región y en función de las zonas 

de colecta. Por ejemplo, las mayores concentraciones de NID en columna de agua se 

registraron en el arrecife posterior de Punta Nizuc (NID = 30.08±10.10 µM), mientras que la 

máxima concentración de PID se registró en el arrecife posterior de Punta Herrero, en el Sur 

(PID = 1.31±0.08 µM). En cambio, en los sedimentos, la mayor concentración de nitrógeno 

se registró en punta Nizuc en la media laguna (NID = 70.97±1.72 µM) y la máxima 

concentración de fósforo se registró en el arrecife posterior de Huache en el muestreo de 

2017 (PID = 1.23±1.0.16 µM). En esta comparación, los resultados de la colecta de Huache 

en 2018 no se consideraron por la interferencia del sargazo. Cuando se integraron al análisis 

las caracterizaciones de las praderas de la costa de todos los periodos colectados, se observan 

valores extremos de N en el agua intersticial en 2016-2018 (NID = 144.88±16.24 µM), que 

incluso llegan a ser superiores a los registrados en la región norte, pero, aun así, no se observó 

un gradiente claro (Anexo 6). 

También se analizaron las posibles interacciones entre las regiones (norte vs. sur) y zonas 

(media laguna vs. arrecife posterior) de las lagunas arrecifales para los diferentes parámetros 

de nutrientes en el periodo 2016-1018; los resultados del ANOVA de dos vías se muestran 

en el Anexo 7. En general, solo se observó una interacción significativa entre los factores 

región y zona (F (1,21) = 7.73, p = 0.001) para el PID de los sedimentos. 

En consecuencia, solo se encontraron diferencias significativas entre regiones para el agua 

intersticial de los sedimentos de las praderas del arrecife posterior, donde la región sur 

evidenció mayores concentraciones de fosfatos (e.g., 0.97±0.04 µM en el norte y 

1.16±0.04 µM en el sur; F (1,10) = 8.04, p < 0.05).  

De igual manera, las regiones mostraron un efecto simple del DIN en la columna de agua y 

en el agua de poro de los sedimentos, ya que las praderas de la media laguna del norte 

mostraron valores de DIN más altos que las del sur, tanto en la columna de agua 

(25.13±1.41 µM y 15.79±1.61 µM, respectivamente, F (1,10) = 17.02, p < 0.002), como en el 

agua de poro de los sedimentos (41.05±7.48 µM y 19.64±2.09 µM, respectivamente, F (1,11) 

= 8.73, p < 0.01). 

También se encontraron cambios relevantes en la composición relativa de las especies de 

nitrógeno inorgánico, asociados a los aumentos de NID en el medio (Figura 3A, B), ya que 

el amonio sustituyó al nitrato como principal componente del NID para valores superiores a 
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8 μM en la columna de agua (Figura 3A) y superiores a 25 µM en el agua intersticial del 

sedimento (Figura 3B). No obstante, estos cambios en la química del agua obedecen un 

patrón temporal, ya que los valores de NID más bajos registrados en el periodo 2016-2018 

se registraron en Punta Herrero (e.g., NID = 7.95±2.0 μM en columna de agua). Aun así, 

tanto la columna de agua como el agua de poro del sedimento mostraron patrones similares. 

A altas concentraciones de NID, el amonio fue capaz de explicar el 94% de la variabilidad 

del DIN en la columna de agua y el 96% del agua de poro del sedimento (Anexo 8). La suma 

de NO3- + NO2- tuvo un valor máximo de 8.84±2.14 μM, para luego disminuir a valores 

inferiores a 2.5 µM para la columna de agua (Fig. 3A), mientras que NOx- alcanzó un valor 

máximo de 10.17±1.02 μM en el sedimento, tras lo cual también se redujo a 5 µM (Figura 

3B).  

Cuando se analizan a detalle las diferentes especies del nitrógeno se observan mayores 

concentraciones de amonio en la región norte (rango: 17.63—29.54 μM) con respecto al sur 

(rango: 9.70—25.32 μM) en 2016-2018. Además, los nitritos en la media laguna de la región 

norte (NO2- = 0.24±0.06 μM) fueron significativamente mayores a los registrados en el resto 

de las zonas (F (3,21) = 10.08, p < 0.001), mientras que en el caso los nitratos solo se observaron 

diferencias en la media laguna, del sur (3.98±1.35 μM) con respecto a la norte (0.97±0.14 

μM; F (1,11) = 5.07, p < 0.03.  Un cuadro con los valores promedio de cada especie del 

nitrógeno inorgánico se muestra en el Anexo 9. 

Por otro lado, el contenido de materia orgánica en los sedimentos también presentó una 

variabilidad significativa (%OM; C.V. = 51.91%), desde valores muy bajos de 0.21±0.1%  

a 3.19±0.21% en el periodo 1999-2002, hasta valores de 7.22±0.31% en el periodo 2016-

2018. Se detectaron asociaciones significativas positivas y no lineales entre el DIN y el 

porcentaje de materia orgánica en los sedimentos (Figura 3C y 3D). Estas asociaciones 

explicaron el 45% y el 58% de la variabilidad del DIN en la columna de agua y el agua de 

poro del sedimento, respectivamente, para todo el conjunto de datos analizados. 

Centrándonos en el periodo 2016-2018, explicaron el 60% y el 43% de la variabilidad 

registrada, respectivamente (Figuras 3C-D). Sin embargo, se observó una falta de asociación 

con el porcentaje de materia orgánica para los valores de NID de la columna de agua 

registrados en el pasado para esta zona, aun y cuando se integran valores de la costa, incluso 

integrando diferentes ambientes arrecifales en el Caribe y el golfo de México utilizando datos 
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publicados (Anexo 10A).  La asociación persistió para los valores de DIN en el agua de poro 

del sedimento, ya que se observó una alta concentración de %OM en el sedimento 

(5.18±0.19%) en el periodo 1999-2002 (Anexo 10B) para un sitio de la laguna arrecifal de 

Puerto Morelos localizado cerca de una descarga de manglar y afectado por enriquecimientos 

naturales de nutrientes (sitio 2 en Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005), aunque sólo se notó en 

el sedimento y no se observó aún en la columna de agua. 
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Figura 2.2 Variabilidad espacial y temporal de la concentración de nutrientes en el medio ambiente 
a lo largo del Caribe mexicano en diferentes años. (A) Variación de la concentración de nitrógeno 
inorgánico disuelto (NID) en la columna de agua. (B) Variación de la concentración de fósforo 
inorgánico disuelto (PIN) en la columna de agua. (C) Variación de la concentración de nitrógeno 
inorgánico disuelto (NID) en el agua intersticial de los sedimentos. (D) Variación de la concentración 
de fósforo inorgánico disuelto (PID) en el agua intersticial de los sedimentos. (E) Asociación entre la 
variación de la concentración de nitrógeno inorgánico disuelto (NID) en la columna de agua y en el 
agua intersticial del sedimento; la línea negra continua describe un ajuste del modelo sigmoidal (R2 = 
0.86; p < 0.05). (F) Asociación entre la variación de las concentraciones de fósforo inorgánico 
disuelto (DIP) en la columna de agua y en el agua intersticial del sedimento; la línea negra continua 
describe un ajuste de modelo lineal (R2 = 0.84; p < 0.01).  
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En las figuras E y F, los símbolos representan la media ± el error estándar de la media. 
 
 

 
 
Figura 2.3. Variación de la concentración de nutrientes en el agua de mar en las localidades del 
Caribe mexicano investigadas en diferentes periodos de muestreo. (A) Asociación de la variación 
entre las diferentes especies de nitrógeno inorgánico: NH4

+ y NOx
- (NO2

- + NO3
-) con las 

concentraciones de NID en la columna de agua (μM). Se encontró una asociación lineal entre NH4
+ 

y DIN (R2 = 0.94, p < 0.05). (B) Asociación de la variación entre las diferentes especies de nitrógeno 
inorgánico: NH4

+ y NOx
- (NO2

- + NO3
-) y las concentraciones de NID en el agua intersticial del 

sedimento (μM). Se observó una asociación lineal entre NH4
+ y DIN (R2 = 0.96, p < 0.05). (C) 

Asociación entre la concentración de DIN en el agua y la variación del contenido de materia orgánica 
acumulada en los sedimentos marinos carbonatados; la línea negra continua describe un ajuste de 
modelo no lineal (R2 = 45, p < 0.05) aplicado únicamente para las muestras caracterizadas en el 
periodo 2016-2018. (D) Asociación entre las concentraciones de NID en el agua de poro del 
sedimento y el contenido de materia orgánica acumulada en sedimentos marinos carbonatados; la 
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línea negra continua describe un ajuste no lineal del modelo (R2 = 58, p < 0.05). Los símbolos 
representan la media ± el error estándar de la media. 
 
 

2.3.2 Composición elemental e isotópica de las hojas de T. 
testudinum  

El pasto marino T. testudinum presentó una gran variación en la señal δ15N en las hojas 

de las praderas marinas, la cual osciló entre -0.46±0.22‰ y 4.09±1.84‰; ambos limites se 

registraron en la región norte en Puerto Morelos, en las estaciones Limones y UNAM, 

respectivamente, (C.V. = 81.52%). Esta variación fue mayor que los cambios observados en 

el contenido de P (C.V.  = 40.67%; 0.05±0.01%, registrado en Xcalak, a 0.21±0.01%, 

registrado en Puerto Morelos, en 2002. Asimismo, la variación en el contenido de %N 

(C.V.  = 35.81%) fue de 1.37±0.01% a 4.03±0.10%, registrados en Xcalak y Puerto Morelos 

Norte, respectivamente, y finalmente la variación del cociente C/N (C.V.  = 16.67%) fue de 

9.7±0.56 a 24.94±3.004) (Cuadro 1). 

 La señal δ15N y el contenido de %P de las hojas de T. testudinum mostraron valores 

significativamente más altos en el norte (2.36±0.51‰ y 0.12±0,02%, respectivamente) que 

en el sur (1.01±0.13‰ y 0.09±0.005%, respectivamente, F (1 ,23) = 2.87; p < 0.01). Por otro 

lado, el %N y la relación C/N no difirieron significativamente entre regiones 

(norte = 2.36±0.28%; sur = 1.81±0.13%, y norte = 20.08±1.3; sur = 19.98±0.86, 

respectivamente). Además, una comparación general con los datos revisados de la 

bibliografía para localidades del Caribe mexicano en diferentes años (Cuadro 1) puso de 

manifiesto la elevada variabilidad de todos los parámetros de nutrientes en función de la 

localización, el periodo de muestreo y la zonación.
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Cuadro 1.  Valores promedio del contenido elemental de N, P, la relación molar C:N y el contenido isotópico de N en hojas de Thalassia 
testudinum en diferentes localidades marinas en el Caribe mexicano. Los valores se expresan en la media ± error estándar. 
 
Region Localidad Fecha Zona %N %P C:N δ15N‰ N Fuente 
Norte Cancún 2012 Costa 2.54   6.9±0.3 1, 3 Sánchez et al., 

(2013) 
Norte Punta Nizuc 2016 Laguna y 

arrecife 
posterior 1.64±0.13 

0.12±0.02 22.18±0.67 3.51±0.87 6 Este estudio 

Norte Limones 2016 Laguna y 
arrecife 
posterior 2.83±0.7 

0.11±0.02 20.36±1.0 0.38±0.66 4 Este estudio 

Norte Isla Blanca 2018 Cerca costa 2.09±0.07  18.68±1.58 0.95±0.08 18 Pérez-Gómez et 
al. (2020) 

Norte Puerto Juarez 2018 Costa-
arrecife 

1.80±0.05  21.32±0.37 4.56±0.3 12 Pérez-Gómez et 
al. (2020) 

Norte Puerto Morelos 1991 Laguna y 
arrecife 
posterior 

1.98±0.2 0.16±0.01 17.25±2.21  2 Gallegos 
Gómez et al. 
(1993) 

 Puerto Morelos 2002 Laguna 1.85±0.05 0.13±0.005 19.42±0.16 1.69±0.88 26 Carruthers 
Gómez et al. 
(2005) 

 Puerto Morelos 2002 Ojo de agua 1.98±0.13 0.28±0.1 19.1±2.22 1.9±0.81 7 Carruthers 
Gómez et al. 
(2005) 

 Puerto Morelos 2002 Laguna y 
arrecife 
posterior 

1.55±0.03 0.21±0.002   12 Este estudio 

 Puerto Morelos 2006 Arrecife    1.67±0.64 6 Carriquiry-
Beltrán (2010) 

 Puerto Morelos 2011 Laguna 2.38   2.6 1 Sánchez et al. 
(2013) 
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 Puerto Morelos 2012 Laguna 2.35   2.5 1 Sánchez et al. 
(2013) 

 Puerto Morelos 2011-13 Arrecife 
posterior 

2.13±0.3 0.15%0.01 21.2%2.8  11 Molina-
Hernández et 
al., (2014) 

 Puerto Morelos 2014 Laguna 

1.79±0.07  19.55±1.18 2.27±0.19 

12 González-de 
Zayas et al. 
(2020) 

 Puerto Morelos 2014 Cerca de ojo 
de agua 

2.13±0.20  22.73±0.58 2.52±0.27 

19 González-de 
Zayas et al. 
(2020) 

 Puerto Morelos 2014 Ojo de agua 

2.13±0.37  16.78±1.3 5.67±1.5 

9 González-de 
Zayas et al. 
(2020) 

 Puerto Morelos 2013 Costa 1.3±0.09    3 van 
Tussenbroek et 
al. (2017) 

 Puerto Morelos 2010-14 Costa 1.93±0.07 0.14±0.01 22.62±0.03  3 Van 
Tussenbroek et 
al. (2017) 

 Puerto Morelos 2010-14 Media laguna 
y arrecife 
posterior 

1.89±0.03 0.15±0.0 22.21±0.9  4-6 Van 
Tussenbroek et 
al. (2017) 

 Puerto Morelos 2015 Costa 2.26±0.06    4-6 Van 
Tussenbroek et 
al. (2017) 

 Puerto Morelos 2016 Costa 2.13±0.09 0.31±0.06 20.32±0.8  4-6 Van 
Tussenbroek et 
al. (2017) 

 Puerto Morelos 2016 Media laguna 
y arrecife 

1.81±0.06 0.16±0.04 22.36±0.72  4-6 Van 
Tussenbroek et 
al. (2017) 

  2016 Media laguna 
y arrecife 

2.6±0.46 0.10±0.02 16.98±2.56 3.59±0.61 6 This study 
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  2018 Costa-
arrecife 

1.85±0.03  21.6±0.3 1.41±0.33 18 Pérez-Gómez et 
al. (2020) 

Norte Xak 2005 Costa 2.0±0.2 0.11±0.03 22.0±2 6.0±1 3 Mutchler et al. 
(2007) 

  2007 Costa 2.3±0.6 0.10±0.0 17.0±5.0 4.2±0.8 2 Mutchler et al. 
(2010) 

Norte Akumal Bay 2005 Costa 1.0±0.3 0.06±0.01 29.0±5 7.0±1 3 Mutchler et al. 
(2007) 

 Akumal Bay 2007 Costa 2.2±0.3 0.16±0.004 16.5±0.05 5.35±0.75 4 Mutchler et al. 
(2010) 

          
 Akumal Bay 2011 Laguna 2.94   7.3 1 Sánchez et al. 

(2013) 
 Akumal Bay 2012 Laguna 2.43   7.0±0.3 1,3 Sánchez et al. 

(2013) 
 Akumal Bay 2011-13 Costa-Laguna 2.7±0.35 0.14±0.02 23.4±1.4  11 Molina-

Hernández et 
al. (2014) 

 Akumal Bay 2016 Costa    2.86±0.44 2 Camacho-Cruz 
et al. (2020) 

 Akumal Bay 2017 Costa    4.5±1.28 2 Camacho-Cruz 
et al. (2020) 

Sur Tulum 2011 Laguna 2.8   7.6‰ 1 Sánchez et al. 
(2013) 

 Tulum 2012 Laguna 2.56   8.8±0.2 1,3 Sánchez et al. 
(2013) 

 Tulum 2016 Costa    6.16±±0.17 3 Camacho-Cruz 
et al. (2020) 

 Tulum 2017 Costa    1.86±2.23 3 Camacho-Cruz 
et al. (2020) 

Sur Isla Techal 2002 Laguna 1.77±0.05 0.11±0.003   3 Este estudio 
 Sian Ka’an 

(mouth) 
2007 Laguna 1.8±0.1 0.10%0.00 21.0±1.0 5.8±0.9 2 Mutchler et al. 

(2010) 
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Sur Punta Herrero 2016 Laguna y 
arrecife 
posterior 

1.47±0.09 0.07±0.001 22.93±0.83 0.66±0.10 6 Este estudio 

Sur Uvero 2017 Laguna y 
arrecife 
posterior 

1.69±0.08 0.09±0.01 19.31±1.18 
1.63±.22 

7 Este estudio 

Sur Mahahual 1997-98 - 2.10  a 3.30    2 Salazar-Vallejo 
(2000) 

 Mahahual 2009 Arrecife 
posterior 

   1.13±0.23 4 Sánchez et al. 
(2020) 

 Mahahual 2010 Arrecife 
posterior 

2.43 a 2.46   1.8±1.2 2,3 Sánchez et al. 
(2013) 

 Mahahual 2011 Arrecife 
posterior 

2.56 a 2.73   0.9±0.7 2,3 Sánchez et al. 
(2013) 

 Mahahual 2012 Arrecife 
posterior 

2.50 a 2.76   2.2±1.4 2,3 Sánchez et al. 
(2013) 

 Mahahual 2013 Arrecife 
posterior 

   
2.29±0.4 

24 Sánchez et al. 
(2020) 

 Mahahual 2014 Arrecife 
posterior 

   
2.4±0.3 

24 Sánchez et al. 
(2020) 

 Mahahual 2015 Arrecife 
posterior 

   
1.89±0.8 

24 Sánchez et al. 
(2020) 

 Mahahual 2016 Arrecife 
posterior 

   
1.94±0.5 

24 Sánchez et al. 
(2020) 

 Mahahual 2016 Costa    
1.64±0.92 

4 Camacho-Cruz 
et al., (2020) 

 Mahahual 2017 Costa    
2.02±0.63 

7 Camacho-Cruz 
et al., (2020) 

Sur Xahuayxol 2016 Costa    
1.73±0.58 

3 Camacho-Cruz 
et al., (2020) 

 Xahuayxol 2017 Costa    
0.46±0.69 

3 Camacho-Cruz 
et al., (2020) 
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Sur Huache 2017 Laguna y 
arrecife 
posterior 1.73±0.27 

 

20.43±2.89 0.67±0.07 

6 Este estudio 

 Huache 2018 Laguna y 
arrecife 
posterior 2.82±0.23 

 

17.71±2.06 1.57±0.5 

4 Este estudio 

 Xcalak 2018 Laguna y 
arrecife 
posterior 

1.43±0.05 0.05±0.006 22.29±0.86 0.57±0.29 5 Este estudio 
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2.3.3 Comparación de muestreos antes y durante una marea 
masiva de Sargassum en Huache 

Para contribuir a la comprensión de la magnitud de los enriquecimientos en nutrientes 

inducidos por las llegadas masivas de Sargassum pelágico, comparamos las caracterizaciones 

realizadas antes y durante la llegada masiva que afectó fuertemente al Caribe mexicano en 

2018. El análisis reveló aumentos considerables en las concentraciones de NID y PID, tanto 

en la columna de agua y en el agua de poro de los sedimentos en 2018, así como aumentos 

significativos en el contenido de materia orgánica acumulada en los sedimentos (Figura 4A-

D). La comparación de las concentraciones promedio de nutrientes entre años de colecta se 

muestra en el Anexo 11. Los mayores cambios se observaron en la media laguna para la 

columna de agua (1.8 veces para el NID y 2.19 veces para el PID), mientras que no se 

detectaron variaciones significativas en el NID en las praderas del arrecife posterior. 

En el sedimento también se encontraron incrementos significativos en el porcentaje de 

materia orgánica, pasando de valores que fluctuaron entre 3.45±0.16% y 4.25±0.29% en 2017 

a valores máximos de 8.01±0.29% en 2018. Los tejidos de las macrófitas también presentaron 

incrementos significativos en %N en el verano 2018 respecto a 2017.Para las hojas de T. 

testudinum, los valores pasaron de 1.74±0.27% a 2.82±0.26% (F (1, 6) = 7.93, p < 0.05); 

mientras que para los talos de Halimeda incrassata pasaron de 0.92±0.15% a 2.97±0.7% (F 

(1, 12) = 12.43, p < 0.05). Por el contrario, el contenido en %P y la señal δ15N no mostraron 

diferencias significativas entre los distintos años (0.45±0.02% y 1.78±0.2‰ para H. 

incrassata y 0.10±0.01% y 1.11±0.34‰ para T. testudinum, respectivamente). 
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Figura 4. Comparación de parámetros ambientales asociados al enriquecimiento de nutrientes en 
Huache, en dos colectas realizadas antes y durante una marea masiva de Sargassum spp. (veranos 
2017 y 2018). (A) Comparación de las concentraciones de NID en los veranos 2017 y 2018. (B) 
Comparación de las concentraciones de PID en los veranos 2017 y 2018. (C) Comparación del 
contenido de materia orgánica en los sedimentos entre praderas marinas en 2017 y 2018.  (D) Cambios 
en el %N en hojas del pasto marino Thalassia testudinum y en los talos del alga verde Halimeda 
incrassata. 
 
 

2.3.4    Comparación general de la variación ambiental del Caribe 
mexicano 

La mayoría de los datos recolectados para esta comparación fueron de 

concentraciones de NID y PID en la columna de agua de estas lagunas arrecifales costeras, 

la mayoría de ellas localizadas en la región norte. Cuando fue posible, también distinguimos 

entre hábitats localizados en el centro de la laguna arrecifal o junto arrecife posterior (Figura 
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5A-B). En el Anexo 12 se presentan los valores promedio del NID y del PID para las distintas 

localidades caracterizadas, en orden cronológico. Estos valores ambientales publicados se 

compararon con las guías de nutrientes para la calidad del agua recomendadas por la Agencia 

de Protección Ambiental de los Estados Unidos (USEPA) para ambientes arrecifales 

(USEPA, 2012), y utilizadas como referencia por la administración mexicana de manejo de 

corales, CONANP (Comisión Nacional de Áreas Naturales Protegidas), como se muestra en 

Herrera Silveira et al. (2008) y otras instituciones (CONAGUA). Esta comparación reveló 

que las concentraciones de DIP en el norte del Caribe mexicano han superado el umbral 

recomendado para la calidad del agua de > 0.32 µM desde 2002 (Figura 5B), aunque no en 

todos los casos, mientras que el umbral de DIN de > 7.2 µM también fue superado en 2006-

2007 y desde 2016 hasta la actualidad se ha mantenido por encima de este umbral. De igual 

manera, como se mencionó anteriormente, a partir del 2015 (primer arribazón masivo de 

Sargassum spp. en esta región), las concentraciones promedio de NID y PID se han elevado. 
 
 

 
 
Figura 5. Progreso de la condición trófica de las praderas marinas en el Caribe mexicano. Diagramas 
de caja que describe los cambios en (A) la concentración de nitrógeno inorgánico disuelto (NID) en 
la columna de agua (μM), y (B) la concentración de fósforo inorgánico disuelto (PID), en la columna 
de agua (μM) en diferentes épocas de muestreo. Las barras se extienden al 95% y 5% de los intervalos 
de confianza.  Las cajas en blanco son datos de la literatura, mientras que las cajas en azul son datos 
generados en el Laboratorio de Fotobiología del ICMyL-UNAM en diferentes momentos de muestreo 
(1999-2002 y 2016-2018). Los colores de las sombras de fondo en las gráficas hacen referencia a los 
diferentes umbrales utilizados como estándares de calidad de la USEPA (2012). Las letras indican las 
referencias bibliográficas: (a) Carriquiry-Beltrán (2010); (b) Herrera-Silveira et al. (2015); (c) 
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Carriquiry et al. (2017); (d) González-de Zayas et al. (2020); (e) Pérez-Gómez et al. (2019); (f) 
Cejudo et al. (2021).  
 
 

2.4  Discusión 
 

Las concentraciones de nutrientes en el presente estudio determinadas para el período 2016-

2018 fueron significativamente más altas que las reportadas para hábitats de pastos marinos 

similares en todo el mar Caribe (Tomasko y Lapointe, 1991; Fourqurean et al., 2019; 

Lapointe et al., 2019), incluido el Caribe mexicano (Anexo 12). La caracterización de 

nutrientes en la columna de agua estuvieron muy por encima de los umbrales considerados 

apropiados para el mantenimiento de arrecifes de coral saludables (> 7.15 μM para DIN 

y > 0.32 μM para DIP; USEPA, 2012) y fueron indudablemente indicativos de un hábitat con 

problemas de eutrofización. 

Como era de esperarse, la región norte, donde el desarrollo urbano y la presión turística son 

mayores, se registraron las mayores concentraciones de N, tanto en la columna de agua como 

en el agua intersticial de los sedimentos. Estudios previos también habían reportado altas 

concentraciones en ambas costas, pero sin evidenciar diferencias significativas o algún patrón 

claro asociado entre las concentraciones de nutrientes en el ambiente y el grado de desarrollo 

antropogénico (Mutcher et al., 2007; Null et al., 2014). Ante esta falta de asociación, se ha 

llegado a suponer que la dinámica de los nutrientes en el Caribe mexicano se rige 

principalmente por la hidrogeología de la región. Dicha interpretación se deriva del 

conocimiento de que las regiones centro y sur del estado presentan flujos de agua a través de 

descargas costeras y aguas subterráneas submarinas iguales o incluso mayores que el norte, 

en términos de volumen de agua y de cargas de nutrientes (Null et al., 2014; Hernández-

Terrones et al., 2015; Camacho-Cruz et al., 2022). Este análisis, sin embargo, indica un 

mayor avance de la eutrofización de los hábitats en la región norte, de acuerdo con las 

mayores concentraciones de nitrógeno inorgánico disuelto en el ambiente y las mayores 

acumulaciones de materia orgánica en el sedimento de las praderas marinas. 

El tipo de industria turística desarrollada en el Caribe mexicano es mayormente de 

tipo resorts cinco estrellas todo-incluido (INEGI, 2020). Por ejemplo, se señala que el 74% 

de los visitantes en 2019 utilizaron este tipo de hospedaje, el cual resulta en un elevado 

consumo de agua (689±56.65 L cama-1 noche-1 por visitante, que es ~4.3 veces el consumo 
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de agua regular/doméstico; de Stefano, 2004; Hamele y Eckardt, 2006) por el elevado número 

de servicios que ofrecen  y, en consecuencia, también genera elevados volúmenes de aguas 

residuales. Además, los numerosos campos de golf construidos cerca o dentro de estos 

hoteles intensifican los flujos de nutrientes de origen antropogénico hacia el océano (Bock y 

Easton, 2020); por ejemplo, Carriquiry-Beltrán (2010) reportó valores de NID de 632 μM en 

un campo de golf en Cozumel en 2007. Desafortunadamente, a pesar de ser un destino 

turístico tan importante, con un desarrollo urbano constantemente en expansión, el manejo y 

el tratamiento de las aguas residuales son deficientes, ya que hasta 2015, sólo el ~68% de los 

residentes estaban conectados a un sistema de drenaje urbano, mientras que el resto de la 

población utilizaba fosas sépticas o letrinas de pozo (INEGI, 2017). En el primer caso, las 

plantas de aguas residuales aplican únicamente tratamientos primarios que solo garantizan 

una reducción de ~15% en nitrógeno y ~20% en fósforo (Stanners y Bourdeau, 1995; 

Grizzetti y Bouraoui, 2006). En el segundo caso, las letrinas de pozo concentran y exportan 

cantidades extremas de nutrientes al acuífero vía aguas subterráneas; por ejemplo, Lapointe 

et al. (1990) estimaron exportaciones de aguas enriquecidas a las costas con más de 2000 µM 

de NID. La combinación de un elevado consumo diario de agua y por tanto, una producción 

elevada de aguas residuales con un tratamiento deficiente de las aguas residuales, ha dado 

lugar a grandes y continuas emisiones de vertidos de aguas residuales con su poder 

fertilizante casi intacto a los acuíferos, a las aguas subterráneas y al medio marino. 

Las regiones centro y sur del Caribe mexicano también pueden recibir altas cargas de 

nutrientes proveniente de la parte continental a través de grandes volúmenes de agua dulce 

subterránea y descargas de agua subterránea de turba (Lagomasino et al., 2015; Hernández-

Terrones et al., 2021). Sin embargo, las mareas masivas de Sargassum pelágico que han 

llegado a la costa occidental de la península de Yucatán desde 2014-2015 (van Tussenbroek 

et al., 2017; Uribe-Martínez et al., 2022) deben haber estado contribuyendo a elevar las 

concentraciones de nutrientes en toda la región mexicana, superando las diferencias 

regionales en las fuentes y el volumen de entradas de nutrientes. Las mareas masivas de 

biomasa de Sargassum pelágico representan un grave problema ambiental en el Caribe, en el 

norte de Sudamérica y el oeste de África desde 2011 (Wang et al., 2019). Este análisis apoya 

la fuerte capacidad de fertilización de las mareas de Sargassum evaluadas en un sitio ubicado 

en el sur del estado (Huache), y en el verano de 2018, a la mitad de las llegadas masivas, se 
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registró un primer pico en mayo y un segundo en septiembre de ese mismo año. Esta zona se 

había visto afectada por dos eventos previos de Sargassum, uno  en 2015 (alto)y otro en 2017 

(intermedio), con una gran fracción del detritus algal que permanece en la laguna, ya que no 

se realizan actividades de limpieza en la zona, con la misma frecuencia con la que se realizan 

en la región norte. Esto también puede explicar por qué también se encontraron aumentos 

significativos en el contenido de materia orgánica de los sedimentos (entre 9.74±1.72% y 

14.49±4.3%) para ambos tipos de praderas marinas investigadas (media laguna y arrecife 

posterior). Estos resultados apoyan la expansión del impacto ya documentado para las 

praderas costeras a través de la laguna arrecifal (van Tussenbroek et al., 2017). Asimismo, 

López-Mendoza et al. (2020) reportaron las mayores tasas de acumulación de sedimentos en 

las últimas décadas para los hábitats costeros del norte del Caribe mexicano en 2015, 

precisamente cuando las mareas masivas de Sargassum llegaron a esta costa por primera vez. 

En consecuencia, las grandes cantidades de detritos de Sargassum acumulados, primero en 

la playa y después en el fondo de estas lagunas costeras, han aumentado significativamente 

el contenido de carbono orgánico de sus sedimentos.  

La magnitud de los enriquecimientos en nutrientes estimados para Huache, en 

particular para las concentraciones de fósforo disuelto, confirmó los valores elevados 

detectados con anterioridad en el norte (Rodríguez-Martínez et al., 2019; Perez-Gómez et al., 

2020; Cejudo et al., 2021). Usando como referencia los umbrales de DIN y DIP para la 

columna de agua propuestos por la USEPA (2012), por encima de los cuales la salud de los 

arrecifes de coral se ve amenazada (DIP > 0.32 µM y DIN > 7.14 µM), este estudio 

demuestra que toda la costa del Caribe mexicano se encuentra actualmente en riesgo. Además 

de la cascada de eventos negativos inciertos que pueden causar las mareas marrones de 

Sargassum (Chávez et al., 2020; García-Sánchez et al., 2020), su impacto en los arrecifes 

coralinos del Caribe va mucho más allá de los efectos adversos reportados en la playa (e.g., 

erosión) u otros efectos relacionados, como la reducción del oxígeno y del pH del agua de 

mar (Cabanillas-Terán et al., 2019; Rodríguez-Muñoz et al., 2021) o la mortalidad de la fauna 

(Rodríguez-Martínez et al., 2019). Los resultados de estos análisis indican que las llegadas 

de Sargassum pelágico cuando son masivas, representan en conjunto con el desarrollo urbano, 

una grave amenaza para el mantenimiento de la naturaleza oligotrófica de los arrecifes de 

coral, acelerando su eutrofización y amenazando gravemente su supervivencia como 
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ecosistema. El carácter acumulativo de estos enriquecimientos en nutrientes confiere especial 

gravedad a este problema ambiental. 

Los sedimentos, como los importantes reservorios de nutrientes de los ecosistemas 

acuáticos, pueden retener importantes detritus de Sargassum spp., sobre todo en las praderas 

de fanerógamas marinas. Las evidencias sugieren que, de acuerdo con su porcentaje de 

contribución, los principales flujos de nutrientes entran en estas lagunas arrecifales a través 

de descargas costeras de aguas subterráneas a través de los sedimentos de dunas situados en 

la playa (con predominio de nitratos), a través de manantiales submarinos de aguas 

subterráneas (SGD, con predominio de amonio) o  por difusión desde el agua intersticial de 

los sedimentos marinos  hacia la columna de agua (Null et al., 2014). Se sabe que estos flujos 

de nutrientes están determinados por factores físicos (es decir, gradientes de presión de marea; 

Iglesias-Prieto et al., 2014; Parra et al., 2015), así como por elementos biológicos (e.g., 

actividades de bombeo de animales sedimentarios; Huettel et al., 2014).  No obstante, el 

enriquecimiento en nutrientes del agua intersticial de los sedimentos por detritus de 

Sargassum puede ser uno de estos elementos biológicos, contribuyendo significativamente 

al aumento de los flujos de nutrientes en la columna de agua de la laguna arrecifal. En el 

Anexo 13 se muestra un esquema sobre el efecto y la trayectoria de la materia orgánica y las 

concentraciones de nutrientes en sedimentos anóxicos y óxicos. 

La capacidad de las praderas de fanerógamas marinas para aumentar su producción y 

retener materia orgánica en sus sedimentos podría ser otro factor relevante a contemplar. Las 

comunidades de praderas marinas también pueden funcionar como "filtros verdes", 

absorbiendo una fracción importante de los nutrientes en apoyo del crecimiento de macrófitas, 

lo que reduce la concentración de nutrientes en el medio ambiente. Por lo tanto, las praderas 

marinas pueden ser capaces de proteger a los arrecifes de coral de los enriquecimientos de 

nutrientes en las fases iniciales de fertilización del hábitat, pero esta capacidad puede ser 

superada a un cierto nivel de eutrofización del hábitat, convirtiéndose en fuentes de nutrientes 

(Burkholder et al., 2007). Esta capacidad de protección está apoyada por la rápida tasa de 

renovación del agua de la laguna, que es rápidamente reemplazada por agua oceánica 

oligotrófica procedente de la corriente de Yucatán (Coronado et al., 2007). Las asociaciones 

encontradas en nuestro análisis entre las concentraciones de nutrientes en el agua intersticial 

del sedimento y la columna de agua apoyan un vínculo mecanístico entre la pérdida de esta 
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capacidad y la condición del sedimento. El fósforo presentaba una asociación directa, 

mientras que el nitrógeno mostraba una relación sigmoidal que permitía estimar un máximo 

en estado estacionario en la columna de agua de 23.65±1.34 μM, por encima del cual nuevos 

aumentos en el sedimento no se reflejaban en posteriores incrementos en la columna de agua.  

En 1999-2002, la laguna arrecifal de Puerto Morelos mostró condiciones oligotróficas en la 

columna de agua y contenidos de materia orgánica en el sedimento que oscilaron entre 0.21% 

y 3.19% (Enríquez et al., 2001), condiciones que se han ido deteriorando gradualmente 

(Figura 5 A-B). Actualmente, estos sedimentos presentan enriquecimientos significativos en 

materia orgánica y amonio. Esta transformación de los sedimentos puede ocurrir en 

condiciones oligotróficas cerca de fuentes naturales de nitrógeno puntuales, como descargas 

de manglares o manantiales de aguas subterráneas (ojos de agua). Sin embargo, solo cuando 

esta transformación afecta a una gran extensión de la comunidad bentónica de la laguna 

arrecifal, como ocurre actualmente (Hedley et al., 2021), los flujos de nutrientes desde el 

sedimento pueden intensificarse y sobrepasar la capacidad de la circulación marina en la 

laguna arrecifal para mantener las condiciones oligotróficas. Las asociaciones encontradas 

en nuestro análisis entre las concentraciones de nutrientes en el agua de poro del sedimento 

y en la columna de agua para el periodo 2016-2018, ausentes para el periodo 1999-2002, 

apoyan esta interpretación. 

Entre las herramientas fundamentales para comprender esta transformación ambiental se 

incluye la identificación de proxies confiables de la eutrofización del hábitat. Sin embargo, 

se ha llegado a la conclusión de que los cambios en las concentraciones de nutrientes en la 

columna de agua (Morris y Virnstein, 2004; Tomasko et al., 1996) y en el agua intersticial 

de los sedimentos (van Katwijk et al., 2011) son proxies ineficaces para detectar aumentos 

en el estado trófico de las lagunas de arrecifes de coral. Asimismo, estudios previos también 

han cuestionado la utilidad de los cambios en el contenido elemental de los tejidos de las 

macrófitas para detectar dichos cambios ambientales (Armitage et al., 2005; Darnell et al., 

2017; Anguas-Cabrera et al., 2020). En nuestro estudio, encontramos que el %P y la señal 

δ15N en las hojas de la pradera marina T. testudinum fueron los mejores proxies para detectar 

los mayores niveles de eutrofización del hábitat encontrados en la región norte (Cuadro 1). 

La señal δ15N está ampliamente aceptada como un buen indicador para rastrear las fuentes 

antropogénicas de nitrógeno, ya que la contaminación por aguas residuales conduce 
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generalmente a valores de δ15N > 4‰ (Mutchler et al., 2007; Lapointe et al., 2021). Nuestra 

caracterización mostró valores entre -0.46±0.22‰ y 4.09±1.84‰ para el periodo 2016-2018, 

claramente por debajo de los valores previamente reportados de ~8‰ (Mutchler et al., 2007; 

Sánchez et al., 2013). Estudios realizados tras arribazones masivos de Sargassum también 

han documentado reducciones significativas de la señal δ15N (Cabanillas-Terán et al., 2019; 

Lapointe et al., 2021) en un rango indicativo de deposición atmosférica de N (-11‰ a +4‰; 

Dillon y Chanton, 2005), "nueva" fijación de N (-3‰ a 0‰; González-de Zayas et al., 2012) 

o fertilizantes inorgánicos como fuente de N (-0‰ a +3‰; Lapointe y Bedford, 2007). 

Aunque los valores de δ15N para el depósito atmosférico de nitrógeno en el Caribe mexicano 

son escasos, la evidencia de otros ambientes arrecifales sugiere que podría ser una fuente 

significativa de N (González-de Zayas et al., 2012; Sánchez et al., 2013). Sin embargo, la 

señal δ15N documentada para el Sargassum pelágico que desembarca en las costas del Caribe 

mexicano oscila entre -2.5‰ y -0.47‰ (van Tussenbroek et al., 2017; Cabanillas-Terán et 

al., 2019), lo que podría explicar las reducciones observadas actualmente, apoyando la 

importante contribución del nitrógeno alóctono transportado por el Sargassum pelágico a la 

fertilización de esta costa. Las mareas de Sargassum también podrían explicar las fuentes de 

nitrógeno más diversificadas encontradas en los últimos años y la menor asociación de la 

señal δ15N con la contaminación local por aguas residuales. La importante contribución de la 

fertilización por fósforo también se ve apoyada por los grandes aumentos en lase 

concentraciónes de PID (~34 veces) en relación con los niveles documentados para 1999 con 

reportados en la zona en 2018 por Cejudo et al. (2021). 

La comparación temporal realizada en nuestro estudio también reveló que en la zona 

norte del estado ya se habían reportado valores de calidad pobre del agua para el NID desde 

el periodo 2007-2008 (Herrera-Silveira et al., 2008), aunque no fue hasta 2013-2014 cuando 

la columna de agua pasó de condiciones regulares a malas ocríticas. Los altos valores de NID 

y PID se han mantenido desde 2013-2014 hasta la actualidad, a pesar de la gran variabilidad 

interanual y estacional reportada para estos sistemas costeros (Carriquiry-Beltrán et al., 2017; 

Pérez-Gómez et al., 2020). Por lo tanto, aunque los niveles absolutos de nutrientes 

documentados en nuestro estudio están indudablemente relacionados con las mareas masivas 

de Sargassum, este problema ambiental no puede considerarse el único determinante de la 

eutrofización de los arrecifes en el Caribe mexicano. 
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2.5. Conclusiones 
 

El análisis comparativo de este estudio reveló un cambio significativo en las 

condiciones ambientales en el ambiente marino del Caribe mexicano en los últimos 20 años, 

pasando de hábitats arrecifales oligotróficos en 1999 a condiciones mesotróficas e incluso 

eutróficas en la actualidad. Los mayores cambios se observaron en el norte, en hábitats 

expuestos a una elevada presión antropogénica por ser uno de los principales destinos 

turísticos del Caribe y de todo México. Los elevados niveles de nutrientes en la columna de 

agua observados en todos las localidades investigadas en el periodo 2016-2018, resultan 

inaceptables para el mantenimiento de los ecosistemas de arrecifes de coral sanos. 

Estos resultados muestran que la capacidad natural de estas lagunas arrecifales para 

mantener condiciones oligotróficas del agua se ha visto superada por la elevada afluencia de 

nutrientes. La llegada masiva de bioamsa de Sargassum spp. no puede ser el único 

responsable de este problema ambiental, ya que en la zona cercana a Cancún detectamos los 

niveles más altos de nitrógeno y las mayores transformaciones de sedimentos. Los niveles de 

nutrientes en la columna de agua ya estaban significativamente por encima de los umbrales 

de referencia para el mantenimiento de arrecifes de coral sanos antes de que las mareas 

masivas de Sargassum comenzaran a llegar a la costa de Yucatán en 2014-2015. Los niveles 

ambientales de fósforo no habían sido relacionados con el desarrollo urbano y turístico, pero 

la capacidad de este nutriente para cuantificar el "efecto antropogénico" se identificó en el 

mayor contenido de fósforo de las hojas de T. testudinum. Por otro lado, el contenido en 

nitrógeno de las hojas mostró una utilidad limitada como indicador indirecto del 

enriquecimiento ambiental en nutrientes, pero los aumentos en la señal δ15N se confirmaron 

como un buen indicador indirecto de las fuentes antropogénicas de nitrógeno. La 

concentración de DIN en la columna de agua y el contenido de %OM del sedimento 

mostraron un mayor potencial para monitorear el progreso de la eutrofización del hábitat en 

las lagunas costeras de arrecife.  

El estado ecológico crítico de las comunidades coralinas de esta zona (Contreras-

Silva et al., 2020; Rioja-Nieto y Álvarez-Filip, 2019), y el gran impacto causado 

recientemente por una nueva enfermedad letal (Álvarez-Filip et al., 2019, 2022), son 

consistentes con los severos niveles de eutrofización documentados aquí para el Caribe 

mexicano. Las mareas masivas de Sargassum constituyen amenazas severas para los arrecifes 
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coralinos del Caribe, ya que desvían rápidamente a estos ecosistemas vulnerables de su 

condición oligotrófica natural. La expansiva industria turística y el desarrollo urbano del 

norte del Caribe mexicano, así como la escasa atención prestada al tratamiento adecuado de 

los grandes volúmenes de aguas residuales producidos, deben considerarse también causas 

importantes de la eutrofización de los hábitats. Cada uno de estos problemas requiere 

soluciones urgentes y eficaces centradas en el control de los flujos de salida y entrada de 

nutrientes. La supervivencia del uso turístico recreativo de esta costa y el bienestar de sus 

residentes y visitantes están intrínsecamente relacionados con la supervivencia y el 

mantenimiento de la salud de los arrecifes de coral y sus ecosistemas asociados en el Caribe 

mexicano. 
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Capítulo 3:  Caracterización de la variabilidad de la pradera marina de Thalassia 
testudinum en respuesta al enriquecimiento de nutrientes. Análisis de su potencial 
como bioindicador de deterioro ambiental. 
 

Resumen 
 

La eutrofización es una de las mayores amenazas para los ecosistemas costeros del mundo 

y los sistemas arrecifales tropicales no han escapado de esta problemática. En el Caribe 

mexicano, el crecimiento exponencial de la industria hotelera y la llegada de grandes 

arribazones de sargazo pelágico a sus costas han resultado en incrementos extremos de las 

concentraciones de nutrientes en las lagunas arrecifales a lo largo de las costas de Quintana 

Roo, México, induciendo cambios en la estructura y el funcionamiento de las comunidades 

biológicas. En este capítulo se analizaron los cambios en la comunidad de macrófitas 

mediante el análisis de distintos parámetros morfofuncionales en especies dominantes y 

representativas de la comunidad de macrófitas bentónicas de las praderas de Thalassia 

testudinum y su variación con el gradiente ambiental de nutrientes para identificar a las 

variables y las especies con mayor capacidad informativa y su potencial utilidad como 

bioindicadores de eutrofización. Los resultados del análisis de la diversidad y la abundancia 

mostraron a Thalassia testudinum, Halimeda spp. y Neogoniolithon sp. como las especies 

que contribuyeron mayormente a la diferenciación de la estructura de las praderas marinas 

analizadas. Las distintas especies analizadas mostraron diferencias en los requerimientos 

nutricionales y en su capacidad para almacenar N, y P en sus talos, donde Udotea y 

Avrainvillea mostraron la mayor capacidad para almacenar N y Halimeda para almacenar P.  

Se confirmó la utilidad del δ15N para mostrar diferencias regionales asociadas al incremento 

de las concentraciones de nitrógeno inorgánico disuelto y, como se esperaba, se registraron 

valores más elevados en la región norte. Las géneros dominantes Halimeda spp. y Udotea 

spp. mostraron altas tasas fotosintéticas en comparación con otras especies examinadas que 

fueron menos abundantes en la comunidad. Finalmente, en este análisis se pudieron 

identificar seis tipos de praderas marinas con diferente estado trófico y con indicadores 

específicos para cada tipo. Los parámetros más importantes para diferenciar los grupos 

fueron:  la biomasa de la comunidad, la composición de especies, y atributos específicos de 

la especie constructora del hábitat como el tamaño del haz por área, el índice del área foliar 

(LAI) y el cociente del área foliar (LAR). 
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3.1  Introducción 
 

La degradación de los sistemas arrecifales se ha incrementado fuertemente en todo el 

planeta tras un aumento en el número y la intensidad de las amenazas ecológicas (Hughes, 

1994; Hoegh-Guldberg, 1999; Hughes et al., 2017). Por ejemplo, los arrecifes de coral del 

mar Caribe han experimentado una pérdida del 50% de la biodiversidad y de la cobertura 

coralina (Jackson et al., 2014). Aunque todavía no se ha encontrado un vínculo mecanístico, 

existen pruebas innegables de que los cambios más rápidos y de mayor magnitud se han 

producido en el Antropoceno (Crutzen, 2006; Pandolfi et al., 2003; Williams et al., 2019) y, 

por lo tanto, están relacionados con la creciente presión antropogénica. En ese sentido, 

diferentes factores de estrés locales o regionales como la sobrepesca, los contaminantes 

orgánicos persistentes, la incidencia de enfermedades y la fertilización del hábitat, además 

de los reconocidos como principales factores causantes de la degradación mundial como el 

calentamiento global y la acidificación de los océanos, son actualmente los responsables del 

declive a escala planetaria de la salud de los arrecifes de coral. 

Los cambios significativos en la estructura de las comunidades de coral y el predominio 

de unas especies sobre otras pueden explicarse por los cambios en la susceptibilidad de cada 

especie a un disturbio particular y/o a una combinación de factores estresantes, así como por 

las diferentes características inherentes entre las especies de coral (Hughes et al., 2018). Esos 

cambios también tienen consecuencias ecológicas relevantes para el funcionamiento de 

procesos clave en el ecosistema (Hughes et al., 2003; Hoegh-Guldberg et al., 2007) y la 

acreción de los arrecifes (Álvarez-Filip et al., 2013). La sustitución de especies de corales 

por macroalgas carnosas es uno de los cambios de fase que se han documentado (por ejemplo, 

Contreras-Silva et al., 2020; Randazzo-Eisemann et al., 2021; Victoria-Salazar et al., 2023), 

junto con la reducción de la capacidad de recuperación de la comunidad coralina (Hughes et 

al., 2007; 2010). El aumento en la abundancia de macroalgas carnosas oportunistas y de otros 

grupos de organismos fotosintéticos como las  cianobacterias (Smith et al., 2016; González-

Gómez et al., 2018) y los altos contenidos de N y δ15N registrados en los tejidos tanto de 

corales como de macrófitas bentónicas, así como reducciones en el cociente C/N (Baker et 

al., 2010; González-de Zayas et al., 2020), apoyan la importancia de la fertilización del 

hábitat como determinante crítico de la degradación de los arrecifes de coral, ya que estos 
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ecosistemas basan su naturaleza en mantener su carácter oligotrófico, un atributo 

especialmente amenazado a escala global en el Antropoceno.  

La eutrofización es una de las principales amenazas que pone en riesgo la salud y el 

mantenimiento de los ecosistemas acuáticos en todo el mundo y se produce cuando aguas 

cargadas de nutrientes, principalmente materia orgánica y compuestos de nitrógeno y de 

fósforo entran en un ecosistema, excediendo su demanda natural (Carpenter y Lathrop, 2008; 

USEPA, 2012), sobre estimulando la producción primaria e ocasionando una cascada de 

efectos negativos. Sin embargo, durante esta serie de transformaciones que experimenta el 

hábitat y mucho antes de que se manifiesten en forma de degradación del hábitat, las 

comunidades biológicas pueden producir señales tempranas de alerta de cambios que señalan 

transiciones críticas para el ecosistema (Wouters et al., 2015; Burthe et al., 2016). Estos 

cambios podrían utilizarse como bioindicadores tempranos del proceso de eutrofización y 

degradación ambiental (USEPA, 2012; Marbà et al., 2013; Blomqvist et al., 2014). Los 

programas de monitoreo de cambios ambientales asociados a la eutrofización de las zonas 

costeras coinciden en que los diferentes atributos de las comunidades biológicas deben ir 

acompañados de la descripción de factores abióticos esenciales, es decir, la acumulación de 

materia orgánica y los incrementos en las concentraciones de nutrientes en el medio 

(Middelburg y Soetaert, 2004; Huettel et al., 2014). 

Las praderas marinas están situadas entre los arrecifes de coral y la tierra firme, y su 

capacidad de retener nutrientes en su biomasa y sedimentos está ampliamente aceptada (Orth 

et al., 2006; Waycott et al., 2009). Esta propiedad funcional les permite a estos hábitats 

asociados a los arrecifes de coral actuar como “filtros verdes” de nutrientes de la columna de 

agua y los sedimentos, ralentizando el proceso de eutrofización. Sin embargo, el aumento de 

la productividad de las praderas marinas como consecuencia de los enriquecimientos en 

nutrientes del ambiente también pone límites a su capacidad de actuar como filtros de 

nutrientes, determinando un umbral ecológico a partir del cual las praderas marinas también 

contribuyen a la aceleración de la eutrofización del hábitat. Esta contribución está promovida 

por el aumento de la producción orgánica de toda la comunidad de macrófitas de la pradera 

marina, es decir, por fuentes autóctonas.  

Las plantas acuáticas en general (Sculthorpe, 1967), y en particular las que forman la 

comunidad de macrófitas de las praderas marinas, han desarrollado una gran plasticidad 
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fenotípica en respuesta a los cambios ambientales (Bricker et al., 2011; Enríquez et al., 2019), 

incluso a los de pequeña magnitud (Lapointe et al., 1993). Esta característica las sitúa como 

bioindicadores de cambios en el hábitat asociados a la fertilización. Además, su rápida 

respuesta a los enriquecimientos de nutrientes en ambientes arrecifales oligotróficos les 

permite actuar como bioindicadores tempranos del proceso de fertilización de los sistemas 

arrecifales en las primeras fases, antes de que puedan detectarse los primeros impactos 

adversos en la comunidad coralina o como alteraciones graves de los flujos de carbono del 

ecosistema. Los arrecifes de coral sanos, caracterizados por una elevada biomineralización 

de carbonatos, se transforman gradualmente en hábitats eutróficos y, por lo tanto, en 

ecosistemas con una alta producción primaria y una fuerte acumulación de carbono orgánico 

(Silbiger et al., 2018).  

En los sistemas arrecifales del mar Caribe, Thalassia testudinum es la principal especie 

formadora de praderas marinas. En condiciones ambientales oligotróficas, forman praderas 

discontinuas en forma de parches con haces foliares pequeños y rodeados de sedimento 

carbonatado con bajo contenido de materia orgánica (< 3%, Morse et al., 1987). Las praderas 

cercanas a poblaciones humanas, en la costa, o cercanas a descargas provenientes del manglar, 

adquieren estructuras diferentes, mucho más densas y con mayor contenido orgánico del 

sedimento (Enríquez et al., 2001; Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005). Este pasto marino 

dominante coexiste con otras especies de menor tamaño como Syringodium filiforme y 

Halodule wrightii, y con una comunidad diversa de macroalgas constituida por especies 

calcificadoras y por algas carnosas (Littler et al., 1989). Dentro de estas manchas de praderas 

dispersas también cohabitan especies de corales como Manicina spp. y Porites spp. 

(Naumann et al., 2013; Lohr et al., 2017), gorgonias como Plexaurella spp. y Pterogorgia 

spp. (Baker et al., 2015), e incluso esponjas como Cliona spp. La plasticidad morfológica de 

T. testudinum (Bricker et al., 2011) genera una gran heterogeneidad de praderas marinas 

incluso dentro de una misma bahía o laguna arrecifal (Hackney y Durako 2004; Enríquez y 

Pantoja-Reyes, 2005). 

 Se han documentado diferencias significativas en la estructura de la pradera (e.g. 

biomasa foliar, tamaño del haz) en transectos de la costa al arrecife posterior (Rodríguez-

Martínez et al., 2010; van Tussenbroek, 2011) y a lo largo de gradientes de profundidad 

(Enríquez et al., 2019). Sin embargo, aún no se ha establecido una asociación clara de estos 
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cambios con el aumento de la disponibilidad de nutrientes en el hábitat (van Tussenbroek 

2011; van Tussenbroek et al., 2014). Se han propuesto algunas modificaciones en la 

estructura de la comunidad, como aumentos en la abundancia de algas carnosas o de especies 

de pastos marinos más pequeños (van Tussenbroek et al., 2014) o de macroalgas 

calcificadoras (Enríquez, 2014). Por otro lado, se han documentado diferentes respuestas de 

T. testudinum u otras macrófitas de su comunidad a la fertilización por medio de 

experimentos controlados en laboratorio y campo, lo que ha proporcionado indicadores de 

cambios ambientales inducidos por el aumento de la fertilidad. Entre estos cambios destacan 

el incremento en la biomasa foliar por encima del sedimento y en el tamaño de los haces por 

área (Lee y Dunton, 2000; Darnell y Dunton, 2017), así como una mayor acumulación de 

nutrientes en sus tejidos (González-de Zayas et al., 2020), los cuales podrían ser útiles para 

el monitoreo del proceso de eutrofización. 

El objetivo de este capítulo fue buscar posibles indicadores de un incremento de fertilidad 

y del avance del proceso de eutrofización del hábitat arrecifal, a partir de la caracterización 

de la respuesta de las praderas de Thalassia testudinum del mar Caribe al enriquecimiento de 

nutrientes. En este análisis se compararon dos regiones del Caribe mexicano que están sujetas 

a presiones antropogénicas contrastantes asociadas a sus diferentes desarrollos urbanos y 

turísticos (Figura 1). A partir de las descripciones ambientales documentadas en el Capítulo 

2, las cuales permitieron caracterizar las diferencias entre hábitats en su condición trófica 

durante el periodo 2016 2018, se analizan aquí los cambios observados en la comunidad de 

macrófitas y en el morfotipo de Thalassia testudinum, la especie constructora de hábitat. 

Además de estos cambios, también se analizaron otros descriptores funcionales, como la 

variación del contenido de nutrientes y de la señal isotópica de nitrógeno de los tejidos 

fotosintéticos, así como la variación de la fisiología fotosintética y el tamaño del colector de 

luz en especies representativas de la comunidad. Las caracterizaciones se realizaron en las 

mismas siete localidades de la costa este de la península de Yucatán descritas en el Capítulo 

2. 
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3.2  Materiales y métodos  
 

3.2.1 Área de estudio y localidades muestreadas 

En el presente estudio se analizaron 25 praderas marinas de siete localidades de la 

franja costera del Caribe mexicano y ubicadas en dos zonas dentro de las lagunas 

arrecifales: (1) en el arrecife posterior, y (2) en la media laguna, durante el periodo 

2016—2018. La variabilidad de las praderas marinas de la región norte estuvo 

representada por tres localidades: (1) Punta Nizuc (N1.PN), (2) Puerto Morelos Norte 

(N2.PMN, Limones), y (3) Puerto Morelos Sur (N3.PMS, UNAM). En las localidades 

N1.PN y N2.PMN se establecieron dos praderas por zona (cuatro praderas por localidad) 

y en N3.PMS, aunque se muestreó una pradera por zona, adicionalmente se incluyó una 

pradera alrededor de un ojo de agua ubicado sobre la media laguna (tres praderas 

muestreadas), lo que resultó en un total de 11 praderas marinas estudiadas (cinco praderas 

del arrecife posterior, cinco praderas de media laguna y una pradera alrededor de un ojo 

de agua ubicado sobre la media laguna). La variabilidad de las praderas de la región sur 

estuvo representada por cuatro localidades: Punta Herrero (S.4PH), (5) Uvero (S5.U); (6) 

Huache (S6.H) y (7) Xcalak (S7.Xc). En las localidades S5.U y S6.H se establecieron dos 

praderas por zona (cuatro praderas por localidad) y adicionalmente en S6.H se 

remuestrearon dos praderas (solo una por cada zona) en un año posterior al primer 

muestreo, lo que resultó en un total de 14 praderas marinas (siete praderas en arrecife 

posterior y siete en media laguna; Figura 1). Los detalles de cada localidad, como la 

fecha y la profundidad de colecta, así como la descripción del Caribe mexicano (e.g. 

características climáticas, hidrogeológicas) se muestran en el Capítulo 1. 

 



 115 

 
Figura 1. (A) Localización de la zona de la franja costera del oriente de México donde se llevó 

a cabo este estudio. (B) Mapa de la porción este de la península de Yucatán donde se señalan las 
localidades de muestreo. (C) Imágenes de las praderas muestreadas en este estudio representativas de 
la región norte (C1-C4) y de la región sur (C5-C8). (C1) Nizuc: arrecife posterior; (C2) Puerto 
Morelos Norte (Limones), arrecife posterior; (C3) Puerto Morelos Sur (UNAM), media laguna; (C4) 
Puerto Morelos Sur (UNAM), arrecife posterior; (C5) Punta Herrero (media laguna); (C6) Huache 
(media laguna); (C7) Uvero, Media laguna; (C8) Uvero, arrecife posterior. 
 

3.2.2 Caracterización de los atributos morfofuncionales de la 
comunidad de macrófitas bentónicas 

Los atributos morfológicos de la comunidad de macrófitas se midieron siguiendo los 

protocolos descritos en Cornelissen et al. (2003), Enríquez y Pantoja-Reyes (2005) y 

Enríquez et al. (2019). En cada pradera marina seleccionada se trazó un transecto 

perpendicular a la línea de costa de 20 m x 2 m, el cuál fue subdividido en 10 cuadros de 1 

m x 4 m, de los cuales fueron seleccionados aleatoriamente cuatro y sobre estos se lanzaron 

de 4-5 cuadros de 0.0625 m2 o de 6-8 cuadros de 0.04 m2.  En cada cuadro se cuantificó la 

densidad de haces de Thalassia testudinum por área de suelo proyectada (No. de haces m-2) 

y se extrajo toda la biomasa por encima del sedimento. La biomasa extraída de cada cuadro 

se lavó para eliminar restos de biomasa subterránea y/o arena adherida, se embolsaron en 

bolsas ZiplocÓ previamente etiquetadas y se almacenaron en congeladores hasta su análisis. 

En el laboratorio se identificó el número total de especies (cuando fue posible) o de géneros 

con ayuda de manuales de identificación de macroalgas para la región, para cada zona y en 
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cada localidad caracterizada (Littler et al., 1989; Collado-Vides et al., 2009; Mendoza-

González et al., 2014; León-Álvarez et al., 2017). Todas las especies y géneros de macrófitas 

identificados se clasificaron de acuerdo con sus grupos ecológicos (pastos marinos o 

macroalgas) y de acuerdo con sus características estructurales (pastos marinos, algas 

calcificadoras y algas carnosas).  

A cada individuo colectado (en fresco) se le midió el tamaño por área del colector de luz, 

es decir, el tamaño del talo (la longitud y el ancho, cm2 talo-1) o del haz (la suma de la longitud 

y el ancho de cada hoja que compone cada haz, cm2 haz-1). Para ello, cada organismo se 

escaneó en alta resolución (300 pp) y el tamaño se determinó con ayuda del software Image-

J. Posteriormente, se cuantificó la cantidad de biomasa en peso seco por cuadro. Todos los 

organismos se almacenaron en una estufa por > 24 horas a 60 ºC hasta alcanzar el peso seco 

constante y su valor en g PS individuo-1 se obtuvo con una balanza analítica. A partir de estos 

valores de tamaño por organismo, se estimó el SLA (del inglés: specific leaf area), es decir, 

el área foliar específica que corresponde al tamaño normalizado por área (en fresco) dividido 

por su peso seco (cm2 g PS-1). Los valores de biomasa obtenidos a nivel individual (g PS 

individuo-1 o g PS haz-1) se agruparon siguiendo criterios ecológicos y taxonómicos, y se 

extrapolaron por área de superficie de suelo en los siguientes rubros: biomasa total de la 

comunidad de macrófitas, biomasa de pastos marinos, biomasa de algas calcificadoras, 

biomasa de algas carnosas, y biomasa por género o por especie; todos los valores se 

expresaron en g PS m-2.  

Para cuantificar la biomasa subterránea de T. testudinum en las localidades donde esto 

fue posible, se colectaron tres núcleos de biomasa subterránea con ayuda de un nucleador de 

acero con medidas de 30 cm de diámetro por 50 cm de altura. En el Anexo 1 se muestran las 

localidades y la fecha de colecta de las praderas donde se extrajeron muestras biológicas para 

los distintos análisis realizados en este estudio, incluyendo detalles sobre la colecta de 

núcleos de biomasa subterránea. Cada núcleo extraído se colocó en una malla y fue lavado 

para eliminar el exceso de arena y restos de otros organismos como conchas y algas. En el 

laboratorio, la biomasa subterránea de T. testudinum fue separada cuidadosamente en sus 

distintos componentes: raíces, rizomas verticales, rizomas horizontales y materia orgánica 

muerta. Cada componente se empacó en papel aluminio con sus respectivas etiquetas y se 

colocó en una estufa a 60 ºC al menos durante 72 horas hasta alcanzar su peso seco constante. 
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Finalmente, se obtuvo el peso seco de cada componente con una balanza analítica, y con la 

suma de todos los componentes se obtuvo la biomasa subterránea total (g PS m-2). 

Posteriormente, se estimó la biomasa total de T. testudinum por medio de la suma de la 

biomasa por encima del sedimento y la biomasa subterránea, expresada también en g PS m-

2) 

Por otra parte, para el pasto marino T. testudinum se estimaron descriptores utilizados 

ampliamente en estudios de ecología de comunidades vegetales terrestres (Watson, 1946) El 

primero fue el LAI (Leaf Area Index, i.e., el índice del área foliar), que es el área foliar 

proyectada por un solo lado por área superficial de suelo; este índice fue estimado 

multiplicando la densidad promedio de haces por el promedio del tamaño de haces, y 

posteriormente estandarizado por área de suelo proyectado (m2 m-2). El segundo fue el LAR 

(del inglés: Leaf Area Ratio, i.e., cociente del área foliar), el cual es un descriptor menos 

común en estudios de comunidades vegetales de ambientes acuáticos; el LAR se obtuvo a 

partir dividir el área foliar (m2) entre el peso total de la planta (g cm-2) y se expresa en m2 

área foliar kg PS planta-1. En el Cuadro 1 se muestra un resumen de los descriptores 

caracterizados en este estudio. 

 

3.2.3 Caracterización de la composición elemental e isotópica del 
tejido de macrófitas bentónicas  

Se seleccionaron de 2-4 especímenes de distintas especies de pastos marinos, algas 

calcificadoras y algas carnosas representativas de la comunidad (e.g., Avrainvillea 

longicaulis, Halimeda discoidea, H. incrassata, H. monile, Halimeda sp., Udotea dixonii, U. 

fibrosa, U. flabellum, U. wilsonii, Penicillus capitatus, Rhiphocephalus phoenix, 

Syringodium filiforme y Thalassia testudinum), según su presencia en las diferentes praderas. 

El pretratamiento de las muestras, el método, las fórmulas y los materiales de referencias 

utilizados para la determinación del contenido elemental de C, N y P y la señal isotópica de 

N en el talo o en el tejido de las macrófitas bentónicas se describen con detalle en el Capítulo 

2. También se describen a manera de resumen en el Cuadro 1. En esta sección se incluyen 

los datos de %N, %P, relación C/N y señal δ15N en T. testudinum y en Halimeda incrassata 

descritos en el Capítulo 2. 
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Cuadro 1. Resumen de los descriptores y los atributos estructurales y morfofuncionales caracterizados en este estudio en la comunidad 
de macrófitas bentónicas de las praderas marinas de Thalassia testudinum en la costa de Quintana Roo. 
 

Grupo 
biológico 

Parámetro Definición, fórmula y unidad en que se expresa No. réplicas y unidad de 
muestreo 

Comunidad de   
macrófitas 

No. de especies Número total de especies identificadas en todos los cuadros.   
Se expresa en no. de especies por pradera marina. 

4-5 cuadros de 0.0625 m2 o 
6-8 cuadros de 0.04 m2. 

Thalassia 
testudinum 

Densidad de haces 
 

Número de haces por área superficial de sedimento.  4-5 cuadros de 0.0625 m2 o 
6-8 cuadros de 0.04 m2 

Comunidad de 
macrófitas 

Biomasa por género o 
especie 

Densidad de biomasa por encima del sedimento (en peso seco) 
correspondiente a cada género o especie identificado.  

4-5 cuadros de 0.0625 m2 ó 
6-8 cuadros de 0.04 m2. 

 Biomasa de pastos marinos Densidad de biomasa por encima del sedimento (en peso seco) de las especies 
de pastos marinos identificadas en este estudio.  

4-5 cuadros de 0.0625 m2 ó 
6-8 cuadros de 0.04 m2. 

 Biomasa de algas 
calcificadoras 

Densidad de biomasa por encima del sedimento (en peso seco) de los géneros 
de algas con capacidad de calcificar.  

4-5 cuadros de 0.0625 m2 ó 
6-8 cuadros de 0.04 m2. 

 Biomasa de algas carnosas. Densidad de biomasa por encima del sedimento (en peso seco) de los géneros 
de algas que carecen de capacidad de calcificar.  

4-5 cuadrantes de 0.0625 m2 

ó 6-8 cuadros de 0.04 m2. 
Thalassia 
testudinum 

Biomasa subterránea 
 

Densidad de biomasa por debajo del sedimento. Es la suma de la biomasa 
correspondiente a las raíces, los rizomas verticales y rizomas horizontales. 

3 núcleos de 30 cm de 
diámetro y 50 cm de altura. 

 Biomasa total de la planta Biomasa total de la planta obtenida a partir de la suma de la biomasa foliar 
(biomasa por encima del sedimento) y la biomasa estimada debajo del 
sedimento.  

Cuadro de PVC y nucleador 
de acero. 

Comunidad de 
macrófitas 

Tamaño del talo o tejido 
normalizado por área 

El tamaño del colector de luz (talo/hojas) de cada especie normalizado al área.  Todos los individuos 
colectados por cuadro. 

Thalassia 
testudinum 

Tamaño del haz 
normalizado por área 

Suma del área foliar total (solo un lado) de las hojas que integran el haz  
(2-4 hojas).  

3 cuadro de 0.04 m2 
(n=25-60 haces). 

Comunidad de 
macrófitas 

Tamaño del talo o tejido 
normalizado por peso seco. 

El mismo descriptor, pero normalizado al peso seco.  
 

Todos los individuos 
colectados por cuadro. 

Thalassia 
testudinum 

Tamaño del haz 
normalizado por peso seco. 

Suma del peso seco (libre de epifitas) de todas las hojas que integran un haz  
(2-4 hojas).  

3 cuadro de 0.04 m2 
(n=25-60 haces). 

Comunidad de 
macrófitas 

SLA (Specific Leaf Area) o 
área foliar especifica 

El SLA (specific leaf area) o área específica foliar es el área foliar o del talo 
proyectada y normalizada por su masa.  

Todos los individuos 
colectados por cuadro. 

Thalassia 
testudinum 

LAI (Leaf Area Index o  
Índice del Área Foliar) 

Área foliar total proyectada (un solo lado) por superficie de sedimento. 
Descriptor central en ecología terrestre. 

4-5 cuadros de 0.0625 m2 ó 
6-8 cuadros de 0.04 m2 
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Thalassia 
testudinum 

LAR (Leaf Area Ratio o 
Cociente del Área foliar) 

Descriptor del tamaño del colector de luz del organismo: cociente entre el área 
foliar total (tamaño del colector de luz en m2) y la biomasa total de la planta 
(kg PS planta-1) Unidades: m2 haz kg PS planta-1. Descriptor central en el 
análisis tradicional de crecimiento (Evans 1972; Lambers et al. 1998). 

 

Comunidad de 
macrófitas 

Contenido de carbono en  
el talo o en hojas 

Se determinó con un espectrómetro de masas acoplado a un analizador 
elemental. En el caso de T. testudinum, el contenido se determinó en la hoja-2 
del haz.  

2-4 hojas o talos por especie 
por estación por localidad. 

 Contenido de nitrógeno en 
el talo o en hojas 

Se determinó con un espectrómetro de masas acoplado a un analizador 
elemental. En el caso de T. testudinum, el contenido se determinó en la hoja-2 
del haz.  

2-4 hojas o talos por especie 
por estación por localidad. 

 Contenido de fósforo en el 
talo o en hojas 

Se determinó con un espectrómetro de masas acoplado a un analizador 
elemental. En el caso de T. testudinum, el contenido se determinó en la hoja-2 
del haz.  

2-4 hojas o talos por especie 
por estación por localidad. 

 Contenido isotópico de N 
en talo o tejido (δ15N) 

Es la relación de las abundancias relativas del 15N/14N en el tejido de la 
muestra con respecto las abundancias relativas de la relación 15N/14N en el aire 
(estándar internacional). Se determinó con un espectrómetro de masas 
acoplado a un analizador elemental. En el caso de T. testudinum, el contenido 
isotópico se determinó en la hoja #2 del haz.  

2-4 hojas o talos por especie 
por estación por localidad. 

 C/N Relación molar entre el contenido de C y el contenido de N en el tejido de las 
macrófitas. 

 

 N/P Relación molar entre el contenido de N y el contenido de P en el tejido de las 
macrófitas. 
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3.2.4 Determinaciones ópticas del tejido o talo de macrófitas 
bentónicas 

Se seleccionaron especies representativas de la comunidad de macrófitas, incluyendo 

especies de fanerógamas marinas (e.g., T. testudinum), de algas calcificadoras (e.g., H. 

incrassata, H. tuna; U. flabellum, U. cyathiformis) y de algas carnosas (e.g., Avrainvillea 

longicaulis) en distintas localidades (los detalles de estas localidades se describen en el 

Anexo 1). Se evaluaron las propiedades ópticas del talo de estas especies a través de la 

determinación de espectros de transmisión (T) o reflectancia (R), según el caso, en las 

longitudes de onda del 400 al 750 nm por espectroradiómetro (Ocean Optics, USB 2000), 

siguiendo la metodología de Enríquez et al. (1994), Enríquez et al. (2005) y Vásquez-

Elizondo et al. (2017). Posteriormente es estimó la Absorptancia (A), es decir, la fracción de 

luz incidental que puede ser absorbida por un cuerpo, que, en el caso de las macrófitas, se 

refiere a la luz que potencialmente puede participar en el proceso de fotosíntesis (Vásquez-

Elizondo et al., 2017). Las determinaciones se realizaron con el software Spectrasuite (Ocean 

Optics, Inc, Dunedin, Fl, USA) y la metodología de cómo se llevaron a cabo se explican en 

detalle en el Anexo 2. 

 

3.2.5 Caracterización fisiológica de especies representativas de la 
comunidad de macrófitas bentónicas 

Se seleccionaron especies representativas del grupo de fanerógamas marinas (e.g., T. 

testudinum), de las algas calcificadoras (e.g., H. incrassata, U. flabellum, U. cyathiformis), 

y algas carnosas (e.g., Avrainvillea longicaulis, Lobophora variegata); los detalles de los 

sitios, zonas y fecha de colecta, así como las temperaturas a las que se realizaron las 

incubaciones (que oscilaron entre 26-30 ºC), se detallan en el Anexo 3.  En algunos casos, se 

seleccionaron especímenes de praderas cercanas a la costa y los detalles también se señalan 

en el Anexo 3.  

 La variabilidad de la fisiología fotosintética de distintas especies de macrófitas 

bentónicas se evaluó mediante la determinación de curvas fotosíntesis-irradiancia (curvas P-
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E), siguiendo los protocolos descritos por Enríquez et al. (2002), Cayabyab y Enríquez (2007) 

y Enríquez et al (2019), a través de los cambios en la evolución de oxígeno medidos 

polarográficamente con un electrodo tipo Clark, en cámaras de incubación cerradas 

(Hansatech, U.K.); los detalles de la metodología se describen en el Anexo 4. En algunos 

casos se realizaron determinaciones directas de las tasas de fotosíntesis máxima (Pmax) y 

respiración post iluminación (RL), cuando los valores de las irradiancias de saturación (EK) 

eran conocidos para la especie (mediante consultas bibliográficas, incluyendo la base de 

datos del Laboratorio de Fotobiología del ICMyL-UNAM).  

Finalmente, en el Cuadro 2, se muestra un resumen de la descripción de los parámetros 

fisiológicos determinados en esta caracterización. 

 

Cuadro 2. Resumen de los descriptores fisiológicos en especies representativas de las 
comunidades de macrófitas bentónicas de las praderas marinas de T. testudinum 
caracterizados en este estudio. 
 
Variable Definición Unidad 
Pmax  Fotosíntesis máxima (por área): tasas de 

fotosíntesis máximas determinadas una vez que 
la muestra ha sido expuesta a un periodo de 
saturación de luz. 

µmol O2 cm2 h-1 

Rd Respiración en oscuridad (por área): tasas de 
respiración determinadas en muestras que han 
sido expuestas a un periodo previo de completa 
oscuridad. 

µmol O2 cm2 h-1 

RL Respiración post-iluminación por área: tasas de 
respiración determinadas en un momento 
posterior e inmediato tras una un periodo de 
exposición de luz saturante. 

µmol O2 cm2 h-1 

Alpha Eficiencia fotosintética: pendiente inicial de la 
curva de fotosíntesis representada por la 
pendiente de una regresión lineal 

(µmol O2 cm2 h-1) 
(µmol quanta m-2 s-

1) 
EC Punto de compensación de O2/CO2, valor en el 

que la concentración de O2 es igual a la de CO2 
µmol quanta m-2 s-1 

EK Irradiancia de saturación:  indica el inicio de la 
zona de saturación de luz de la curva 

µmol quanta m-2 s-1 
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3.2.6 Estimación de la eficiencia máxima cuántica de la fotosíntesis y 
los requerimientos mínimos cuánticos 

Se estimó la eficiencia máxima cuántica de la fotosíntesis y los requerimientos mínimos 

cuánticos en especies a las que previamente se les caracterizaron parámetros de la fisiología 

fotosintética (descritos previamente), así como de sus propiedades ópticas, dado que la 

eficiencia máxima cuántica del talo (Φmax, mol quanta absorbidos por mol de moléculas de 

O2 evolucionadas).  Estos valores se obtienen con la siguiente fórmula: (α /Absorptancia) y 

los requisitos cuánticos mínimos de la fotosíntesis (1/Φmax; mol quanta mol-1 O2) se estimaron 

mediante la relación inversa del rendimiento cuántico de la fotosíntesis del talo (Φmax). 

 

3.2.7 Estado trófico de las praderas marinas del Caribe Mexicano 

Se utilizó la caracterización del estado trófico de las praderas marinas del Caribe 

mexicano descritas en el Capítulo 2 para contrastar con los cambios en distintos atributos de 

la comunidad de macrófitas y con parámetros morfológicos de T. testudinum que se describen 

en este capítulo. 

 

3.2.8 Búsqueda bibliográfica y recopilación de datos 

Se revisó la literatura para recopilar reportes de: (a) descripciones del contenido 

elemental de C, N, P, de cambios en sus relaciones molares y en el contenido isotópico de N 

en el tejido foliar o del talo de macrófitas bentónicas que forman parte de la comunidad de 

Thalassia testudinum en el Caribe mexicano y en otros ambientes arrecifales similares; (b) 

caracterizaciones de cambios en los atributos morfológicos de T. testudinum de praderas 

marinas del Caribe mexicano y de otros ambientes arrecifales similares; y (c) 

caracterizaciones de la fisiología fotosintética de especies de macrófitas bentónicas que 

forman parte de la comunidad de T. testudinum en el Caribe mexicano. 

Se incorporó al análisis comparativo la base de datos generada en el Laboratorio de 

Fotobiología de la Dra. Enríquez (UASA-ICMyL-UNAM), con las caracterizaciones previas 

realizadas. Se incluyeron algunas caracterizaciones publicadas en Enríquez y Pantoja-Reyes, 

(2005) para praderas localizadas en la laguna arrecifal de Puerto Morelos en 1999-2000 y 

otras no publicadas todavía y localizadas también en esta laguna arrecifal y en otras 
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localidades a lo largo de esta costa en el periodo 2002. Los detalles de las localidades y los 

tiempos del muestreo se detallan en el Anexo 4 del Capítulo 2. Para el análisis que se realizó 

en este capítulo se añadieron tres praderas marinas caracterizadas en el año 2013 en la laguna 

arrecifal de Puerto Morelos (datos no publicados); la información sobre estas localidades se 

muestra en el Anexo 5. 

3.2.9 Análisis estadístico 

Los resultados de los análisis se expresan como la media ± error estándar de la media 

(ES). La variabilidad de los parámetros caracterizados se muestra el coeficiente de variación 

expresado en porcentaje (C.V.) Los supuestos estadísticos asociados a la distribución de la 

varianza como la normalidad y la homocedasticidad se probaron con las pruebas de Shapiro 

y Levene, respectivamente. Se realizaron pruebas de ANOVA de una vía y pruebas HSD 

post-hoc de Tukey para identificar diferencias significativas entre periodos, entre regiones, y 

entre zonas en diversos factores biológicos (e.g., diversidad, abundancia, contenido 

elemental e isotópico en el tejido o tamaño de los organismos).  

Para averiguar si había diferencias en la estructura (diversidad y abundancia) de las 

praderas marinas entre los periodos muestreados (1999, 2013 y 2016-2018) se realizó un 

análisis de similitudes (ANOSIM), prueba multivariada no paramétrica. Previamente, a los 

datos contenidos en la matriz se le realizó una transformación a raíz cuarta para reducir la 

influencia de los géneros dominantes y posteriormente se aplicó el índice de similitud de 

Bray-Curtis. Asimismo, para reducir la complejidad de la variabilidad de la diversidad y de 

la abundancia de la biomasa de las praderas marianas caracterizadas, se aplicó un análisis de 

componentes principales en datos previamente estandarizados. Para conocer la contribución 

de los géneros a la similitud entre periodos (1999, 2013 y 2016-2018) y entre zonas y regiones, 

únicamente para el periodo 2016-2018 se realizaron pruebas con el módulo SIMPER 

(Porcentajes de Similitud). Todos los análisis multivariados se realizaron con el software 

Primer v7 (Clarke et al., 2008). 

Para probar el efecto de los factores región y zona sobre distintos atributos a nivel 

comunidad (e.g., diversidad y abundancia de especies) y sobre los cambios morfológicos que 

experimenta T. testudinum (e.g., biomasa por encima del sedimento, densidad de haces, LAI) 

se utilizaron análisis de varianza de dos vías. Asimismo, se realizaron ANOVA de dos vías 



 124 

para probar el efecto de las concentraciones de nutrientes (nitrógeno inorgánico disuelto y el 

fósforo inorgánico disuelto) por reservorio (columna de agua y el de los sedimentos) sobre 

los atributos morfoestructurales de T. testudinum 

Por último, se utilizaron modelos lineales y no lineales (ajustes de potencia y 

funciones sigmoidales) para describir (1) la relación entre el contenido de nutrientes en el 

tejido de las macrófitas, (2) la relación de los atributos morfológicos de la comunidad de 

macrófitas y de T. testudinum en función de las concentraciones de nutrientes en columna de 

agua y agua de los sedimentos, así como de la materia orgánica (proxies descritos en el 

Capítulo 2) y (3) la relación de la fotosíntesis vs. irradiancia de las distintas especies. Los 

datos se analizaron utilizando el software R (R Core Team, 2020) y el software Kaleidagraph 

(Synergy Software). 

 
 

3.3. Resultados 

3.3.1 Variabilidad de la comunidad de macrófitos  

Se identificaron 49 especies y 22 géneros de macrófitas bentónicas marinas en las 25 

praderas caracterizadas en el periodo 2016-2018. Tres de ellas eran especies de fanerógamas 

marinas comúnmente conocidos como pastos marinos: Thalassia testudinum, como era de 

esperarse, estuvo presente en el 100% de las praderas (ya que se seleccionaron para este 

estudio sólo praderas dominadas por esta especie) Syringodium filiforme en el 80% de ellas, 

y Halodule wrightii, la especie menos común en las praderas de estudio, con una 

representatividad del 29%. En cuanto a las macroalgas, los grupos taxonómicos con mayor 

abundancia y número de especies presentes en la comunidad se clasificaron de la siguiente 

manera: Chlorophyta con 11 géneros y 36 especies; Rhodophyta con 7 géneros y 7 especies, 

y Phaeophyta que registró 4 géneros y 4 especies. El listado de especies identificadas en este 

estudio se muestra en el Anexo 6. Respecto a la diversidad de la comunidad de macrófitas en 

años anteriores se identificaron 13 especies en 1999 y 16 especies en 2013. En ambos 

periodos, la abundancia y la diversidad de las Chlorophyta fueron mayores que en el resto de 

grupos taxonómicos. La varabilidad asociada en cada pradera colectada se muestran en el 

Anexo 7 A-B. 
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El alga verde calcificadora Halimeda incrassata estuvo presente en ~95% de las praderas 

muestreadas, mientras que el género Udotea mostró la mayor diversidad de especies, con un 

total de 13 especies identificadas, la mayoría de ellas colectadas en la región norte. Los 

géneros con mayor abundancia (en peso seco) fueron las algas calcificadoras pertenecientes 

a los géneros Halimeda (Chlorophyta) y Neogoniolithon (Rhodophyta), que alcanzaron 

valores promedio máximos de peso de 374.01±102.95 gPS m-2 y 515.78±150 gPS m-2, 

respectivamente (Anexo 7B).  

La diversidad florística de la comunidad de macrófitas fue variable entre praderas 

(C.V. = 32.2%) y exhibió incrementos significativos desde 2013 (≈ 1.8 veces; F (2, 27) = 5.81, 

p < 0.01) en relación con las descripciones realizadas en 1999. No hubo diferencias entre los 

muestreos de 2013 y 2016-18 (Figura 2A; F (1, 25) = 1.87, p =0.40). Al comparar los efectos 

de las zonas y las regiones sobre la diversidad de especies, solo se observó una diferencia 

significativa para la caracterización de 2016-2018, aunque la interacción no fue significativa 

(los resultados del ANOVA de dos vías se muestran en el Anexo 8). Se observó un efecto 

simple de la región para las praderas situadas en la media laguna, que mostraron diferencias 

significativas en la diversidad de especies en el norte, con 16.81±1.1 especies, en 

comparación con 12.0±1.051 especies en el sur (Fiura 2B; F (1, 11) =  12.86, p < 0.01). 

Por otro lado, las diferencias en la abundancia de peso en la comunidad (C.V. = 58.75%) 

fueron mayores que los cambios observados en la diversidad de especies, oscilando entre 

68.01±11.29 g PS m-2 en praderas del norte en 1999, y 902.37±236.29 g PS m-2 en praderas 

del sur muestreadas en 2016-2018. En promedio, se observó un aumento progresivo y 

significativo de la biomasa total de la comunidad de macrófitas, estimado de 3.8 veces desde 

1999 hasta el presente estudio (1999 = 105.0±18.97 g PS m-2; 2013 = 295.3±72.08 g PS m-2; 

2016-2018 = 403.31±43.2 g PS m-2; F (2, 27) = 31.6, p = 0.02; Figura 2C).  Sin embargo, no 

hubo diferencias significativas entre regiones ni entre las praderas situadas de la laguna media 

y las del arrecife posterior para cada periodo analizado (Figura 2D).  
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Figura 2. Variación espacial y temporal de la diversidad de especies y la abundancia (medida como 
biomasa) de la comunidad de macrófitas bentónicas en las 25 praderas marinas caracterizadas en el 
periodo 2016-2018 a lo largo de la costa de Quintana Roo, y en muestreos previos, en 1999 y en 2013. 
(A) y (B), variación de la diversidad de especies en la comunidad de macrófitos. (C) y (D), variación 
en la abundancia de biomasa. Letras diferentes indican diferencias significativas (Tukey HSD, 
p ≤ 0.05). 
 

Combinando ambos variables (diversidad y abundancia), se realizó un ANOSIM, cuyos 

resultados también muestran diferencias significativas en la estructura de la comunidad de 

praderas marinas, particularmente entre el muestreo de1999 y los de 2013 y 2016-2018, sin 

que hubiera diferencias entre estos últimos periodos. Los valores del estadístico R, su 

significancia y el número de permutaciones realizadas en cada comparación (periodo de 
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tiempo sin considerar región o zona de colecta) se muestran en el Anexo 9. En un segundo 

análisis que permitió incrementar el número de réplicas, donde se incluyeron praderas de la 

costa caracterizadas en 1999 por Enríquez y Pantoja-Reyes, (2005) se mantuvieron las 

diferencias significativas entre las épocas de muestreo antes señaladas (los resultados del 

análisis estadístico se muestran en el Anexo 10). 

Los dos primeros ejes del análisis de componentes principales explicaron en conjunto el 

71.8% de la variabilidad en la abundancia de biomasa entre sitios (Figura 3). El porcentaje 

de la varianza total explicada por cada valor propio estimado para los primeros tres 

componentes principales, así como su proporción de varianza acumulada, se muestran en el 

Anexo 11. La ordenación de las praderas en el ACP mostró cinco posibles grupos de praderas 

marinas basados en la diversidad y la abundancia de las especies, donde Thalassia, Halimeda 

y Neogoniolithon fueron los géneros que más contribuyeron a diferenciar la estructura de la 

comunidad de las praderas marinas. Un segundo grupo de taxones con capacidad moderada 

para explicar las diferencias entre praderas marinas fueron los géneros Udotea, Penicillus, y 

Avrainvillea, siendo todos ellos algas verdes pertenecientes al orden Bryopsidales; Udotea y 

Penicillus son calcificadoras, pero Avrainvillea no lo es. 

El SIMPER estimó el porcentaje de contribución de estos géneros para explicar la 

similitud de las comunidades entre periodos, regiones y zonas muestreadas. En el caso de los 

periodos, Thalassia registró una máxima contribución a la similitud de la comunidad de 58.22% 

en 1999, mientras que las máximas contribuciones de Halimeda se observaron en 2013, con 

58.82%, y de 42.73% en el periodo 2016-2018. Los resultados de los porcentajes de 

contribución del SIMPER por género se muestran en el Anexo 12. Sin embargo, la 

contribución de estos mismos géneros entre regiones y zonas en el periodo 2016-2018 no 

superó el 26% (Anexo 13). 

Estos análisis, sin embargo, no permitieron diferenciar entre las praderas del sur, 

sometidas a una menor presión antropogénica, y las del norte, sometidas a mayor presión, ni 

tampoco entre las situadas en media laguna o en el arrecife posterior. Hubo tres grupos de 

praderas que constituyeron tres categorías claramente diferenciadas del resto: (1) las 

muestreadas en el periodo 1999-2002, (2) un pequeño grupo de praderas caracterizadas en el 

periodo 2016-2018 y situadas en el sur que presentaron significativamente mayor abundancia 

de rodolitos, y (3) un grupo de praderas pertenecientes a la región norte con predominio de 
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algas calcificadoras verdes. En los otros dos grupos se agruparon praderas expuestas a niveles 

muy diferentes de presión antropogénica y con muy diferente estado trófico, de acuerdo con 

las caracterizaciones documentadas en el Capítulo 2.  

 

 
 
Figura 3. Análisis de componentes principales (APC) basado en la variación de la composición y la 
abundancia relativa de las especies de la comunidad de macrófitas bentónicas de praderas marinas 
del Caribe mexicano. Las elipses de color alrededor de las localidades señalan los grupos de 
macrófitas distinguidos a partir de este análisis. 
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3.3.2 Variabilidad del contenido elemental de nutrientes y la señal 
isotóptica de N en la comunidad de macrófitas bentónicas 

 

Los resultados del análisis del contenido elemental de N, P, del cociente C/N y de la 

señal isotópica de N (expresada como δ15N) en el talo y hojas de las especies de macrófitas 

dominantes en la comunidad de la pradera de Thalassia testudinum durante el periodo 2016-

2018 mostraron alta variabilidad entre especies pertenecientes a un mismo género y entre 

diferentes géneros y especies para la misma localidad (Cuadro 3, Figura 4 A-D). A nivel de 

la comunidad, el contenido de fósforo fue el elemento que mostró mayor variabilidad 

(C.V. = 127.5%), oscilando de 0.01±0.0006% en Udotea dixonii colectada en Nizuc (N1.PN ) 

a 0.48±0.04% en Halimeda incrassata colectada en Uvero (S5.U). La señal isotópica δ15N 

fue la segunda variable que también mostró una alta variabilidad (C.V. = 73.92%), oscilando 

entre -0.94±0.07‰ en Halimeda incrassata de Xcalak (S7.Xc) y 7.59±0.85‰ en 

Avrainvillea longicaulis colectada en el ojo de agua en Puerto Morelos Sur (UNAM, 

N3.PMS). El %N presentó una variabilidad intermedia (C.V. = 51.0%) con un valor mínimo 

de 0.49±0.03% en una especie del género Halimeda colectada en Puerto Morelos Sur 

(N3.PMS) y un máximo de 5.06±1.24% determinado para organismos de Udotea flabellum 

colectados en el sur, en Uvero. Finalmente, el descriptor menos variable fue el cociente C/N 

(C.V. = 42.5%) que osciló entre un valor mínimo de 8.15±0.46 en Avrainvillea longicaulis 

colectada en Puerto Morelos Norte (Limones, N2.PMN) y un máximo de 27.57±3.97 

determinado para la especie de Halimeda sp. colectada en Puerto Morelos Sur, con los 

valores mínimos para el contenido de nitrógeno. 

La comparación de estos descriptores para las especies más representativas de la 

comunidad de macrófitas de la pradera de T. testudinum reveló diferencias significativas en 

sus necesidades nutricionales, tanto en los valores mínimos como en la capacidad entre 

especies para almanenar nutrientes en el tejido (Figura 4 A-D). Los géneros Avrainvillea y 

Udotea mostraron la mayor capacidad para almacenar N, con un promedio mayor que 

Syringodium filiforme, Halimeda spp. y Lobophora spp. (F (7,239) = 19.01; p < 0.05; Figura 

4A).  Halimeda spp., por otro lado, presentó una capacidad superior para almacenar P que el 

resto de los componentes de la comunidad (F (6, 308) = 34.51, p < 0.05, Figura 4B), además 

de los valores menores de %N (Figura 5A). El taxón que mostró la razón molar C/N mayor 

fue Lobophora variegata, mientras que las hojas de pastos marinos mostraron valores  
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intermedios y las especies del género Udotea tuvieron los valores más bajos (F (7 ,239) = 74.6, 

p < 0.05; Figura 4C). Finalmente, la variabilidad de la señal isotópica del nitrógeno en el 

tejido también fue variable entre géneros. Las especies de macroalgas verdes calcificadoras 

fueron las que mostraron los mayores valores promedio (F (7 , 239)) =  3.6, p < 0.05; Figura 

4D). 

 

 
 

Figura 4. Variabilidad del contenido elemental de N y P, la relación C/N y la señal isotópica δ15N en 
los tejidos (talos) de ocho géneros representativos de la comunidad de la pradera de Thalassia 
testudinum. (A) Comparación del contenido de N.  (B) Comparación del contenido de P. (C) 
Comparación del cociente C/N. (D) Comparación de la señal δ15N. Las cajas se extienden hasta los 
límites de confianza del 5% y 95% y los círculos representan observaciones que están fuera de estos 
límites. Tt, Thalassia testudinum; Sf, Syringodium filiforme; Avr, Avrainvillea spp.; Ha, Halimeda 
spp., Pe, Penicillus spp., Udo, Udotea spp.; Lob, Lobophora spp.  Letras diferentes indican 
diferencias significativas (Tukey HSD, p ≤ 0.05)
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Cuadro 3.   Contenido elemental de N, P, relación molar C:N y el contenido isotópico en macrófitas bentónicas dominantes de las praderas marinas 
colectadas en diferentes localidades del Caribe mexicano. Los valores se expresan en la media ± error estándar. En la columna Zona, ML se refiere 
a la media laguna, AP se refiere al arrecife posterior y ojo se refiere a un manantial de agua subterránea ubicado en media laguna. En el número de 
réplicas (N) la letra a en superíndice hace referencias al no. de réplicas para los parámetros N, C:N, y δ15N, mientras que letra b en superíndice hace 
referencias para el descriptor contenido de P.  
 

Región Localidad Zona Especie %N %P C:N δ15N(‰) N 
Norte N1.PN ML y AP Halimeda incrassata 1.42±0.12 0.33±0.06 9.33±0.61 1.75±0.16 (4)a,(6)b 
  ML y AP Halimeda sp. 0.61±0.03 0.05±0.005 23.18±1.75 2.17±0.20 (4)a,(5)b 
  ML y AP Penicillus capitatus 2.14±0.50 0.03±0.008 12.57±1.28 2.43±0.71 (4)a,(4)b 
  ML y AP Syringodium filiforme 1.26±0.15 0.03±0.005 23.77±2.73 1.19±0.49 (4)a,(6)b 
  ML y AP Thalassia testudinum 1.64±0.14 0.12±0.026 22.18±0.67 3.52±0.88 (6)a,(7)b 
  ML y AP Udotea dixonii 3.29±0.02 0.01±0.001 10.14±0.33 2.17±0.15 (2)a,(2)b 
  ML y AP Udotea fibrosa 2.90±0.06 0.02±0.001 9.42±0.88 2.44±0.30 (4)a,(6)b 
  ML y AP Udotea flabellum 2.97±0.31 0.03±0.001 10.48±0.24 2.34±0.05 (2) a,(3)b 
Norte N2.PMN ML y AP Avanvillea longicalus 3.37±0.52 0.02±0.001 8.16±0.46 -0.04± (4)a, (3)b 
  ML y AP Halimeda discoidea 1.24±0.38 0.10±0.05 17.19±4.96 1.65±0.27 (5)a,(6)b 
  ML y AP Halimeda incrassata 0.62±0.06 0.39±0.02 17.23±3.20 1.89±0.39 (4)a, (6)b 
  ML y AP Halimeda monile 1.24±0.25 0.17±0.04 15.67±3.58 1.42±0.59 (4)a,(6)b 
  ML y AP Halimeda sp. 0.89±0.24 0.05±0.01 17.71±3.68 2.08±0.33 (4)a,(6)b 
  ML y AP Penicillus capitatus 1.90±0.49 0.09±0.02 12.62±1.51 2.75±0.35 (4)a, (6)b 
   Syringodium filiforme 1.24±0.15 0.05±0.007 22.9±1.22 1.19±0.48 (4)a, (6)b 
  ML y AP Thalassia testudinum 2.83±0.70 0.12±0.02 20.36±1.0 0.38±0.37 (4)a, (7)b 
  ML y AP Udotea dixonii 3.06±1.03 0.02±0.001 9.28±1.37 0.56±0.67 (2)a,(3)b 
  ML y AP Udotea flabellum 2.59±0.49 0.03±0.001 9.82±0.51 2.85±1.21 (5)a, (7)b 
  ML y AP Udotea wilsonii 3.47±0.05 0.02±0.001 9.31±0.63 2.64±0.16 (2)a, (2)b 
Norte N3.PMS ML y AP Avanvillea longicalus 2.33±1.39  15.29±5.87 2.75±0.90 (2)a 
  Ojo Avanvillea longicalus 2.10±0.92 0.038±0.002 16.78±4.18 7.59±0.85 (2)a, (2)b 
  ML y AP Halimeda discoidea 3.85±0.7 0.028±0.002 9.07±0.04 0.72±0.02 (2)a, (3)b 
  Ojo Halimeda discoidea 1.52±0.4 0.012±0.001 8.80±1.20 5.00±0.72 (2)a, (3)b 
  ML y AP Halimeda incrassata 1.55±0.39 0.423±0.072 14.01±3.62 2.49±0.35 (4)a, (5)b 
  Ojo Halimeda incrassata 1.25±0.7 0.308±0.092 16.12±5.75 3.72±0.7 (2)a, (2)b 
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  ML y AP Halimeda monile 1.12±0.33 0.079±0.027 16.05±2.49 2.71±0.07 (4)a, (6)b 
  Ojo Halimeda sp. 0.50±0.04 0.095±0.005 27.58±3.9 5.44±0.01 (2)a, (3)b 
  ML y AP Penicillus capitatus 0.97±0.20 0.045±0.014 14.57±2.27 2.70±0.21 (4)a, (4)b 
  Ojo Penicillus capitatus 1.41±0.64 0.013±0.001 19.47±7.74 5.79±0.39 (2)a, (3)b 
   Syringodium filiforme 1.29±0.1 0.03±0.005 16.97±0.45 4.71±0.5 (2)a, (2)b 
  ML y AP Thalassia testudinum 2.56±0.7 0.097±0.024 20.59±1.84 4.02±0.85 (4)a, (7)b 
  Ojo Thalassia testudinum 2.67±0.58 0.112±0.030 9.77±0.56 2.73±0.32 (2)a, (3)b 
  ML y AP Udotea dixonii 1.67±0.30 0.018±0.001 11.72±0.18 3.04±0.33 (2)a, (2)b 
  Ojo Udotea dixonii 1.66±0.22 0.024±0.003 12.08±2.43 5.83±0.26 (2)a, (4)b 
  ML y AP Udotea fibrosa 1.40±0.24 0.029±0.004 11.89±2.45 2.15±0.38 (4)a, (5)b 
  ML y AP Udotea flabellum 1.81±0.59 0.033±0.004 12.88±1.26 2.83±0.04 (2)a, (3)b 
  Ojo Udotea flabellum 3.63±0.53 0.135±0.092 8.80±0.05 6.41±0.04 (2)a, (2)b 
Sur S4.PH ML y AP Avanvillea longicalus 1.89±0.02 0.04±0.01 11.18±0.11 0.20±0.02 (2)a, (3)b 
  ML y AP Halimeda incrassata 1.10±0.36 0.27±0.01 21.70±2.44 1.36±0.30 (4)a, (6)b 
  ML y AP Halimeda monile 0.52±0.03 0.19±0.001 25.52±0.23 1.55±0.17 (2)a, (3)b 
  ML y AP Penicillus capitatus 2.63±0.86 0.03±0.001 9.29±1.04 0.26±0.05 (2)a, (3)b 
  ML  Syringodium filiforme 1.18±0.09 0.04±0.006 22.6±0.43 0.98±0.08 (2)a, (2)b 
  ML y AP Thalassia testudinum 1.47±0.09 0.07±0.01 22.94±0.84 0.67±0.11 (6)a, (7)b 
Sur S5.U ML y Ap Avanvillea longicalus 3.60±0.68 0.02±0.002 14.23±3.53 0.09±0.63 (4)a, (5)b 
  ML y Ap Halimeda discoidea 0.57±0.01  21.78±0.12 -0.02±0.07     (2)a 
  ML y Ap Halimeda incrassata 1.28±0.15 0.48±0.048 13.01±1.62 2.24±0.30 (6)a, (9)b 
  ML y Ap Halimeda monile 0.95±0.14 0.27±0.029 16.21±2.39 2.23±1.20 (6)a, (8)b 
  ML y Ap Halimeda sp. 1.43±0.48 0.03±0.003 11.78±3.02 -0.31±0.24 (2)a, (3)b 
  ML y Ap Penicillus capitatus 1.72±0.40 0.24±0.054 12.27±1.81 1.70±0.44 (2)a, (3)b 
  ML y Ap Syringodium filiforme 1.51±0.15 0.04±0.006 21.44±0.22 3.03±2.57 (4)a, (4)b 
  ML y Ap Thalassia testudinum 1.69±0.09 0.09±0.012 19.31±1.19 1.64±0.23 (7)a, (8)b 
  ML y Ap Udotea flabellum 5.06±1.24 0.05±0.002 12.13±2.54 2.08±0.48 (4)a, (2)b 
  ML y Ap Udotea wilsonii 1.40 0.04±0.007 15.17 2.48 (1)a, (4)b 
Sur S6.H.17 ML y Ap Avanvillea longicalus 2.36±0.43 0.02±0.001 13.52 3.01±0.32 (4)a, (6)b 
  ML y Ap Halimeda incrassata 0.92±0.16 0.46±0.023 16.76 1.91±1.86 (4)a, (6)b 
  ML y Ap Halimeda monile 1.43±0.46 0.03±0.005 10.96 2.10±1.07 (2)a, (3)b 
  ML y Ap Halimeda sp. 1.47±0.26 0.03±0.011 9.06 1.08±1.31 (4)a, (5)b 
  ML y Ap Penicillus capitatus 2.61±0.57 0.02±0.004 11.18 0.41±1.41 (4)a, (7)b 
  ML y Ap Syringodium filiforme 1.19±0.12 0.03±0.007 21.64±1.69 0.32±0.24 (6)a, (6)b 
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  ML y Ap Thalassia testudinum 2.00±0.30 0.10±0.16 20.43 2.29±0.67 (6)a, (8)b 
  ML y Ap Udotea cyantiformis 1.53±0.11 0.03±0.007 17.28±2.93 3.76±0.54 (2)a, (4)b 
  ML y AP Udotea flabellum 2.16 0.04±0.009 14.8  (1)a, (3)b 
Sur S6.H.18 ML y Ap Halimeda incrassata 2.97±0.71 0.45±0.05 12.7±2.85 1.69±0.18 (4)a, (5)b 
  ML y Ap Thalassia testudinum 2.82±0.27 0.11±0.001 17.71±2.07 1.57±0.63 (4)a, (6)b 
Sur S7.Xc ML y Ap Halimeda incrassata 1.36±0.12 0.07±0.01 21.51±3.57 -0.90±0.70 (4)a, (6)b 
  ML y Ap Thalassia testudinum 1.43±0.05 0.05±0.006 22.29±0.86 0.58±0.30 (5)a, (6)b 
  ML y Ap Udotea flabellum 0.91±0.11 0.02±0.002 16.23±1.72 1.59±0.42 (4)a, (7)b 
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Los ANOVAs de una vía permitieron examinar la relevancia de las diferencias entre 

regiones en la presión antropogénica sobre la variabilidad de cada parámetro en cuatro 

diferentes especies de macroalgas de la comunidad (Figura 5A-D), seleccionadas por su 

dominancia y representatividad (e.g. Halimeda incrassata, Udotea flablellum, Penicillus 

capitatus y Avrainvillea longicaulis). La variación del contenido de N, y P  no mostró 

diferencias significativas entre regiones (F (1, 32) = 0.97, p > 0.05), pero sí entre especies 

(Figura 5A y 5B; F (3, 84) = 3.52, p < 0.05). Sin embargo, la variación del cociente C/N 

mostró diferencias significativas entre regiones pero solo para la especie U. flabellum 

(Figura 5C; F (1, 18) = 7.19, p < 0.05).  Por último, el δ15N sí mostró mayores valores en el 

norte y hubo diferencias significativas en tres de las cuatro especies examinadas (Figura 5D, 

F (1, 32) = 6.75, p < 0.05). Esta variabilidad no mostró ninguna relación con las descripciones 

ambientales del hábitat, es decir, alta disponibilidad ambiental de nitrógeno o fósforo disuelto, 

tanto en la columna de agua como en el sedimento, y no se reflejaron patrones claros 

asociados a incrementos en el tejido del contenido de nutrientes o en la señal isotópica de N. 

Por ejemplo, los valores δ15N más altos se encontraron en la localidad del ojo de agua en 

Puerto Morelos, con valores de 2.73±0.32‰ a 7.59±0.85‰, pero  en esta localidad no se 

encontraron los valores mayores de nitrógeno en la columna de agua o sedimento, y los 

valores del contenido de N (0.50±0.04% a 3.63±0.53%) y del contenido de P  (0.01±0.01% 

a 0.30±0.0.09%) de los tejidos de las macrófitas fueron muy variables (Cuadros 1 y 3 

Capítulo 2). Por el contrario, la algas de las praderas situadas en la localidad de Punta 

Herrero en la reserva de la Biosfera de Sian Ka’an mostraron en sus tejidos valores bajos de  

la señal δ15N, oscilando de 0.20±0.02‰ a 1.55±0.17‰, con rangos muy variables en sus 

contenidos de N (0.52±0.03% a 2.63±0.86%) y  de P (0.03±0.001% a 0.27±0.03%) y también 

del cociente C/N (9.29±1.04 a 25.52±0.23).
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Figura 5. Variabilidad del contenido elemental (N y P) e isotópico (δ15N) en los tejidos (talos) de 
cuatro especies de macroalgas bentónicas representativas de la comunidad de la pradera de Thalassia 
testudinum, recolectadas en praderas situadas en la región Norte y Sur del estado de Quintana Roo, 
(A) Comparación del contenido elemental de N del talo de macrófitas. (B) Comparación de la señal 
δ15N del talo de macrófitas. (C) Comparación del contenido de P del talo de macrófitas. (D) 
Comparación del cociente C/N del talo de macrófitas. Los bigotes alrededor de las cajas se extienden 
hasta los liímites de confianza del 5 y 95% y los círculos representan observaciones que están fuera 
de estos límites. Letras diferentes indican diferencias significativas (Tukey HSD, p ≤ 0.05).
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La variabilidad intra- y interespecífica caracterizada en este estudio para la asociación 

entre los contenidos de carbono y de nitrógeno se muestra en la Figura 6A.  Esta asociación 

es muy variable entre géneros y permitió explicar hasta un 43% de la variabilidad total 

examinada (F = 18.37, p < 0.05). Algunos géneros presentaron relaciones más débiles, la 

cuales únicamente pudieron explicar el 26% de su variabilidad, mientras que en otros géneros 

llegaron a explicar el 86% de ella (Cuadro 4). Esta variabilidad permite reconocer a los 

géneros con mayor capacidad de acumular %N en su tejido en relación al %C, debido 

también a su menor contenido estructural de carbono. Son principalmente algas verdes 

codiáceas como Halimeda, Avrainvillea, Penicillus, Rhipocephalus y Udotea (Figura 6B). 

En un espécimen de Udotea flabellum se determinaron los valores máximos de nitrógeno que 

alcanzaron el ~8%N del tejido (Figura 6B). Especies con una capacidad de baja a moderada 

de acumular nitrógeno, y donde las razones molares C/N fueron las que menos variaron 

fueron Lobophora variegata y Syringodium filiforme, con valores de nitrógeno < 2 %N  

(Figura 6C), mientras que las capacidades intermedias (> 2% y < 4%) se observaron en 

Thalassia testudinum y, curiosamente, en algunas poblaciones de los géneros Halimeda y 

Avrainvillea. En ambos casos, los especímenes caracterizados no mostraron un patrón 

particular asociado a una especie en específico o a las condiciones tróficas del ambiente. Los 

resultados de un análisis de covarianza (ANCOVA) mostraron diferencias significativas 

entre las pendientes de estas relaciones y en los interceptos (Anexo 14). En el Anexo 15 se 

muestran los parámetros con el nivel de asociación C vs. N por géneros o especies 

reagrupadas de acuerdo con este criterio de capacidad para almacenar nitrógeno. 
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Figura 6. (A) Asociación de la variabilidad del contenido elemental de C y N en la comunidad de macrófitas bentónicas caracterizadas en este 
estudio. (B) Asociación del contenido elemental de C y N en géneros cuya capacidad para almacenar N es moderada. (C) Asociación del contenido 
elemental de C y N en géneros cuya capacidad para almacenar N es alta.   
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Cuadro 4. Parámetros  de la ecuación,  valores de R2 y probabilidad asociada de los 
modelos que describen la relación funcional lineal del contenido de N en función del 
contenido de C en el tejido de macrófitas bentónicas del Caribe mexicano caracterizadas en 
este estudio.  
 

Grupo, género o 
especie 

Ecuación N R2 F P 

Comunidad de 
macrófitas 

Y= 0.33294 + 0.05568x 247 0.46 13.56  < 0.01 
     

Pastos marinos      
T. testudinum Y= 0.039176 + 0.05024x 46 0.70 47.23 < 0.01 
S. filiforme Y= 0.44038 + 0.02989x 22 0.70 50.92 < 0.01 
Macroalgas      
Chlorophyta      
Avrainvillea 
longicaulis  

Y= 1.3574 + 0.044582x 18 0.26  5.67 < 0.05 

Halimeda  Y= 0.2279 + 0.0590 84 0.48 78.6  0.001 
Penicillus 
capitatus 

Y= -0.21668 + 0.094475x 22 0.81 42.8 0.01 

Rhipocephallus 
phoenix  

Y= -0.52208 + 0.1087x 8 0.86 29.3  0.01 

Udotea  Y= -0.46477 + 0.1107x 40 0.81 170.7 0.001 
Phaeophyta      
L. variegata Y= 0.71529 + 0.0042499x 6 0.09 0.39 0.56 

En negrita resaltan las relaciones funcionales significativas (p < 0.05). Las especies que 
integraron cada género son las siguientes: Halimeda: H. discoidea, H. incrassata, H. 
monile y Halimeda sp. y para Udotea: U. cyanthiformis, U. dixonii, U. fibrosa, U. 
flabellum y U. wilsonii. 

 

La integración al análisis de valores de la literatura para especies de los géneros 

previamente analizados permitió incrementar la variabilidad explicada por la relación 

funcional general (R2 = 0.48, Cuadro 5) y también la de algunas especies como Lobophora 

variegata que lograron un aumento significativo en su capacidad explicativa (R2 = 0.24 

p < 0.01). En otros genéros, sin embargo, la asociación entre %C y %N fue más variable y el 

modelo linear perdió poder explicativo (Cuadro 5). En esta comparación con un mayor 

número de observaciones se incluyeron especies como Jania y Dictyota que no fueron 

consideradas en el análisis previo por no ser dominantes, todas ellas recolectadas en 

ambientes arrecifales similares pero con diferente estado trófico. Esta base de datos ampliada 

permitió confirmar y aclarar la diversidad de respuestas en la capacidad de almacenar 

nitrógeno en sus tejidos o talos de las macrófitas bentónicas de la comunidad de la pradera 

de Thalassia testudinum en estos ambientes arrecifales. El análisis permitió reconocer tres 
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categorías: (1) especies con baja capacidad como Dictyota spp. cuyos contenidos de N no 

superan ~1.6%N (Cuadro 5); (2) especies con capacidad moderada cuyos contenidos 

máximos de nitrógeno no superan un 4% del peso del tejido confirmando las especies que se 

describieron anteriormente: Lobophora variegata, Syringodium filiforme, e incluyendo a 

Thalassia testudinum y algunos especímenes de Halimeda y Avrainvillea en esta categoría; 

y (3) especies con alta capacidad de acumular nitrógeno como Halimeda spp., Avrainvillea 

spp., Penicillus spp.; Rhipocephalus spp., Udotea spp. y Jania spp. Este último género 

mantiene un rango estrecho de %N (0.19 a 1.23 %N), pero logra incrementar rápidamente 

sus valores al aumentar el %C de su tejido al igual que el resto de especies de este grupo, 

donde todos los géneros, excepto Avrainvillea, tienen capacidad de calcificar (Cuadro 5). 

 
Cuadro 5. Parámetros de la ecuación, valor de R2 y probabilidad asociada de los modelos 
que describen las relaciones funcionales lineales y no lineales del contenido de N en función 
del contenido de C en el tejido de macrófitas bentónicas del Caribe mexicano caracterizadas 
en este estudio en conjunto con datos de literatura.  

Grupo, 
géneros o 
especies 

Ecuación n= R2 F P Literatura 
citada 

Comunidad de 
macrófitas 

Y= 0.20608 + 0.0576x 379 0.48 316.4,  < 0.01 a-n 

Pastos 
Marinos 

      

T. testudinum Y= 0.12091 + 0.048813x 58 0.67 117 < 0.01 c, f, m  
S. filiforme Y= 0.18797 * + 0.044x 34 0.54 38.18 < 0.01 g, k, m 
Macroalgas       
Chlorophyta       
Avrainvillea Y= 0.18605 * 

x^(0.76675) 
24 0.22 6.22   0.02 l, m 

Halimeda Y= 0.12901 + 0.060132x 110 0.48 13.56 < 0.01 a, b ,d, i, g, 
j, m 

Penicillus Y= -0.16814 + 0.08956x 32 0.79 23.7 < 0.01 g, l, m 
 

Rhipocephallus Y= 0.093695 + 
0.072939x 

9 0.72 18.1  < 0.05 g 

Udotea Y= -0.56774 + 0.11245x 52 0.81 54.3 < 0.01 l, m  
Phaeophyta       
Dictyota  Y= 0.95585 + 

0.0023841x 
14 0.004 0.05 > 0.05 a, b, d, e, n 

Lobophora Y= 0.21014 + 0.029955x 32 0.25 10.22  < 0.01 b, d, l 
Rhodophyta       
Jania Y= -0.40852 + 0.06316x 14 0.47 32.7 < 0.01 l 

En negrita resaltan las asociaciones funcionales significativas (p < 0.05). Literatura citada: a 
= Lapointe et al. (1987); b = Lapointe et al. (1992); c = Gallegos et al. (1993); d = Lapointe et al. 
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(1997); e = Abed-Navandi y Dworschak (2005); f = Carruthers et al. (2005); g = Mutchler et al. 
(2007); h = Campbell y Fourqurean (2009); i = Teichberg et al (2013); j = Hofmann et al. (2014); k 
= Molina-Hernández y Van Tussenbroek (2014); l = Lovelock et al. (2019); m = González-de Zaya 
et al. (2020); n = Lapointe et al. (2021). 
 
 

Con respecto a la variación del contenido porcentual de fósforo, se observó una alta 

variabilidad (C.V. = 127.5%) de este componente elemental en los tejidos de las especies 

analizadas. Sin embargo, la asociación con la variación del contenido de C fue mucho más 

débil que la encontrada para el nitrógeno, ya que únicamente se encontró una relación 

significativa para las hojas de la especie T. testudinum (Cuadro 6, F = 14.18, p < 0.05, R2 = 

0.24), que también mostraron una asociación significativa entre el %P y el contenido de N 

(F = 20.74, p < 0.05, R2 = 0.32), aunque en ningún de los casos se observó un patrón en 

función de la región de colecta. Información más detallada se muestra en el Anexo 16A-B. 

 

Cuadro 6. Parámetros  de la ecuación, valor de R2 y probabilidad asociada de los modelos 
que describen las relaciones funcionales lineales entre el contenido de N en función del 
contenido de C en el tejido de macrófitas bentónicas del Caribe mexicano caracterizadas en 
este estudio. En negrita resaltan los modelos significativos (p < 0.05). 
Grupo / 
género 

Parámetros 
X, Y 

Ecuación n= R2 F P 

Comunidad 
macrófitas 

%C vs %P Y= 0.1944 – 0.00261x 223 0.05 1.65 0.32 

 %N vs %P Y= 0.17611 – 0.02809x 223 0.03 1.38 0.42 
Fanerógamas marinas      
Thalassia %C vs %P Y= 0.0515 + 0.0015x 46 0.24 14.18 0.001 
 %N vs %P 0.0468 + 0.031x 46 0.32 20.74 0.04 
Syringodium %C vs %P Y= 0.0236 + 0.006x 22 0.06 1.09 0.31 
 %N vs %P Y= 0.0351 + 0.0041x 22 0.04 0.13 0.62 
Macroalgas       
Chlorophyta       
Avrainvillea %C vs %P Y= -0.0002 + 0.0307x 14 0.06 0.11  0.75 
 %N vs %P Y= 0.027- 0.0003x 14 0.001 0.45 0.56 
Halimeda %C vs %P Y= 0.2753 + 0.0018x 84 0.05 0.50 0.48 
 %N vs %P Y= 0.2503 – 0.0062x 84 0.007 0.35 0.55 
Penicillus %C vs %P Y= -0.0016x + 0.0991 22 0.02 0.52 0.46 
 %N vs %P Y= 0.091 – 0.0158 22 0.04 0.48 0.48 
Udotea %C vs %P Y= 0.0236 + 0.0004x 40 0.013 0.36 0.56 
 %N vs %P Y= 0.0276 + 0.0025x  0.009 0.28 0.05 

Las especies que integraron cada género son las siguientes: Halimeda: H. discoidea, H. 
incrassata, H. monile y Halimeda sp. y para Udotea: U. cyanthiformis, U. dixonii, U. fibrosa, U. 
flabellum y U. wilsonii. 
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3.3.3 Variación de las propiedades ópticas de especies 
representativas de la comunidad de macrófitas 

Los resultados de las determinaciones de los espectros de reflectancia  (R) y de absorción 

de luz [D y su equivalente: D*= Log(1/R)] se muestran en la Figura 7A-F. Estas 

determinaciones se hicieron en el espectro lumínico del PAR (400-700nm), que es el que 

activa el proceso fotosintético, y sobre un grupo de especies representativas de los cambios 

que se encontraron en la comunidad de macrófitas, como las algas verdes calcificadoras 

(Halimeda incrassata, Udotea flabellum) y no calcificadoras (Avrainvillea longicaulis y 

Padina sanctae-crucis). Se hicieron también determinaciones para las hojas de Thalassia 

testudinum, aunque esta especie ya se ha caracterizado en profundidad en el Laboratorio de 

Fotobiología (ver Enríquez, 2005 y Legaria Moreno, 2008), al igual que las hojas de 

Syringodium filiforme (Pérez Castro, 2010) y los talos de Neogoniolithon (rodolitos) y 

Amphiroa tribulus (Vásquez-Elizondo, 2016 y Vásquez-Elizondo y Enríquez, 2017). Los 

espectros de absorción de luz permiten reconocer los picos de absorción de los diferentes 

pigmentos presentes en el tejido, específicamente los picos de clorofila a en el rojo (680 nm) 

y en el azul (436-440 nm), y también la presencia de clorofila b en un “hombro” alrededor 

de los 660-662 nm. Se observaron diferencias en las propiedas ópticas del tejido o talo 

respecto a su capacidad de absorción (Absorptancia, Figura 8A) y también en la eficiencia 

de los pigmentos fotosintéticos para observer la luz, ya que los valores de absorptancia  se 

alcanzan con muy diferente contenido de pigmentos por área proyectada (Figura 8B).  La 

capacidad de absorción luz del talo y hoja se estimó para el promedio del PAR (Absorptancia, 

APAR) y para el pico de absorción de luz de la clorofila a en el rojo del rango espectral 

(Absorptancia, A675). Las determinaciones en este rango espectral permiten comparar las 

diferentes capacidades y eficiencias de absorción de luz de un pigmento común a todos los 

tejidos, la clorofila a, con una mínima interferencia de la composición y concentración en 

otros pigmentos accesorios. El contenido de clorofila a de los tejidos mostró una gran 

variabilidad (C.V = 53.35%), mucho mayor que la variabilidad de A675, que fue de 16.95%.  

La variabilidad de la absorptancia promedio en todo el rango espectral del PAR (APAR) 

fue ligeramente mayor (21.20%). Los resultados de un análisis de varianza de una vía 

mostraron diferencias significativas entre las especies (F = 15.15, p < 0.05). U. flabellum fue 
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la especie con las mayores capacidades para absorber luz en sus talos, tanto en el promedio 

de la absorción del PAR (400-700nm) como en el pico en el rojo de la clorofila a, con valores 

de 82.55±1.27% y 86.75±1.20%, respectivamente. Las hojas de T. testudinum mantienen las 

menores capacidades de absorción de luz, con valores de 49.53±0.91% y 63.25±1.85%, 

similares a los descritos previamente por Enríquez (2005) y a pesar de los cambios 

ambientales y el fuerte incremento de la disponibilidad de nutrientes en el ambiente. Las 

especies de los géneros Halimeda y Avrainvillea se mantuvieron en valores intermedios 

(Figura 8 A-B). Para la variación del contenido de clorofila a, las algas verdes codiáceas 

mostraron las mayores concentraciones (F = 292, p <0.05, Figura 8C). No se observó 

ninguna asociación entre las propiedades ópticas de estas especies, los cambios en el 

contenido de pigmentos y el estado trófico del hábitat (F = 7.38, p > 0.05). Los valores 

promedio de estos descriptores por especie y por localidad de colecta se muestran en el 

Anexo 17. 

 

 
Figura 7. Determinaciones de espectros de reflectancia en (A) Halimeda incrassata, (B) Udotea 
flabellum y (C) Avrainvillea longicaulis. (D) Espectro de absorción de luz determinado en 
especímenes de Thalassia testudinum. (E) y (F) muestran espectros de absorción de luz calculados 
a partir de mediciones de reflectancia siguiendo la fórmula (D*= log (1/R) de acuerdo con Shitaba 
(1969) y Vásquez-Elizondo et al. (2017)
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Figura 8. Variabiliddad de las propiedades ópticas del talo de macrófitas bentónicas. (A) Variabilidad de la absorptancia promedio (APAR) del talo 
de  macrófitas bentónicas. (B) Variabilidad de la absorptancia (A675) del talo de  macrófitas bentónicas. (C) Variabilidad de la absorptancia 
promedio en el pico rojo (675 nm) de la clorofila a en macrófitas bentónicas. Los bigotes alrededor de las cajas se extienden hasta los límites de 
confianza del 5 y 95% y los círculos representan observaciones que están fuera de estos límites. Tt, T. testudinum; Hi, Halimeda incrassata y 
Halimeda tuna; Uf, Udotea flabellum; Uc, Udotea cyanthiformis; AL, Avrainvillea longicaulis; Ps, Padina sanctae-crucis. Letras diferentes 
indican diferencias significativas (Tukey HSD, p ≤ 0.0
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3.3.4 Variación de la fisiología fotosintética de especies 
representativas de la comunidad de macrófitas de la pradera de 
Thalassia testudinum 

 
Las especies de la comunidad de macrófitas bentónicas a las que se caracterizó su 

fisiología fotosintética se muestran en la Figura 9 A-B, el Cuadro 7 y el Anexo 18,  junto 

con descripciones realizadas en el laboratorio para dos especies de algas coralinas y 

documentadas en Vásquez-Elizondo (2016) y Vásquez-Elizondo y Enríquez Román (2016). 

Estos descriptores fisiológicos mostraron una alta variabilidad, con coeficientes de variación 

que oscilaron entre un mínimo de 38.21% para la irradiancia de saturación (EK) y un máximo 

de 93.58% para la respiración post iluminación (RL). La variabilidad entre especies en las 

tasas máximas de fotosíntesis neta (NPmax), fotosíntesis bruta (GPmax)  y en las de respiración 

(RL) mostró diferencias significativas (Figura 9 A-B, Cuadro 7). Udotea flabellum presentó 

los mayores valores de GPmax y RL (7.63 ± 1.91 µMol O2 cm2 h-1 y 3.08±0.84 µMol O2 cm2 

h-1, respectivamente; F = 60.4, p < 0.05). Especies dominantes como Neogoniolithon sp. (en 

comunidades del sur) y Halimeda incrassata (en  ambas regiones) también presentaron tasas 

fotosintéticas brutas relativamente altas (GPmax = 1.78±0.04 hasta 3.73±0.31 µMol O2 cm2 h-

1 para el rodolito, y 1.32±0.11 a 5.84±1.43 µMol O2 cm2 h-1 para H. incrassata). Las tasas de 

respiración (RL) fueron más bajas que las determinadas para U. flabellum, con valores de 

1.07±0.06 µMol O2 cm2 h-1 para el rodolito, y en el rango de 0.39±0.06 a 1.33±0.15 µMol O2 

cm2 h-1 para H. incrassata. Las hojas del pasto marino T. testudinum mostraron valores 

intermedios de GPmax en un rango 1.37±0.12 a 3.65±0.61 µMol O2 cm2 h-1 y de  RL en un 

rango de 0.22±0.06 a 1.37±0.48 µMol O2 cm2 h-1 . Especies como Lobophora variegata, 

Dictyosphaeria cavernosa y Avrainvillea longicaulis presentaron las tasas fotosintéticas y 

respiratorias más bajas normalizadas al área (Pmax y RL < 1.3 µMol O2 cm2 h-1; Cuadro 7, 

Anexo 18).  
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Figura 9. (A) Variabilidad de las tasas de fotosíntesis máxima bruta (Pmax) en 11 especies 
representativos de la comunidad de la pradera de Thalassia testudinum. (B) Variabilidad de las tasas 
de respiración post  iluminación (RL) neta en 11 especies representativos de la comunidad de la 
pradera de Thalassia testudinum.  Los bigotes alrededor de las cajas se extienden hasta los límites de 
confianza del 5 y 95% y los círculos representan observaciones que están fuera de estos límites. Letras 
diferentes indican diferencias significativas entre especies (p < 0.05). Referencias: a, Vásquez-
Elizondo (2016); b, Vásquez-Elizondo y Enríquez (2016). 
 

El análisis detallado de la respuesta fotosintética a la luz (curvas P vs. E) también 

mostró diferencias significativas entre especies (Cuadro 7,  Anexo 19).  Por ejemplo, Udotea 

flabellum, especie que presentó en Punta Nizuc los valores máximos de Pmax y de RL, también 

presentó los valores mayores de su eficiencia fotosintética (a), la pendiente de fase linear de 

la curva PE a luz subsaturante (a = 0.035±0.001 µMol O2 cm2 h-1/ µMol quanta m2 s-1), y los 

valores mayores de la irradiancia de saturación (EK= 140.18±19.21 µMol quanta m2 s-1). Los 

valores menores de a se registraron en Avrainvillea longicaulis y Dictyosphaeria cavernosa 

(a = 0.004±0.003 µMol O2 cm2 h-1/ µMol quanta m2 s-1), en organismos recolectados en 

Puerto Morelos Sur para ambas especies. Aunque muchas especies presentaron irrradiancias 

de saturación < 100 µMol quanta m2 s-1, los valores más bajos se observaron en la especie 

Lobophora variegata (Cuadro 7). 

 



 146 

3.3.5 Variación de los requerimientos mínimos de luz 

Usando las determinaciones ópticas (absorptancia) y los valores de a se pudieron 

estimar diferencias entre especies en la eficiencia cuántica (Φmax ) del proceso fotosintético 

para cada especie:  

a x A = Φmax   

El inverso de este parámetro, 1/Φmax, permite estimar los requerimientos mínimos cuánticos 

de la fotosíntesis, es decir, el número de fotones requeridos para evolucionar una molécula 

de oxígeno en el proceso fotosintético).  La incorporación a la comparación de las 

determinaciones previas realizadas en el laboratorio y/o publicadas previamente en Cayabyab 

y Enríquez (2007), Vásquez-Elizondo, (2016), Vásquez-Elizondo y Enríquez et al., (2016); 

y Enríquez et al. (2019), mostró una gran variabilidad entre especies en los requerimientos 

mínimos de luz (Cuadro 5).  T. testudinum es la especie con los menores requerimientos 

mínimos de luz, con valores cercanos al mínimo teórico de 8 fotones (Cayabyab y Enríquez, 

2007), mientras que el resto de las especies mostró incrementos de al menos 1.5 veces más 

que los estimados para esta especie, siendo las algas codiáceas como Avrainvillea longicaulis, 

y los rodolitos, además de Udotea spp. y Halimeda spp. los grupos que presentaron los 

requerimentos mayores de luz (Figura 10, Cuadro 7).  
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Figura 10. Variabilidad de los requerimientos mínimos cuánticos (1/Φmax; número de fotones 
requeridos para evolucionar una molécula de oxígeno durante el proceso fotosintético) en 
especies representativas de la comunidad de la pradera de Thalassia testudinum. Letras 
diferentes indican diferencias significativas entre especies (p < 0.05). Referencias: a = 
Cayabab y Enríquez, (2007); b = Enríquez et al., (2019); c = Vásquez-Elizondo (2016); d = 
Vásquez-Elizondo y Enríquez (2016). 
 

3.3.6   Variabilidad de la fisiología fotosintética en función de los cambios 
en la disponibilidad ambiental de nutrientes 

Además de las diferencias entre especies descritas arriba, también se encontraron 

diferencias significativas entre localidades en la respuesta fotosintética de algunas especies 

(Cuadro 7, Figura 11, Anexo 20). Por ejemplo, H. incrassata presentó en las praderas de 

Puerto Morelos Sur mayores tasas de fotosíntesis que U. flabellum y Avrainvillea longicaulis, 

pero en Puerto Morelos Norte (Limones) fue U. flabellum la especie que presentó las mayores 

tasas de fotosíntesis. La comparación de la respuesta fotosintética de H. incrasssata y U. 

flabellum al incremento de la irradiancia (curvas P-E) reveló un aumento significativo de la 

capacidad fotosintética de estas especies, sobre todo de Pmax y EK, en los organismos 
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recolectados en el norte, en Punta Nizuc, mientras que los recolectados en Punta Herrero, en 

Xauayxol y en Puerto Morelos Sur mostraron valores 40 y 60% menores, respectivamente.  

El incremento en GPmax estimado para H. incrasssata fue de 1.4 y 2.5 veces mayor 

en comparación con localidades del sur, en las que se registraron los valores mínimos 

promedio (Punta Herrero y Xahuayxol), y se estimó una diferencia de 4.2 veces mayor en 

Pmax para Udotea flabellum en comparación con la localidad que presentó los valores 

mínimos (Cuadro 7, Figura 11, Anexo 20). La mayor actividad fotosintética se detectó en 

U. flabellum para la localidad con las más altas concentraciones de NID, según la 

caracterización documentada en el Capítulo 2 (Punta Nizuc con valores NID en columna de 

agua de ~30 µM) y las menores para Puerto Morelos Sur, con valores de NID de la columna 

de agua de ~20 µM).   

 

 
Figura 11. (A) Variabilidad de las tasas de fotosíntesis máxima bruta (Pmax) en Halimeda incrassata 
recolectada en distintas localidades. (B) Variabilidad de las tasas de respiración post iluminación (RL) 
en Halimeda incrassata recolectada en distintas localidades. (C) Variabilidad de las tasas de 
fotosíntesis máxima bruta (Pmax) en Udotea flabellum colectada en distintas localidades. (D) 
Variabilidad de las tasas de respiración post iluminación (RL) en Udotea flabellum recolectada en 
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distintas localidades. Letras diferentes indican diferencias significativas entre especies (p < 0.05). 
Referencias: a = Vásquez-Elizondo (2016); b = Vásquez-Elizondo y Enríquez (2016).  
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Cuadro 7. Parámetros que describen la relación fotosíntesis-irradiancia en macrófitas bentónicas de las praderas de T. testudinum. 
Cada valor presenta la media ± ES. La tasa de fotosíntesis máxima neta (Pmax) y la de respiración post iluminación (RL) están 
expresadas en µMol O2 cm2 h-1). Los valores de a se expresan en µMol O2 cm2 h-1 (µMol quanta m2 s-1) y las irradiancias de 
saturación (EK) se expresan en µMol quanta m2 s-1. Requerimientos mínimos cuánticos (1/Φmax). 

Especie TºC NPmax  RL a EK 1/Φmax N Zona Localidad Fuente 
           
Fanerógamas marinas          
Thalassia 
testudinum 

30ºC 0.71±0.07 0.37±0.04    8 Arrecife 
posterior 

Uvero Este estudio 

T. testudinum 30ºC 1.25±0.19 0.68±0.16    12 Media 
laguna 

Uvero Este estudio 

T. testudinum 30ºC 1.43±0.33 1.20±0.26    6 Costa Uvero Este estudio 
T. testudinum 30ºC 1.30±0.26 1.34±0.27    8 Arrecife 

posterior 
Punta Herrero Este estudio 

T. testudinum 30ºC 1.28±0.21 1.37±0.48    8 Media 
laguna 

Punta Herrero Este estudio 

T. testudinum 30ºC 1.21±0.41 0.77±0.22    5 Costa Punta Herrero Este estudio 
T. testudinum 28ºC 1.02±0.11 0.37±0.04    4 Arrecife 

posterior 
Huache-18 Este estudio 

T. testudinum 28ºC 1.070.19 0.29±0.05    6 Media 
laguna 

Huache-18 Este estudio 

T. testudinum 28ºC 1.31±0.18 0.22±0.06    5 Media 
laguna 

Xcalak Este estudio 

T. ttestudinum  1.39±0.07 Rd= 
0.16±0.02 

0.014±0.001 81.49±8.8 12.23±0.70 8 Media 
laguna 

PMS (UNAM) Cayabyab y  
Enríquez (2007) 

T. testudinum 29ºC 2.22±0.08 Rd= 
0.17±0.1 

0.016±0.001   2  PMS (UNAM) Enríquez et al. 
(2002) 

T.  testudinum  1.04±0.06 0.31±0.02 0.040±0.002 78.6±4.01 13.73±0.50 6 Costa-
media 
laguna 

PMS (UNAM) Enríquez et al. 
(2019) 

Macroalgas calcificadoras         
Chlorophyta           
Halimeda 
incrassata 

26ºC 0.79±0.04 0.51±0.07 0.01±0.002 78.17±8.81 37.87±6.34 6 Arrecife 
posterior 

Nizuc Este estudio 

H. incrassata 26ºC 3.65±1.02 2.19±0.47 0.013±0.004 101.82±3.76 26.18±5.25 5 Media 
laguna 

Nizuc Este estudio 

H. incrassata 26ºC 0.95±0.10 0.71±0.13 0.011±0.001 82.42±4.92 21.65±1.98 6 Arrecife 
posterior 

PMN (Limones) Este estudio 



 151 

H. incrassata 26ºC 0.86±0.07 0.84±0.09 0.011±0.001 81.01±4.98 23.63±3.07 5 Media 
laguna 

PMN (Limones) Este estudio 

H. incrassata 26ºC 1.54±0.16 0.54±0.07 0.017±0.003 102.05±12.8 16.73±2.21 10 Costa PMS (UNAM) Este estudio 
H. incrassata 30ºC 1.57±0.20 1.33±0.15    8 Arrecife 

posterior 
PMS (UNAM) Este estudio 

H. incrassata 30ºC 1.06±0.09 1.30±0.18    8 Media 
laguna 

PMS (UNAM) Este estudio 

H. incrassata 30ºC 1.04±0.11 1.05±0.16 0.014±0.001 73.13±6.25 17.04±1.19 6 Costa PMS (UNAM) Este estudio 
H. incrassata 28ºC 2.33±0.08 0.39±0.02     Media 

laguna  
PMS (UNAM) Meyer et al. (2016) 

H. incrassata 30ºC 0.66±0.11 0.92±0.09     Arrecife 
posterior 

Punta Herrero Este estudio 

H. incrassata 28ºC 1.44±0.09 0.65±0.1     Arrecife 
posterior 

Huache-18 Este estudio 

H. incrassata 28ºC 1.45±0.15 0.62±0.1     Media 
laguna 

Huache-18 Este estudio 

H. incrassata 26ºC 0.84±0.05 0.58±0.07 0.010±0.001 89.29±3.25 23.69±2.55  Costa Xahuayxol Este estudio 
H. incrassata 28ºC 1.57±0.07 0.39±0.06     Media 

laguna 
Xcalak Este estudio 

Udotea flabellum 26ºC 4.56±1.1 3.08±0.84 0.035±0.001 140.18±19.21 14.0±4 6 Arrecife 
posterior 

Nizuc 
 

Este estudio 

U. flabellum 26ºC 1.0±0.15 0.52±0.09 0.012±0.002 87.51±9.8 28.18±4.0 6 Costa PMS (UNAM) Este estudio 
           

U. flabellum 28ºC 1.56±0.06 0.47±0.05     Media 
laguna 

PMS (UNAM) Meyer et al., (2016) 

U. flabellum 30ºC 2.11±0.17 2.27±0.20    8 Arrecife 
posterior 

PMS (UNAM) Este estudio 

U. flabellum 28ºC 1.22±0.04 0.44±0.16    2 Arrecife 
posterior 

 

Huache-18 Este estudio 

U. flabellum 28ºC 1.32±0.08 0.64±0.13    5 Media 
laguna 

Huache-18 Este estudio 

U. flabellum 26ºC 0.97±0.09 0.83±0.08 0.01±0.001 89.12±14.9 35.17±7.11 4 Costa Xahuayxol Este estudio 
U. flabellum 28ºC 1.20±0.09 0.44±0.06    6 Arrecife 

posterior 
Xcalak Este estudio 

U. flabellum 28ºC 2.10±0.37 0.80±0.12    4 Media 
laguna 

Xcalak Este estudio 

Udotea cyathiformis 26ºC 0.64±0.11 -1.2±0.11 0.013±0.001 77.64±8.7 31.04±5.78 6 Media 
laguna 

PMN (Limones) Este estudio 

Rhodophyta           
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Neogoniolithon sp. Mean 2.32±0.11 0.76±0.12 0.009±0.003     255.6±9.3 25.40±1.1 8 Media 
laguna 

PMS Proyecto doctoral 
Vásquez-Elizondo 
(2016) 

Neogoniolithon sp. 30ºC 2.67±0.24 1.07±0.06 0.012±0.003 176±16 57.5 4 Media 
laguna 

PMS  Proyecto doctoral 
Vásquez-Elizondo 
(2016) 

Neogoniolithon sp. 32ºC 1.78±0.04 0.65±0.03     4 Media 
laguna 

PMS  Proyecto doctoral 
Vásquez-Elizondo 
(2016) 

Amphiroa tribulus Media 
de 30-
32 ºC 

1.73±0.16 0.77±0.1 0.015±0.001 118±16 12.70±1.5 5 Media 
laguna 

PMS (UNAM) Proyecto doctoral 
Vásquez-Elizondo 
(2016) 

Amphiroa tribulus 30ºC 1.51±0.16 0.67±0.12 0.015±0.008 118±16 18.2±2 5 Arrecife PMS (UNAM) Proyecto doctoral 
Vásquez-Elizondo 
(2016) 

Amphiroa tribulus 32ºC 0.44±0.11 0.19±0.1    5 Arrecife PMS (UNAM) Proyecto doctoral 
Vásquez-Elizondo 
(2016) 

Phaeophyta           
Padina sanctae-
crucis 

26ºC 1.35±0.41 0.51±0.08 0.012±0.002 109.23±19.15 16.22±3.73 4 Costa PMS (UNAM) Este estudio 

Padina sanctae-
crucis 

28ºC 2.15±0.08 0.48±0.04    9 Costa PMS (UNAM) Este estudio 

Macroalgas no calcificadoras           
Chlorophyta           
Avrainvillea 
longicaulis 

26ºC 0.96±0.11 0.81±0.17 0.008±0.001 112.26±20.92 35.55±5.62 6 Media 
laguna PMN (Limones) 

Este estudio 

A. longicaulis 26ºC 0.45±0.02 0.39±0.02 0.004±0.003 102.92±8.75 61.27±4.21 4 Costa PMS (UNAM) Este estudio 
A. longicaulis 28ºC 1.0±0.18 0.57±0.16     Arrecife 

posterior Huache-18 
Este estudio 

A. longicaulis 28ºC 0.94±0.08 0.58±0.08     Media 
laguna 
 Huache-18 

Este estudio 

A. longicaulis 28 ºC 0.97±0.11 0.28±0.03     Media 
laguna 
 Xcalak 

Este estudio 

A. longicaulis 30ºC 0.78±0.07 0.80±0.16     Costa PMS (UNAM) Este estudio 
Dictyosphaeria 
cavernosa 

28ºC 0.68±0.11 50±0.08 0.004±0.001 181.67±30.29  4 Costa 
PMS (UNAM) 

Este estudio 

Phaeophyta           
Lobophora 
varieagata 

26ºC 1.09±0.02 0.49±0.13 0.015±0.004 102.89±24.86 14.52±3.89 3 Costa 
PMS (UNAM) 

Este estudio 
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L. varieagata 28ºC 1.20±0.07 0.33±0.05 0.011±0.001 58.38±1.94 17.88±2.37 8 Costa PMS (UNAM) Este estudio 
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3.3.7 Variabilidad del tamaño por área por peso y SLA de los 
organismos 

 
Las especies que componen la comunidad de macrófitas bentónicas de la pradera de T. 

testudinum difirieron significativamente en el tamaño de sus talos o tejidos fotosintéticos 

(F = 8.71, p < 0.05). El atributo que mostró mayor variabilidad fue el tamaño normalizado 

por peso, con un C.V. = 170%, siendo las especies con estructura de carbonato de calcio las 

significativcamente más pesadas (F (18, 3932) = 8.71, p < 0.005, Figura 12A). Los tamaños de 

los especímenes oscilaron desde valores de 0.002±0.0006 g PS talo-1 en Dictyota sp. hasta 

1.62±0.29g PS talo-1 en Halimeda incrassata, aunque algunos especímenes de Halimeda 

alcanzaron valores cercanos a los 6 g PS talo-1. En este análisis no se consideraron los valores 

de los pesos por individuo de los rodolitos debido a que el esqueleto de algunos se quebraron 

durante su manipulación. El tamaño de los organismos normalizado al área mostró un C.V. 

de 90.6%, con variaciones entre individuos de 0.1 cm2 talo-1 en Dictyota sp. hasta 61.81±4.5 

cm2 haz-1  en Thalassia testudinum, evidenciando la mayor expansión foliar (mayor tamaño 

del colector de luz) de la especie constructora de hábitat (F (14, 3838) = 165, p < 0.05; Figura 

12B). El SLA mostró el menor coeficiente de variación (73.3%). Los valores menores de esta 

variable se encontraron en las especies calcificadoras de los géneros Halimeda, Udotea, 

Penicillus, mientras que los valores más altos (mayor expansión del colector de luz por 

unidad de biomasa) se registraron en las hojas de T. testudinum y en especies de algas 

carnosas como Dictyota sp. y Lobophora variegata (Figura 13C). En el  Cuadro 8 se 

muestra la variabilidad documentada entre especies para el tamaño del colector de luz que se 

observó en este análisis, y se comparan los géneros más representativos de la comunidad de 

macrófitas de la pradera. La variabilidad intraespecífica para estos atributos representó para 

algunas especies hasta tres órdenes de magnitud (Figura 12), lo cual refleja su plasticidad en 

respuesta a las diferencias ambientales descritas en el Capítulo 2. Sin embargo, únicamente 

la especie Penicillus capitatus presentó diferencias significativas en su tamaño, mayores en 

los especímenes colectados en la región norte en comparación con el sur (F (1, 20) = 5.19, 

p < 0.05). 
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Figura 12. Variabilidad del tamaño de los organismos por área, por peso o de la relación de ambos parámetros en especies de la comunidad de 
macrófitas de la pradera de Thalassia testudinum. (A) Tamaño del haz o tamaño por talo por área de especies representativas de la comunidad de 
macrófitas. (B) Tamaño del haz o tamaño por talo por peso de especies representativas de la comunidad de macrófitas. (C) Área foliar específica 
(SLA) de especies representativas de la comunidad de macrófitas.  Letras diferentes indican diferencias significativas entre especies (Tukey HSD, 
p ≤ 0.05). 
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Cuadro 8. Comparación del tamaño de las especies representativas de la comunidad de macrófitas 
normalizado por área, por peso y la relación entre ambos parámetros expresada como SLA. Se 
resaltan en negrita diferencias significativas (Tukey HSD, p ≤ 0.05). 
 

Genero /especie Tamaño (cm2 haz-1  o  cm2 talo-1)   
 Región norte Región sur t P 
Pastos marinos     
T. testudinum 36.4±3.6 (11) 30.4±2.08 (15) 0.21 0.4 
Macroalgas     
A. longicaulis 13.9±3.45 (8) 16.34±2.6 (8) 0.31 0.5 
H. incrassata 8.36±1.08 (11) 9.1±3.2 (13) 0.28 0.6 
Rhipocephalus phoenix 6.98±0.8 (5) 6.17±1.18 (4) 0.4 0.4 
Penicillus capitatus 6.42±0.7 (11) 4.15±0.7 (11) 5.2 < 0.03 
Udotea spp. 10.8±1.8 (10) 10.91±3.0 (11) 0.4 0.9 
Genero /especie Tamaño  (gPS haz-1 o gPS talo-1)   
 Región norte Región sur t P 
Pastos marinos     
T. testudinum 0.21±0.1 (11) 0.18±0.01 (15) 0.32 0.5 
Macroalgas     
A. longicaulis 0.60±0.15 (8) 0.80±0.15 (8) 0.9 0.3 
H. incrassata 0.50±0.07 (11) 0.65±0.09 (13) 1.4 0.6 
Rhipocephalus phoenix 0.62±0.10 (5) 0.48±0.1 (4) 0.7 0.4 
Penicillus capitatus 0.52±0.08 (11) 0.33±0.06 (11) 6.3 0.04 
Udotea spp. 0.36±0.04 (10) 0.30±0.25 (11) 0.4 0.5 
Genero /especie SLA (cm2 gPS)   
 Región norte Región sur t P 
Pastos marinos     
T. testudinum 172.2±4.5 (11) 163.6±8.8 (15) 0.4 0.5 
Macroalgas     
A. longicaulis 28.9±8.5 (8) 21.2±1.7 (8) 0.8 0.4 
H. incrassata 16.9±0.5 (11) 21.6±7.0 (13) 0.3 0.5 
Rhipocephalus phoenix 12.5±1.6 (5) 12.8±1.5 (4) 0.6 0.6 
Penicillus capitatus 13.23±1.2 (11) 13.3±0.9 (11) 0.2 0.4 
Udotea spp. 34.9±4.0 (10) 38.13±4.75 (11) 0.3 0.3 
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3.3.8 Variabilidad estructural del constructor del hábitat Thalassia 
testudinum  

La especie T. testudinum mostró una variabilidad estructural significativa en varios 

de sus atributos morfológicos. Los coeficientes de variación oscilaron entre un valor mínimo 

≈ 20% para la variación de la biomasa subterránea y el mayor, 52.3%, para el LAI. La 

biomasa foliar por encima del sedimento se duplicó en el periodo muestreado 2016-2018 con 

respecto a las descripciones realizadas en 1999,  pasando de un promedio de 51.04±11.1 gPS 

m-2 a valores de 103.15±8.5 gPS m-2 en 2016-18 (Figura 13A, F (3, 33) =  6.21, p < 0,001; 

C.V. = 50.14%).  Estos cambios fueron debidos principalmente a un aumento del tamaño de 

los haces (e.g., 0.10±0.05 g PS haz-1 en 1999 y 0.19±0.05 g PS haz-1 en 2016-2018; 

C.V. = 34.8%), y no a un incremento en la densidad de haces, cuya variabilidad se mantuvo 

similar a la documentada en 1999 para praderas situadas en la laguna media y arrecife 

posterior (C.V. = 33.01%; Figura 13 B-C). De igual manera, se obervaron incrementos en 

el tamaño de los haces normalizados por área en 2016-2018 con haces de 33.61±9.85 cm2 

haz-1 los cuales fueron 1.5 veces mayores a los caracterizados en 2002 (21.94±10.34 cm2 haz-

1),  resultando en valores de LAI muy superiores 1.78±0.17 a los observados en 2002, LAI 

< 1.2, (Figura 13 D-E; F  (3, 33) = 3.88, p < 0.05). Otro cambio significativo en la estructura 

de las praderas debidos a los cambios morfológicos de T. testudinum se observó en otro 

atributo de su área foliar, el LAR, cuyos valores más altos se registraron en 2016-18 

(26.40±7.13 cm2 g PS de planta total -1) en comparación con los valores documentados en 

1999 (15.63±6.07 cm2 g PS de planta total -1). Estos cambios se explican por la combinación 

del aumento de LAI y la reducción de la biomasa subterránea observada para el periodo 2016-

18 (Fig. 13 E-F). 

 La variación de los atributos morfofuncionales de T. testudinum en relación a la 

localización o tiempo de muestreo de la pradera (zona, región y periodo) se muestra en el 

Anexo 21 de este Capítulo. El ANOVA de dos vías no mostró una interacción significativa 

entre zona y región (Anexo 22). 
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Figura 13. Variación estructural de diferentes atributos morfológicos de Thalassia testudinum en 
diferentes periodos de colecta. (A) Variabilidad de la biomasa por encima del sedimento (biomasa 
foliar total: gPS m-2; C.V.=50.14%). (B) Variabilidad de la densidad de haces (No. haces m-2; 
C.V.=33.2%). (C) Variabilidad del tamaño del haz estandarizado por peso (g PS haz -1; C.V.=34.80). 
(D) Variabilidad del tamaño del haz estandarizado por área (área foliar total por haz, cm2 haz-1; C.V.= 
33.87%). (E) Variabilidad del LAI (índice de área foliar; C.V.=52.28%). (F) Variabilidad de la razón 
del área foliar (LAR; cm2 gPS-1,  C.V.= 46.10%). 
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3.3.9 Identificación de seis tipos de praderas marinas integrando los 
cambios tróficos en el hábitat y los cambios estructurales y funcionales 
observados en la comunidad de macrófitas. 

La integración de (1) las caracterizaciones del estado trófico de las praderas marinas 

descritas en el Capítulo 2 y (2) los cambios observados en la abundancia relativa y diversidad 

de especies, en el contenido elemental de nutrientes y la señal isotópica de nitrógeno de los 

tejidos (talos y hojas); en la morfología de la especie constructora de hábitat, y en las 

diferencias en la actividad fotosintética, requerimientos de luz y tamaño del colector de las 

especies descrito en este capítulo, pudimos identificar seis grupos claramente diferenciados 

entre todas las praderas caracterizadas. Cada grupo presentó características específicas 

relacionadas con la condición trófica del ambiente, la biomasa y la estructura de la comunidad 

de macrófitas de la pradera, el morfotipo de Thalassia testudinum y otros atributos 

específicos de algunas de las especies descritas de forma más exhaustiva por su relevancia 

en la comunidad (Figuras 14A-I; Anexo 23). El Cuadro 9 resume las principales 

características de cada grupo (para más detalles de esta categorización, véase el Anexo 23). 

 Cada categoría tiene bioindicadores específicos para su identificación, los cuales se 

describen a continuación: 

Grupo A. Las praderas marinas de este grupo presentaron las concentraciones de 

nutrientes más bajas (valores de NID y PIN en la columna de agua: 1.58±0.27 μM y 

0.35±0.08 μM, respectivamente; y el menor porcentaje de materia orgánica en los sedimentos 

(< 3%). Los valores de biomasa de la comunidad de macrófitos fueron también los más bajos 

(< 130 gPS m-2), así como la biomasa foliar de T. testudinum por encima del sedimento, que 

no superó 100 gPS m-2, y la biomasa de las algas calcificadoras que no superó 50 gPS m-2. 

Grupo B. Las praderas de este grupo mostraron concentraciones de nutrientes en el 

ambiente significativamente mayores a las del grupo A (F (5, 28) = 94.71, p < 0.05), pero 

inferiores a las de los grupos C, D, E y F, tanto en la columna de agua (NID: 10.22±1.33 μM; 

PID: 0.88±0.1 μM), como en el agua intersticial del sedimento (NID: 13.5±2.6 μM; PID: 

1.0±0.01 μM). La biomasa total de la comunidad de macrófitas y la de las algas calcificadoras 

presentaron también un ligero aumento, pero no detectaron diferencias significativas con el 

grupo A (p > 0.05). Tampoco se observaron cambios en la biomasa foliar por encima del 
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sedimento de Thalassia testudinum (p > 0.05), pero sí hubo incrementos significativos de la 

biomasa subterránea (p > 0.05), con un máximo determinado para este grupo. En estas 

praderas se encontraron también reducciones significativas de %P en las hojas de las T. 

testudinum y en los talos de especies de los géneros Udotea y Avrainvillea spp., consistentes 

con las reducciones en el contenido de clorofila y en los aumentos en la relación N:P 

observados en las hojas de T. testudinum (Anexo 23). 

Grupo C. Este grupo de praderas presentó nuevamente mayores concentraciones de 

nitrógeno en la columna de agua (NID = 18.6±2.7 μM) y en el agua intersticial de los 

sedimentos (NID: 21.8±1.23 μM) respecto a los grupos A y B, pero no se diferenció del grupo 

B con respecto al fósforo (PID). La biomasa de la comunidad total de macrófitos también 

presentó valores significativamente mayores entre los 300-500 g PS m-2, así como la biomasa 

por encima del sedimento de T. testudinum, con valores por encima de 100 g PS m-2. El 

tamaño del haz normalizado al área mostró ligeros incrementos, pero no significativos, 

mientras que la abundancia de algas calcificadoras en este grupo sí aumentó 

significativamente, en particular especies del género Halimeda spp., que alcanzaron un valor 

de 200 gPS m-2. En el caso particular de H. incrassata, observamos también junto con el 

aumento de su abundancia un incremento en el contenido de %P (0.45±0.01%), de la señal 

isotópica del nitrógeno (δ15N = 2.17±0.22‰) y de la tasa de respiración del talo, además de 

reducciones significativas en las razones molares C:N y N:P del talo (Cuadro 9, Anexo 23). 

Grupo D. Las praderas marinas agrupadas en esta categoría no mostraron diferencias 

con el grupo C en la disponibilidad ambiental de nutrientes, pero sí en el contenido de materia 

orgánica del sedimento, pues se observaron por primera vez contenidos superiores al 3.5%, 

significativamente por encima de los valores promedio caracterizados en los grupos A, B y 

C. En este grupo también se observaron grandes incrementos en la biomasa de la comunidad 

de macrófitas como consecuencia de un fuerte aumento de la abundancia de las algas 

calcificantes, que presentaron en este grupo un pico de biomasa (> 500 gPS m-2), 

especialmente los rodolitos (Neogoniolithon sp.). También se encontraron para estas praderas 

valores más bajos de la tasa de fotosíntesis máxima (Pmax) de las hojas de T. testudinum y en 

su contenido de carbonatos, así como valores mayores del SLA en los talos de Halimeda 

incrassata (Anexo 23). 
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Grupo E. Este grupo de praderas se caracterizó por presentar una comunidad de 

macrófitas más diversa, con un número significativamente mayor de especies (19.26±4.42 

especies). La biomasa total de macrófitos, sin embargo, fue significativamente menor debido 

a una drástica disminución de la abundancia de los rodolitos. En contraste, se observó un 

incremento muy importante en la abundancia (≈ 5 veces) de las especies del género Udotea 

spp., las cuales mostraron ligeras reducciones en la relación C:N del talo y también de la 

biomasa foliar por encima del sedimento de T. testudinum con respecto al grupo A, el cual 

también mostró incrementos significativos del contenido de %N de sus hojas. El área foliar 

del haz de T. testudinum también fue significativamente mayor en las praderas de este grupo, 

con valores hasta dos veces mayores que los anteriores (41.2±4.9 vs. 21.8±3.4 cm2 haz-1), 

resultando en un incremento muy importante del LAI de esta pradera, la cual presentó en este 

grupo los valores más altos (LAI > 2). En estas praderas también se observó un ligero pero 

significativo aumento del contenido de materia orgánica (%OM) del sedimento, con 

valores >  4.0% pero menores que los determinados para las praderas del grupo F (<  6.0%). 

Grupo F. En este grupo de praderas la biomasa de la comunidad de macrófitas no fue 

diferente a la estimada para los grupos C y E debido a una notable disminución de los 

rodolitos. La biomasa de T. testudinum por encima del sedimento también fue similar a la de 

los grupos B-E. Sin embargo, los niveles de NID en la columna de agua y en el agua 

intersticial del sedimento, así como el contenido de materia orgánica en sedimentos, fueron 

los más altos de todas las praderas caracterizadas en este estudio (columna de agua: 

28.22±0.93 μM; en agua intersticial: 42.20±11.6 μM; y en contenido de materia orgánica de 

6.84±0.45%; Figura 14A-I y Anexo 23). La comunidad de macrófitas sí presentó 

características distintas, pues se observaron valores significativamente más altos en la 

abundancia de Penicillus spp. y valores menores para la biomasa de Halimeda spp, la cual 

alcanzó valores similares a los observados en los grupos A y B (≈ 60 gPS m-2). A pesar de 

esta reducción en la presencia de especies del género Halimeda, se detectó en este grupo para 

la especie H. incrassata aumentos significativos en las tasas máxima de fotosíntesis, Pmax 

(3.58±1 vs. 1.8±0.12 µM O2 cm-2 h-1). Se observaron resultados similares para Udotea 

flabellum, con valores de Pmax de más de tres veces más altos (7.6±1.8 vs. 2.14±0.3 µM O2 

cm-2 h-1). Estas especies también mostraron tamaños significativamente mayores, tanto en el 

área del talo como en peso total de cada individuo y en la relación N:P del talo. Respecto al 
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pasto marino T. testudinum, este grupo presentó reducciones significativas en el tamaño de 

los haces, normalizados al área, hasta valores similares a los encontrados en los grupos A y 

B (28.4±0.5 cm2 haz-1). A pesar de esta reducción del área foliar por grupo foliar o haz, no 

se observaron diferencias significativas en LAI por un ligero incremento en la densidad de 

haces. Sin embargo, sí se encontraron importantes incrementos en LAR que presentó en este 

grupo los valores más altos (36.9±1.3 cm2 peso total planta-1). Es importante destacar también 

en este grupo, las reducciones significativas en el contenido de CaCO3 que se determinaron 

para la especie Halimeda incrassata y para las hojas de T. testudinum. Además, los talos de 

Halimeda mostraron un aumento significativo de su SLA (20±1.3 vs.13.8±0.58 cm2 gPS-1; t 

de Student, = 0.76, P < 0.05) y las hojas de T. testudinum también presentaron reducciones 

significativas en su cobertura de epífitas de algas rodofitas incrustantes, CCA (0.72±0.02 vs. 

2.0±0.11 mg carga de epífitas cm-2 haz-1). 

 

Cuadro 9.  Resumen de los principales atributos de cada uno de los grupos de praderas 
marinas identificados en este trabajo. 

Grupo Parámetro Características Rango: 
A Estado 

trófico 
•Las concentraciones de nutrientes más 
bajas en la columna de agua (valores 
óptimos, USEPA, 2012). 

•NID: 1.6±0.27 μM,  
PID: 0.35±0.08 μM 

•Concentraciones mínimas de nutrientes 
en el agua intersticial de los sedimentos. 
 

•NID: 2.90±1.98 μM; 
PID:0.46±0.04 μM 
 

•Menor contenido de materia orgánica en 
los sedimentos. 

•1.84±0.39% 

Comunidad 
de 

macrófitas 

•Biomasa comunidad de macrófitos más 
baja. 
 

•105.0±18.97 gPS m-2 
 
 

•Bajos valores de biomasa de algas 
calcificadoras. 

•37.66±3.12 gPS m-2 

Thalassia 
testudinum 

•Biomasa por encima del sedimento más 
baja. 

• <100 gPS m-2 

•Menor tamaño de los haces (por área) • 21.82±3.37
 
cm-2 haz-1 

•Valores menores de LAI. • <1.0 
•Valores menores de LAR.  • 13.83±2.32 cm2 gPS  

 
•Mayor %P en las hojas. • 0.19±0.02% 
• Bajos valores δ15N • < 1.0‰ 

B Estado 
trófico 

•Concentraciones de nutrientes en la 
columna de agua superiores a los valores 
guías para ambientes arrecifales (USEPA, 
2012)  

• NID: 10.22±1.33 μM,    
  PID:0.88±0.11 μM 
 
 
• NID: 13.45±2.62 μM,  
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• Concentraciones de nutrientes en el agua 
intersticial de los sedimentos superiores a 
las del grupo A 

  PID: 1.00±0.01 μM 

 Comunidad 
de 

macrófitas 

• Ligero aumento en la biomasa 
comunidad de macrófitos 

• >100 a <200 gPS m-2 

 •Ligero incremento de la. biomasa de 
algas calcificadoras 

• 110.83±13.10 gPS m-2 

 Thalassia 
testudinum 

•Máximos valores de biomasa 
subterránea.  

• 910.25±30.3 gPS m-2 

C Estado 
trófico 

• Las concentraciones de NID en la 
columna de agua alcanzan un nuevo nivel. 

• NID: 18.60±2.7 μM
 

 
• Las concentraciones de NID en el agua 
intersticial alcanzan un nuevo nivel. 

•NID 21.80±1.23 μM 

Comunidad 
de 

macrófitas 

•Aumento significativo de la biomasa de 
la comunidad de macrófitos. 
 

•437.47±67.8 gPS m-2 

 •Aumento significativo de la biomasa de 
algas calcificadoras, 

 293.73±67.6 gPS m-2 ; 

 •Biomasa de Halimeda spp. 210.59±35 gPS m-2 
Thalassia 
testudinum 

• Ligero incremento en la señal δ15N en 
hojas. 

1.63±0.63‰ 

D Estado 
trófico 

•No hay cambios significativos en las 
concentraciones de nutrientes con respecto 
al grupo C. 

 

  •Contenido de materia orgánica 
significativamente superior al grupo A. 

• 3.66±0.30% 

 Comunidad 
de 

macrófitas 

•Mayor biomasa de la comunidad de 
macrófitas 

•703.42±65.2 gPS m-2 

 •Mayor biomasa de algas calcificadoras, • 573.0±61.6 gPS m-2 
 •Mayor biomasa de Neogoniolithon spp. • 390.92±50.4

  
gPS m-2 

 Thalassia 
testudinum 

•No se registraron cambios significativos en 
los atributos. estructurales con respecto a 
los grupos A-C. 

 

E Estado 
trófico 

•No hay cambios significativos en las 
concentraciones de nutrientes con respecto 
a los grupos C-D. 

 

 •Los valores del contenido de materia 
orgánica superan a los grupos A-C. 

•%MO sedimento: 4.77±0.48% 

Comunidad 
de 
macrófitas 

• Disminución de la biomasa de la 
comunidad de macrófitos, similares al 
grupo B 
- Mayor biomasa de Udotea spp. 
 
-Mayor diversidad de especies  
-Halimeda con altos valores de δ15N  

•384.84±22.45
 
gPS m-2 

 
 
•Biomasa Udotea spp: 29.8±8 gPS 
m-2 
•No spp 19.17±1.13 especies. 
• δ15N (Halimeda): 2.14±0.24‰ 

Thalassia 
testudinum 

• Mayor biomasa por encima del sedimento. 
 

•119.78±22.6 g PS m-2 

 
• Mayor tamaño del haz por área •Tamaño haz: 41.2±4.9 cm2 haz-1 

• Mayor tamaño del LAI •LAI: 2.15±0.47  
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• Mayores valores de %N en hojas •2.67±0.4% 
F Estado 

trófico 
• Máximas concentraciones de NID en la 
columna de agua. 
 

•NID: 28.22±0.93 μM; 

• Máximas concentraciones de NID en el 
agua intersticial de los sedimentos. 

•NID: 42.20±11.6 μM. 
•6.84±0.45%. 

• No diferencias en las concentraciones de 
DIP con respecto a los grupos B-E. 

 

• Máximos valores de materia orgánica 
en sedimentos (%) 

•6.84±0.45% 

Comunidad 
de 

macrófitas 

• Los valores de biomasa de la comunidad 
de macrófitas disminuyen, similares al 
grupo B  
 

• 252.41±32.3 g PS m-2 
 
 
 

• Mayor biomasa de Penicillus spp. •27.53±7.7 g PS m-2 

• Mayor tamaño de los individuos de 
Penicillus spp por área y peso  

•0.63±.08 m2 talo-1 y     
 17.5±2.43 cm2 talo-1,  

• Mayor tamaño de Udotea spp. por peso. •0.43±0.06 gPS talo-1 
Thalassia 

testudinum 
• Menor tamaño del haz por área         
•Máximos valores de LAR. 

•28.43±0.49 cm2 haz-1 
•36.90±1.32 cm2 g PS-1  

 •Máximos valores δ15N en hojas • 3.41±0.19‰ 
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Figura 14.  Variabilidad de diferentes atributos en las praderas marinas investigadas, junto con los 
cambios ambientales en las concentraciones de nitrógeno (DIN) en la columna de agua y el contenido 
porcentual de materia orgánica en el sedimento. La comparación permitió distinguir seis grupos que 
difieren en: (A) biomasa total de la comunidad, (B) concentraciones de NID, (C) contenido de materia 
orgánica en sedimentos, (D) abundancia de Halimeda spp., (E) abundancia de Neogoniolithon sp., (F) 
abundancia de Udotea spp., (G) tamaño de haz por área de T. testudinum; (H) LAI de T. testudinum; 
(I) LAR de T. testudinum. 
 

Globalmente, la comparación permitió identificar seis grupos diferentes de praderas 

marinas de Thalassia testudinum y las características específicas diferenciales de cada uno 

de ellos, a pesar de las aparentes similitudes entre las praderas categorizadas en los grupos C, 

E y F, en cuanto a la abundancia de macrófitas, y del estado trófico similar documentado para 
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los grupos C, D y E con base en la concentración de nitrógeno total (NID) de la columna de 

agua como único proxy. Los atributos específicos de cada grupo estuvieron relacionados con 

los cambios en la biomasa de la comunidad, con cambios en la composición de especies y 

con cambios en atributos específicos de la especie constructora de hábitat. Estos atributos de 

T. testudinum estuvieron principalmente relacionados con descriptores de su área foliar como 

el tamaño del haz, el LAI y el LAR. Los cambios en la comunidad de algas, muy relevantes 

para diferenciar los grupos de praderas, se detectaron fundamentalmente en cambios en la 

presencia (o en la abundancia) de algas calcificadoras, y no como predice la interpretación 

más aceptada, en la abundancia de algas carnosas. Los cambios más significativos se 

observaron en especies del género Halimeda y en los rodolitos (Neogoniolithon spp.). 

Específicamente, los rodolitos mostraron un máximo de abundancia en el grupo D y su 

desaparición total de las praderas del grupo F.  Otras diferencias relevantes se detectaron en 

el tamaño de los individuos y en la diversidad de especies de la comunidad, especialmente 

para los géneros Halimeda, Udotea y Penicillus. Por último, las diferencias ambientales 

significativas también permitieron diferenciar los grupos de praderas se identificaron en 

incrementos en el contenido de materia orgánica del sedimento. 

 

3.4 Discusión y conclusiones  
 

Los resultados de este estudio mostraron una enorme variabilidad en los distintos 

atributos morfofuncionales caracterizados en 35 praderas marinas donde la especie 

constructora de hábitat era Thalassia testudinum. Todas las praderas eran hábitats de lagunas 

arrecifales someras del Caribe mexicano, en diferentes estados tróficos a lo largo de casi 20 

años: 1999, 2002, 2013 y 2016-2018. La comparación abarcó parámetros pertenecientes a 

distintos niveles de organización biológica, ya que se caracterizó la variabilidad de las 

comunidades de macrófitas bentónicas; el morfotipo de T. testudinum, y la fisiología 

fotosintética, óptica y morfología, además de cambios en la concentración de pigmentos, la 

concentración de nutrientes y la señal isotópica de nitrógeno de los tejidos fotosintéticos de 

un número representativo de la comunidad. El mayor número de praderas y de variables 

examinados correspondió al periodo 2016-2018. Los parámetros más variables fueron: (1) el 

descriptor del tamaño del colector de luz de los individuos por peso (CV = 170%), cuya 

variación fue de casi cuatro órdenes de magnitud (mayor que el normalizado por área; 90.6%); 
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y (2) el contenido elemental de fósforo de los tejidos y talos (127.5%). Los descriptores de 

la fisiología del tejido fotosintético también mostraron una variación considerable, 

especialmente la respiración post iluminación (93.6%). Todos estos descriptores reflejan la 

importante variabilidad entre las especies examinadas, más que la variabilidad inducida por 

los cambios en el ambiente de la disponibilidad de nutrientes. Sin embargo, y en consistencia 

con el gradiente ambiental de impacto antropogénico examinado en este estudio, la señal 

isotópica del nitrógeno (δ15N) de los tejidos mostró diferencias muy importantes (73.9%), 

incluso mayores que los cambios observados en la biomasa por peso de la comunidad 

(58.75%) y en el contenido de %N en el tejido de las especies caracterizadas (51%). Por otro 

lado, descriptores del morfotipo de T. testudinum como LAI (52.3%) y LAR (46.1%) también 

mostraron una importante variabilidad en la base de datos analizada. La utilidad potencial de 

algunos de estos parámetros para reflejar diferencias en la pradera marina a lo largo de 

gradientes ambientales ya ha sido reportada en estudios previos (Martínez-Crego et al., 2008; 

Roca et al., 2016; Enríquez et al., 2019), pero su aplicación para entender la respuesta de las 

praderas marinas arrecifales al enriquecimiento de nutrientes, además de la identificación de 

los parámetros y las especies que pueden ser mejores bioindicadores de estos cambios está 

todavía por dilucidar. 

En el primer análisis de componentes principales de los cambios en la diversidad y 

abundancia de las macrófitas de la comunidad de Thalassia testudinum no permitió 

diferenciar praderas que habían estado expuestas a diferentes niveles de impacto ambiental 

asociados al enriquecimiento de nutrientes (Figura 2B, D). Sin embargo, este primer análisis 

permitió reconocer que: (1) las mayores diferencias en el gradiente ambiental examinado 

estaban asociadas a cambios en la biomasa de T. testudinum y de dos géneros de algas 

calcificadoras: Neogoniolithon (rodolito) y Halimeda (Figura 3,  Anexo 11); y (2) que 

aunque se esperaba que la diversidad de especies mostrara una distribución unimodal en 

función del gradiente ambiental de nutrientes (Bruno et al., 2003; Scrosati et al. 2010), lo 

que se observó fue un incremento de la diversidad de especies en la comunidad de macrófitas 

de T. testudinum en las praderas que han sufrido ya una gran transformación y que según el 

Capítulo 2 estaban ya en el periodo 2016-2018 en condiciones eutróficas. Se encontraron en 

total 49 especies y 22 géneros de macrófitas bentónicas especialmente del phylum 

Chlorophyta (36 especies). No se han considerado especies epífitas, ni cianobacterias. Este 
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resultado indica que el deterioro ambiental documentado en el segundo Capítulo no ha 

ocasionado una pérdida de diversidad en la comunidad en las localidades de la región norte, 

sino un aumento, particularmente para especies del género Udotea. Aunque son muchos los 

factores que podrían explicar el control del incremento de la diversidad de especies en las 

comunidades biológicas (e.g., filtros ambientales, interacciones biológicas, productividad, el 

pool regional de especies y sus patrones de distribución; entre otros; Gray, 2001), no es fácil 

explicar este aumento asociado al deterioro ambiental documentado en el Capítulo 2. A una 

escala regional, algunos estudios explican estos patrones de diversidad como resultado de un 

balance entre la heterogeneidad del hábitat y la disponibilidad espacial de éste (Allouche et 

al., 2012; Stein et al., 2014). En ese sentido, los análisis recientes de imágenes satelitales de 

las praderas marinas del Caribe mexicano documentados por Hedley et al. (2021) han 

mostrado que estas praderas marinas han experimentado tanto una expansión horizontal en 

el bentos de las lagunas arrecifales, especialmente en el norte, como un incremento en la 

densidad foliar y específicamente en el LAI de T. testudinum, lo que está llevando a una 

mayor homogenización del bentos ocupado ya casi exclusivamente por la pradera marina 

donde domina sobre todo T. testudinum. El éxito ecológico de esta especie, ligado al 

incremento de la disponibilidad de nutrientes, no explica el incremento en la diversidad de 

especies de su comunidad, a menos de que el aumento de la productividad inducido por el 

incremento de la disponibilidad de nutrientes favorezca el crecimiento y la presencia de 

especies que anteriormente estaban siendo desplazadas por otras o por las condiciones 

oligotróficas del hábitat, según el modelo fisiológico de López-Londoño et al. (2022). Es 

más, la reducción de la disponibilidad de luz dentro del dosel de la pradera favorecería la 

presencia de especies que necesitan menores requerimientos lumínicos y estructurales, por 

lo que se volverían más competitivas que las habituales en ambientes someros muy 

iluminados, de condiciones oligotróficas. 

El análisis de la composición y las abundancias relativas de las especies de la 

comunidad de macrófitas de la pradera confirma que los géneros y las especies identificadas 

durante el periodo 2016-2018 siguen siendo taxones nativos de las praderas marinas del mar 

Caribe (Alcolado, 1990). Las diferencias observadas reflejan cambios en su abundancia en 

la comunidad o similitudes o diferencias con comunidades descritas en años anteriores 

(Anexo 12). Quizá la diferencia más notable sea el fuerte incremento en la abundancia de 
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especies calcificadoras como Halimeda spp. y los rodolitos (Neogoniolithon spp.). Es 

importante señalar que en ninguna de las praderas caracterizadas se registró la presencia de 

especies invasivas como Halophila stipulacea, la cual ha sido reportada en praderas marinas 

similares de otras localidades del mar Caribe con problemas de eutrofización (van 

Tussenbroek et al., 2016; Viana et al., 2019). Otra observación importante es la significativa 

disminución en abundancia de especies que se consideran oportunistas del género Caulerpa, 

o de fanorógamas marinas de menor tamaño como Halodule wrightii y Syringodium filiforme. 

Las características morfológicas de estas especies, especialmente sus menores costos 

estructurales y mayores tasas de crecimiento que T. testudinum, les permiten beneficiarse 

antes que ella del incremento en la disponibilidad de nutrientes, aumentando más 

rápidamente su abundancia (Burkholder et al., 2007; Hendriks et al., 2010). Delgado y 

Lapointe (1994) demostraron que las especies de algas carnosas que cohabitan en estas 

praderas, por ejemplo, Dictyota cervicornis, Laurencia intricata, y Ulva sp., tienen tasas 

fotosintéticas casi tres veces más altas que las de las algas calcificadoras nativas como 

Penicillus spp., o Halimeda opuntia, especialmente, cuando aumentan las concentraciones 

de nutrientes en el medio e independientemente de su variabilidad estacional (verano e 

invierno). Hoffman et al. (2015) reportó resultados similares al comparar el desempeño 

fotosintético de Halimeda opuntia y Dictyota sp. en Curaçao. Esta última especie aumentó 

fuertemente sus tasas de crecimiento cuando aumentaron las concentraciones de nutrientes y 

de CO2 en el ambiente. En este estudio, sin embargo, las algas calcificadoras fueron 

identificadas como el grupo que primero adquiere dominancia en términos de biomasa, al 

incrementarse la disponibilidad de nutrientes. El análisis que se hizo en Huache en el 

Capítulo 2 para evaluar la contribución de los arribazones masivos de sargazo pelágico al 

incremento de la fertilidad del hábitat confirmó que Halimeda incrassata es la única especie 

que incrementó no solo su contenido de nutrientes en sus talos sino también su biomasa en 

el verano de 2018. Estos resultados, por lo tanto, confirman los hallazgos de Enríquez (2014) 

en Mumby et al. (2014). Sin embargo, en este análisis también se observó que el incremento 

de la abundancia de algas calcificadoras como Halimeda spp. y los rodolitos llega a un pico 

de biomasa para después disminuir e incluso desaparecer completamente los rodolitos en la 

pradera, lo que explicaría que la abundancia de estas algas no se haya aceptado como un 

indicador de incremento de la fertilidad en el sistema arrecifal. 
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El análisis morfofuncional realizado en este capítulo permitió caracterizar diferencias 

muy significativas entre especies de la pradera marina en relación, por ejemplo, con sus 

requerimientos de nutrientes, sus capacidades y eficiencias fotosintéticas y ópticas, sus 

requerimientos de luz, etc, Las especies estudiadas también mostraron diferente plasticidad 

en su respuesta al incremento de la disponibilidad de nutrientes. Esta variabilidad de los 

atributos funcionales de las especies podría explicar no solo sus diferentes respuestas al 

ambiente, sino también sus diferentes habilidades competitivas que conduciría a los cambios 

en abundancia que hemos observado en este estudio asociados al incremento de la fertilidad 

(McGill1 et al., 2008). En este contexto, las diferencias documentadas en este estudio en el 

contenido elemental de fósforo y nitrógeno y en la señal isotópica de nitrógeno de los tejidos 

fotosintéticos, así como de la fisiología fotosintética, particularmente de las tasas metabólicas 

(RL), indican que los requerimientos nutricionales (metabólicos y estructurales) difieren 

mucho entre las especies, así como la capacidad para acumular nitrógeno. Entre las especies 

identificadas como de mayor capacidad para acumular nitrógeno (las algas codiáceas verdes, 

que son también las que presentaron mayores contenidos de pigmentos y que también 

respondieron al aumentar la disponibilidad de nutrientes con los mayores aumentos en las 

tasas metabólicas) se encontró el género que se benefició más rápidamente del incremento 

de la fertilidad en el hábitat, Halimeda. La premisa de que el contenido de nutrientes en el 

tejido de las macrófitas es el resultado del balance entre el suministro de estos en función de 

sus demandas para la maximización de las tasas de crecimiento, así como para mantener 

reservas energéticas internas que garanticen el crecimiento posterior (Fourqurean et al., 

2007), no necesariamente es válida para todas las especies. Los resultados sugieren que no 

todas las especies reaccionan igual y que algunas de ellas podrían ser mejores candidatas para 

ser utilizadas como bioindicadores de enriquecimientos de nutrientes por su mayor capacidad 

para acumular elementos, especialmente nitrógeno, en el tejido. El análisis reveló que las 

algas codiáceas, especialmente, Avrainvilliea, Udotea y Penicillus aunque también algunas 

especies de Halimeda, son mejores indicadores de fertilidad porque tienden a presentar 

mayores contenidos de nitrógeno, a disminuir sus razones C/N, y a presentar valores elevados 

de δ15N. Halimeda tiene una alta capacidad explicativa de los cambios en la estructura de la 

comunidad de acuerdo con los resultados del ACP, Los otros tres géneros tuvieron una 

influencia moderada en la estructura, aunque su utilidad como bioindicadores potenciales 
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respondería más a su habilidad para reflejar el incremento de nitrógeno en el ambiente. Por 

el contrario, el incremento de abundancia de especies como Lobophora variegata, con una 

presencia mucho más irregular en cuanto a su abundancia por su mayor movilidad, tendría 

también una utilidad baja como bioindicador ya que acumula poco nitrógeno en sus tejidos. 

La falta de una correcta identificación de la utilidad potencial de cada especie como 

bioindicadora (o no) de cambios ambientales específicos, explicaría en parte por qué no se 

encontró en el Capítulo 2 una asociación clara entre las condiciones ambientales (incremento 

de la fertilidad) y el aumento de los nutrientes en los tejidos de las especies que forman la 

comunidad de productores primarios de la pradera. El uso de estos proxies para identificar 

problemas de eutrofización en los ambientes acuáticos no siempre es útil, aunque ha sido el 

objeto de estudio de numerosos estudios (e.g., Littler et al., 1991; Smith et al., 2004; 

Lovelock et al., 2019; González-de Zayas et al., 2020). En este análisis, las hojas de T. 

testudinum, la especie dominante de la pradera y sujeto preferente de estudio en los esfuerzos 

de monitoreo ambiental (Hebert y Fourqurean 2009; González-de Zayas et al., 2013; 

Camacho-Cruz et al., 2020), han mostrado ser capaces de registrar en sus hojas incrementos 

significativos de la fertilidad en el ambiente, así como en los cambios que experimenta su 

morfotipo (incremento en el tamaño del haz, en el LAI y en el LAR). Sin embargo, no se han 

encontrado incrementos en la pigmentación de las hojas con respecto a los contenidos 

documentados para condiciones oligotróficas (Enríquez et al., 1992; Enríquez et al., 2002; 

Enríquez, 2005). Esto contradice los resultados documentados por Duarte et al. (1995), 

quienes detectaron incrementos en respuesta al incremento experimental de Fe, aunque 

normalizados al peso de las hojas, no a su área, lo que implica que los cambios en el peso, 

que sí se han observado en SLA, sí podrían explicar la respuesta documentada por Duarte et 

al. (1995). 

En varias especies se han observado incrementos significativos en sus tamaños, no 

solo en T. testudinum, así como en la plasticidad de la respuesta fotosintética al incremento 

de nutrientes. Halimeda incrassata y Udotea flabellum son las especies que mostraron en 

este estudio incrementos significativos de sus tasas metabólicas en respuesta al incremento 

de la fertilidad del hábitat (Figura 11). Delgado y Lapointe (1994) encontraron respuestas 

similares para la especie Halimeda opuntia, la cual aumentó significativamente su 

productividad fotosintética y sus tasas de calcificación por encima de las de Penicillus 
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capitatus y Penicillus dumetosus al ser fertilizada. En general, las tasas fotosintéticas en 

distintas especies de Halimeda, el género dentro del orden Bryopsidales al que pertenecen 

las especies más estudiadas, se intensifican en respuesta al incremento de las concentraciones 

de nutrientes (Littler et al., 1988; Smith et al., 2004; Teichberg et al., 2013; Mayakun et al., 

2017; Zúñiga-Rios et al., 2021), especialmente a la adición de fósforo (Littler et al., 1988; 

Mayakun et al., 2017). La caracterización fisiológica realizada por Teichberg et al. (2013) 

también documentó que Halimeda opuntia es capaz de duplicar sus tasas específicas de 

crecimiento y de incrementar su contenido de pigmentos y el contenido de %N y %P de sus 

talos cuando aumenta la disponibilidad de nutrientes. Con respecto a los cambios en el 

tamaño, también se han reportado aumentos en el tamaño de Halimeda e incluso aumentos 

en el tamaño de sus segmentos en respuesta al incremento de nutrientes (Smith et al., 2004; 

Mayakun et al., 2017). Sin embargo, la especie que alcanza el mayor tamaño dentro de la 

comunidad, con un área foliar mayor por individuo o por ramet, es T. testudinum, lo que 

confirma su dominancia estructural en la pradera. Las implicaciones ecológicas de este 

hallazgo son muy relevantes, ya que T. testudinum es capaz de controlar y modular el campo 

lumínico dentro del dosel de la pradera, como fue documentado por Enríquez y Pantoja-

Reyes, (2005) y Enríquez et al. (2019). Esta especie es, por lo tanto, la que compite con 

mayor éxito por luz en la comunidad, no solo porque es la que logra cosechar un mayor 

porcentaje de la luz dentro del dosel, sino porque además tiene los menores requerimientos 

lumínicos (1/Φmax), por lo que es capaz de tolerar los mayores niveles de autosombreado. 

Estos atributos funcionales le permiten incrementar su biomasa foliar y su LAI sin afectar 

significativamente su productividad (LAI > 1; Enríquez et al., 2019), aunque sí puede ser el 

factor determinante de que otras especies como los rodolitos sean desplazadas y desaparezcan 

de la pradera cuando el nivel de autosombreado dentro del dosel no sea suficiente como para 

satisfacer sus demandas metabólicas (Vásquez-Elizondo et al., 2017). Por el contrario, 

especies dominantes del género Halimeda y de Udotea pueden tener mayores capacidades 

de prevalecer en la pradera con valores altos de LAI si consiguen aumentar su fotosíntesis y 

su tamaño, aunque esto tenga altos costos estructurales (altos contenido de pigmentos). 

Cuando aumenta la disponibilidad de nutrientes en el ambiente estos costos se pueden 

satisfacer y aumentar la productividad y el tamaño de estas especies para prevalecer en la 

comunidad. Las mejores habilidades competitivas de este grupo de especies y su mayor 
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tamaño podrían explicar por qué predominan sobre especies de algas carnosas más pequeñas 

y menos productivas dentro de las praderas de T. testudinum que están experimentado un 

incremento de su fertilidad. Estos resultados parecen discrepan de los de Contreras-Silva et 

al. (2020). quienes no se limitaron a evaluar el estado de las praderas de T. testudinum, sino 

que hicieron un diagnóstico general de las condiciones de los arrecifes de coral en el Caribe 

mexicano, donde sí se está registrando un aumento en la cobertura de este grupo funcional 

de algas en la comunidad coralina del arrecife de coral. 

El análisis de los cambios en el morfotipo de T. testudinum durante el periodo 2016-

2018 reveló cambios estructurales muy relevantes con respecto a las descripciones que se 

habían hecho previamente (Figura 13), tanto en la biomasa por encima del sedimento, en el 

tamaño de los haces normalizados al peso y, sobre todo, en atributos relacionados con el área 

foliar como LAI, LAR y el área foliar total del haz (tamaño normalizado al área). Los 

aumentos de estos últimos atributos están directamente relacionados con una reducción del 

campo lumínico en del dosel (Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005; Enríquez et al., 2019). La 

mayor parte de estos atributos morfológicos experimentó la misma tendencia, es decir, un 

incremento con la disponibilidad de nutrientes, a excepción de la densidad de haces que no 

mostró cambios significativos. Esta tendencia se explica por las frecuentes colinealidades 

que existen entre los atributos morfológicos (Westoby et al., 2002).  El proceso biológico 

que induce al incremento de estos atributos podría estar principalmente relacionado con el 

incremento de la disponibilidad de nitrógeno, elemento que es el principal responsable de los 

aumentos de biomasa, sin descartar la importancia de su interacción con el fósforo. 

La integración al análisis de la variación de todos estos descriptores para cada pradera 

con los cambios ambientales descritos en el Capítulo 2, fue posible hacer una reclasificación 

e identificar seis tipos de praderas arrecifales de Thalassia testudinum. Cada uno de ellos está 

definido por bio-indicadores específicos, documentados en el Cuadro 9.  Algunos 

bioindicadores están definidos por cambios en la biomasa total de la comunidad o cambios 

específicos en la biomasa de algunos de sus componentes; otros, sin embargo, los determinan 

algunas diferencias en la condición ambiental de las praderas, aunque aparentemente no se 

hayan podido identificar diferencias relevantes entre las especies dominantes. No obstante, 

un análisis más detallado de otros rasgos ha permitido identificar cambios en el tamaño de 

los individuos o en la abundancia y la diversidad de especies menos frecuentes, como Udotea 
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o Penicillus, que podrían ser utilizadas como posibles bioindicadores de cambios tróficos. 

Aunque existen otras categorizaciones de praderas marinas, las categorías que aquí se 

presentan coinciden en algunos puntos con la descripción de Martínez-Daranas et al. (2005), 

quienes proponen tres categorías para las praderas de las costas de Cuba. El Grupo I definido 

por estos autores serían praderas de baja diversidad y biomasa en las que no es posible 

identificar a un grupo ecológico o funcional dominante. El Grupo II lo conformarían praderas 

con comunidades estables en las que dominan las especies de algas calcificadoras como 

Halimeda, Penicillus, Udotea, además de otras algas codiáceas como Caulerpa spp. 

Finalmente, el Grupo III estaría formado por comunidades en las que dominan especies 

carnosas y especies epífitas filamentosas como Ulva, Spirydia, Gracilaria. Estas praderas se 

caracterizaría por un estado de deterioro ambiental importante. Ninguna de las praderas 

caracterizadas en este estudio ha llegado a esta transformación, a pesar del enorme 

incremento de la fertilidad inducido por el sargazo y la presión turística documentado en el 

Capítulo 2. 

Otras propuestas que se han documentado para tipificar las praderas marinas como la 

que proponen Udy y Dennison (1997), han considerado únicamente los cambios en las 

fanerógamas marinas en respuesta a la fertilidad. Estos autores proponen tres categorías en 

función de la respuesta de tres especies, Cymodocea serrulata, Halodule uninervis y Zostera 

capricorni, y los cambios en las condiciones ambientales donde se desarrollan.  En el primer 

grupo, caracterizado por praderas limitadas por nutrientes, lo que implicaría hábitats de 

ambientes oligotróficos, las especies de fanerógamas marinas podrían responder 

positivamente al incremento de la fertilidad, aumentando significativamente sus tasas de 

crecimiento y el contenido de nutrientes del tejido. En el segundo grupo se encontrarían 

praderas limitadas por nutrientes y por otros factores ambientales, por lo que las especies 

responderían positivamente a incrementos en el contenido de nutrientes, pero no se verían 

incrementos significativos en su crecimiento, pues otros factores limitarían su desempeño. 

Finalmente, en el tercer grupo estarían las praderas de ambientes con alta disponibilidad de 

nutrientes en las que las especies no responderían tan claramente en crecimiento ni en otras 

características fisiológicas al incremento de nutrientes. A esta propuesta, Touchette y 

Burkholder (2001) proponen un cuarto grupo, tomando en cuenta los resultados de 

Burkholder et al. (1992) y de van Katwijk et al. (1997), el cual está conformado por praderas 
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en las que las especies dominantes responden de manera negativa frente al incremento de la 

fertilidad del hábitat, con reducciones en sus tasas de crecimiento. La reducción significativa 

en el tamaño del haz que se observa en el grupo F definido en este estudio podría ser un 

indicador de que este grupo empieza ya a mostrar una respuesta adversa frente al incremento 

de la fertilidad, lo que sugiere fuertemente que el Caribe mexicano ya está experimentando 

en algunas praderas del norte los efectos negativos del deterioro ambiental inducido por la 

eutrofización.  

El análisis realizado en este estudio utilizando una gran variedad de atributos de la 

pradera mostró la alta variación de las especies dominantes de la comunidad de macrófitas 

en respuesta a la disponibilidad de nutrientes. La escasa atención que se ha dado a las 

diferencias estructurales moduladas por la luz (Enríquez et al., 2019) podrían explicar por 

qué no se ha podido describir hasta el momento cambios significativos en la pradera de 

Thalassia testudinum asociados al incremento de la disponibilidad de nutrientes en el 

ambiente (van Tussenbroek et al., 2014). El esfuerzo complejo realizado en este estudio por 

la cantidad de descriptores examinados permitió, sin embargo, identificar seis tipos diferentes 

de praderas, con bioindicadores específicos para cada uno de ellos, los cuales además 

presentan un estado trófico distinto. Este análisis aporta información muy relevante para 

diferenciar fácilmente cada tipo a pesar de la aparente similitud estructural de algunos de 

ellos, y tiene un fuerte potencial para desarrollar nuevas herramientas aplicables al manejo y 

monitoreo ambiental de estos ambientes arrecifales. 
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Capítulo 4: Respuesta de la pradera marina de Thalassia testudinum al incremento de 
la fertilidad en el hábitat. Fases del proceso de eutrofización y bioindicadores 
ambientales 
 
Resumen: 
 
Los cambios en las abundancias relativas de las especies dominantes de la comunidad de 

macrófitas de la pradera marina de Thalassia testudinum, así como de otros descriptores 

morfológicos, han sido asociados con el incremento de la disponibilidad de nutrientes en el 

hábitat arrecifal. El objetivo de este capítulo fue caracterizar la transformación que sufre la 

pradera marina en respuesta al incremento de nutrientes, identificando diferentes fases y 

diferentes bioindicadores específicos para cada fase. Además, se examinó también la 

variabilidad asociada al gradiente de profundidad que impone un máximo de biomasa o de 

área foliar a la comunidad de macrófitas, y en especial a T. testudinum, por lo que los cambios 

inducidos también deberían estar regulados por esta restricción funcional (autosombra de luz 

dentro del dosel). Los resultados revelaron que de las especies de la comunidad examinadas, 

T. testudinum, fue la especie con mayor capacidad para explicar los cambios de la pradera 

inducidos por el incremento de la disponibilidad de nutrientes, seguido de los cambios 

relativos en la abundancia de especies con capacidad de calcificar. Se identificaron tres 

atributos en T. testudinum: LAR, LAI y el tamaño del haz normalizado al área como los de 

mayor potencial para ser utilizados como bioindicadores de la respuesta de la pradera al 

enriquecimiento de nutrientes. Esta respuesta de la especies constructora de hábitat 

representa ajustes morfológicos asociados a cambios en la asignación de recursos, ya que se 

observó una disminución de biomasa subterránea y un aumento progresivo del tamaño del 

captador de luz (área foliar total). Dos parámetros ambientales (la concentración de nitrógeno 

inorgánico disuelto [NID] en la columna de agua y la materia orgánica en el sedimentos) se 

habían identificado en el Capítulo 2 como potenciales indicadores del gradiente de fertilidad.  

En este capítulo se examinó su capacidad explicativa de los cambios de la comunidad que se 

habían descrito en el Capítulo 3, para evaluar si era posible describir la trayectoria 

transicional de las diferentes fases que definirían el proceso de transformación del hábitat 

inducido por el incremento de la fertilidad. Se pudieron identificar cuatro fases de cambio, 
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siendo T. testudinum, Halimeda spp. y Neogoniolithon los taxones con mayor capacidad 

explicativa de los cambios en la comunidad. En una primera fase (I), en la que se mantiene 

todavía el estado oligotrófico de la laguna arrecifal, dominaría en la comunidad de macrófitas 

la especie constructora de hábitat, el pasto marino T. testudinum, que iría ganando en 

extensión y tamaño. En la siguiente fase (II), las algas calcificadoras irían adquiriendo 

dominancia, aunque se encontraron dos posibles estados alternativos, uno en el que 

dominarían los rodolitos (Neogoniolithon sp.) y otro en el que el género Halimeda, 

especialmente la especie H. incrassata, sería el grupo dominante. En una tercera fase (III), T. 

testudinum cambia su morfotipo, alcanzando valores anómalos de LAI para ambientes 

oligotróficos (por encima del modelo documentado por Enríquez et al., 2019), y un gran 

tamaño de haz. Los rodolitos sufren una fuerte reducción hasta casi desaparecer, pero no 

Halimeda spp. que esta última mantiene su dominancia en la comunidad (en peso). En la 

última fase (IV) documentada en este estudio, que ya representaría un estado avanzado del 

proceso de eutrofización, nuevamente domina T. testudinum, pero esta especie empieza a 

experimentar una reducción significativa en su tamaño de haz y en los valores de LAI con 

respecto a la fase anterior. Los cambios morfológicos que se pudieron identificar en T. 

testudinum con mayor potencial para ser utilizados como posibles indicadores de respuesta a 

la fertilidad se asociaron principalmente al área foliar: LAR, LAI y el tamaño del haz. El 

análisis comparativo también permitió documentar otro valor máximo de LAI con la 

profundidad en condiciones de no limitación de nutrientes, para el máximo de colonización 

de T. testudinum, por lo que el modelo descrito por Enríquez et al., (2019) explicaría la 

colonización máxima en ambientes oligotróficos.   
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4.1 Introducción 
 

Las comunidades de macrófitas bentónicas de las praderas marinas de Thalassia testudinum 

se desarrollan en las costas del mar Caribe, en las lagunas arrecifales someras y oligotróficas 

(Cortés et al., 2019) y están bien representadas en el Caribe mexicano (Enríquez y Pantoja-

Reyes, 2005; Medina-Gómez et al. 2016; Enríquez et al., 2019). Estas comunidades vegetales 

proporcionan hábitat, refugio y fuentes de alimento para una diversidad de especies asociadas 

a los ambientes arrecifales (Larkum et al., 2006; Orth et al., 2006; Molina-Hernández y van 

Tussenbroek, 2014) y están constituidas por una diversidad de especies de macroalgas 

calcificadoras, algas carnosas y otras especies de fanerógamas marinas (Littler et al., 1989; 

Alcolado, 1990; Haas et al., 2010). La pradera marina también contribuye al mantenimiento 

de la transparencia y calidad del agua de la laguna arrecifal al estabilizar los sedimentos y 

participar activamente en los ciclos biogeoquímicos de nutrientes (Iizumi y Hattori, 1982; 

Caffrey y Kemp, 1990; Hemminga y Duarte, 2000). Las diferentes especies de la comunidad 

de macrófitas incorporan diferencialmente los nutrientes del medio o de los sedimentos en 

forma de biomasa vegetal, mediante el proceso de fotosíntesis (Cornelisen y Thomas, 2004; 

Waycott et al., 2005; De Boer, 2007; McGlathery, 2007). Los cambios en la temperatura del 

agua y en la disponibilidad ambiental de luz, además de los cambios en la disponibilidad de 

nutrientes, modulan la composición y las abundancias relativas de la comunidad de 

macrófitas bentónicas (Fong y Fong, 2018). Estos cambios estructurales en la pradera, 

además de las características específicas de la especie constructora de hábitat, pueden 

condicionar cambios funcionales importantes que afecten, por ejemplo, a su papel como 

estabilizadores del hábitat (Mellors et al., 2002; Enríquez et al., 2019), como refugio o 

alimento para diferentes comunidades de peces (Zarco-Perelló y Enríquez, 2019), o como 

filtros verdes (Mellors et al., 2002). En ese sentido, los cambios en las comunidades de 

macrófitas del bentos de los ecosistemas costeros podrían servir de bioindicadores del 

impacto de los fuertes aumentos de los flujos de nutrientes y materia orgánica que entran a 

los ecosistemas costeros asociados al incremento de la presión antropogénica en todo el nivel 

planeta (Rabalais et al., 2009; Howarth et al., 2011), y mucho antes de que el impacto 

ambiental se observe como deterioro en la calidad del agua y del sedimento, o fuertes 

pérdidas de biodiversidad. Se han reportado entradas fuertes de nutrientes con anterioridad 
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en el Caribe mexicano (Hernández-Terrones et al., 2011) y también se confirmaron en el 

Capítulo 2 de este estudio. También se reportaron importantes cambios en la comunidad de 

macrófitas de las praderas en el Capítulo 3, tanto a nivel de la especie constructora de hábitat 

como a nivel de toda la comunidad o de especies representativas de los cambios que 

experimenta la comunidad. Los cambios más importantes que se han documentado en las 

comunidades de macrófitas del bentos suelen ser consecuencia de la disminución de la luz 

por la reducción de la calidad del agua (Dennison et al., 1993; Leoni et al., 2008; Collier et 

al., 2016), pero no se ha podido documentar todavía cuáles son los inducidos específicamente 

por el aumento de la disponibilidad de nutrientes (“bottom-up” control), o el efecto de los 

herbívoros (“top-down” control; Lapointe et al., 1997). Es más, la conclusión a la que se ha 

llegado es que estos ecosistemas son lo suficientemente complejos como para que ninguna 

de las dos opciones explique completamente su respuesta a la variabilidad ambiental (Olsen 

y Valiela, 2010; Fox et al., 2010). Por otro lado, también se ha documentado que las 

comunidades vegetales experimentan cambios no lineales, apenas perceptibles en las 

primeras fases pero que pueden conducir a cambios abruptos repentinos en etapas posteriores 

(Andersen et al., 2008). 

Los programas de monitoreo de las condiciones ambientales y del estado de las comunidades 

biológicas implementados desde hace décadas (USEPA, 2012; Orfanidis et al., 2014) están 

aportando información muy útil para entender los cambios en las comunidades de los 

ecosistemas a corto, medio y largo plazo. Esta información no sólo es útil para poder realizar 

un mejor manejo de los ecosistemas costeros, sino también para entender los procesos que 

rigen sus transformaciones. En la ecoregión del mar Caribe, donde está incluido México, 

CARICOMP es el programa y la red de monitoreo de los sistemas arrecifales más antiguo, 

pues está funcionando desde 1992 (Zieman et al., 1997; Cortés et al., 2019), y desde entonces 

han caracterizado la variabilidad temporal y espacial de las praderas marinas. 

Desafortunadamente, no se ha podido establecer una asociación clara entre la variabilidad 

documentada y el incremento de la disponibilidad de nutrientes en el ambiente (van 

Tussenbroek et al., 2014). Estos estudios de monitoreo de monitoreo ambiental han dado 

quizás más peso al efecto modulador de los herbívoros (“bottom-up” control). A pesar de 

toda esta incertidumbre, desde la década de 1990, estos mismos programas reconocen la 

utilidad de las macrófitas bentónicas para reflejar las condiciones ambientales del hábitat, 
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mejor que la que podrían ofrecer otros organismos bentónicos y sésiles (Zieman et al., 1997). 

Su rápida respuesta al enriquecimiento de nutrientes es una de la razones, la cual se refleja 

inicialamente en cambios en su biomasa relativa y en el contenido elemental de nutrientes 

que integran en sus tejidos (Lapointe et al., 1992; González-de Zayas et al., 2020). En el 

Capítulo 3, sin embargo, pude documentar que no todas las especies de la comunidad 

podrían ser buenas indicadoras de estos cambios. La variabilidad  de respuestas que pueden 

observarse entre especies de una misma comunidad de macrófitas ya había sido reconocida 

antes (González-de Zayas et al., 2020). Además, algunas especies responden rápidamente al 

ambiente y otras muestran respuestas más lentas al cambio de las condiciones ambientales 

(McGlathery et al., 2007; Martínez-Crego et al., 2008). Toda esta variabilidad afecta y reduce 

la utilidad de la información que se registra en los programas de monitoreo, que requieren de 

un diseño y selección de variables en común que permita evaluar la respuesta de las 

comunidades biológicas al ambiente. Como se mostró en los capítulos anteriores, los cambios 

relevantes pueden encontrarse en distintos niveles de organización biológica, y deben ir 

acompañados para su correcta identificación de la caracterización (monitoreo) de factores 

abióticos clave como las concentraciones de nutrientes del medio (Marbá et al., 2013; 

Martínez-Crego et al., 2008). El mismo avance del proceso de eutrofización provoca cambios 

en la respuesta de las macrófitas al enriquecimiento de nutrientes, pues una misma especie 

puede responder de forma distinta en las primeras etapas del proceso de fertilización, cuando 

los nutrientes son limitantes en el ambiente, que en un estado avanzado, cuando ya no lo son 

(Lee y Dunton, 2000; Ferdie y Fourqurean, 2004, Thomsen et al., 2022). 

Un elemento crítico para un buen diagnóstico de la condición del hábitat es contar 

con una referencia o línea de base del estado casi natural del ecosistema, antes de la influencia 

humana. Desafortunadamente, para la mayoría  de los ecosistemas del planeta, incluyendo 

los arrecifales, se carece de esta información (Bruno et al., 2014; Eddy et al., 2018; Melo-

Merino et al., 2022). Como alternativa, los datos históricos disponibles en cada localidad 

pueden proporcionar descripciones útiles de las transformaciones que ha ido 

experimentado el hábitat, aunque los parámetros considerados o los métodos utilizados en 

estas caracterizaciones pueden diferir y complicar la capacidad de integrar esta información. 

 Por último, otra dificultad que reduce la capacidad en los programas de monitoreo 

para detectar cambios estructurales en el hábitat como respuesta a los cambios ambientales, 
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tróficos o de otra naturaleza, es la identificación de cambios asociados a gradientes 

ambientales que podrían interferir en el análisis. Las praderas de T. testudinum situadas a 

profundidades por encima de 2.5 m, experimentan cambios estructurales muy relevantes 

(Enríquez et al., 2019)   como respuesta a los cambios en la disponibilidad de la luz (e.g., 

cambios en el LAI y en el tamaño del haz normalizado por área, y también en la comunidad 

de macrófitas como resultado del fuerte incremento de la autosombreado dentro del dosel de 

la pradera), que podrían interferir con el análisis de los cambios en respuesta al incremento 

de nutrientes, el objetivo prioritario de este estudio. Es más, en un reciente estudio se 

documentó que los cambios en la disponibilidad de luz de la columna de agua, los cuales 

dependen de la profundidad y de las propiedades ópticas de la columna de agua, están 

fuertemente asociados con el patrón de variación de la biodiversidad de corales simbióticos 

en los arrecifes de coral de todo el planeta (López-Londoño et al., 2021). 

El objetivo de este capítulo es integrar la información generada en los capítulos 

anteriores con el fin de evaluar la posibilidad de establecer un modelo interpretativo de los 

cambios que experimenta la pradera marina de Thalassia testudinum en respuesta al aumento 

de la disponibilidad de nutrientes, identificando diferentes fases de transformación de la 

pradera y un conjunto de indicadores para cada fase. La identificación de los descriptores y 

las especies con la mayor capacidad de explicar la transformación que va experimentando la 

comunidad de macrófitas bentónicas en respuesta a la fertilización del hábitat nos permitiría 

reconocer también procesos clave determinantes de muchos de estos cambios (respuesta 

diferencial entre especies al incremento de nutrientes) o asociados también a posibles 

interacciones entre especies (facilitación/ competencia). 
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4.2 Material y método 
 

Se realizó un análisis integrador de la base de datos que se había generado en los 

Capítulos I y II con las descripciones de las condiciones tróficas ambientales y de los cambios 

estructurales de la comunidad de macrófitas de la pradera marina, además de descriptores 

morfológicos específicos de T. testudinum y de otras especies dominantes de la comunidad. 

La mayor parte de la base de datos se derivó del trabajo de campo realizado en el periodo 

2016-2018 en las costas del Caribe mexicano, pero también se incorporaron al análisis 

comparativo datos de descripciones previas realizadas en periodos anteriores en el 

laboratorio de fotobiología del ICMyL-UNAM UASA-Puerto Morelos para las mismas 

localidades, y datos de la literatura para las mismas especies y parámetros documentados 

para otras localidades del Caribe en diferentes periodos. 

Se utilizaron ANOVAs de dos vías y pruebas post-hoc de Tukey para determinar el efecto de 

los cambios en el nitrógeno inorgánico disuelto (NID) y del fósforo inorgánico disuelto (PID) 

en los dos reservorios caracterizados, la columna de agua y el agua intersticial de los 

sedimentos, sobre los rasgos morfológicos de la especies constructora de hábitat, T. 

testudinum. Para describir las relaciones cuantitativas continuas entre los cambios de las 

concentraciones de nutrientes y del contenido de materia orgánica en los sedimentos  con 

algunos de los cambios observados en los parámetros morfológicos de T. testudinum (e.g., 

densidad de haces, biomasa por encima del sedimento, tamaño del haz normalizado por área 

y peso, LAI, LAR), así como de la biomasa total de la comunidad, se utilizaron modelos 

lineales y no lineales (ajustes a funciones potencia). Asimismo, se utilizaron funciones 

exponenciales, para describir la variación con la profundidad  del Índice de Área Foliar (LAI) 

de T. testudinum en la condición de máxima colonización del bentos por esta especie, tanto 

en condiciones oligotróficas como en condiciones de no limitación por nutrientes.  

Finalmente, se utilizaron ANOVAs de una vía para comparar las concentraciones de 

nutrientes en el ambiente y en el contenido de materia orgánica de los sedimentos, entre dos 

grupos de praderas caracterizadas en el periodo 2016-2018 a las que se había documentado 

un valor de LAI ajustado al modelo documentado por Enríquez et al. (2019) para condiciones 

oligotróficas, y otras que mostraron valores por encima de ese modelo.   
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Utilizando el modelo documentado en Enríquez y Pantoja-Reyes (2005) para estimar la 

variación del coeficiente de atenuación de luz (Kd ; m-1) dentro del dosel de la pradera de T. 

testudinum en función de sus cambios morfológicos, se estimaron los Kd dentro del dosel de 

la pradera de acuerdo con la siguiente ecuación:  

Kd (m-1) dosel = 0.0029 ± 0.0009 * densidad de haces (# haces m-2) + 0.00014 ± 0.00003 * 

densidad de haces (# haces m-2) * tamaño del haz (cm2 haz-1). 

Todos los análisis se realizaron utilizando el software R (R Core Team, 2020) y el software 

Kaleidagraph. 

 

4.3 Resultados y discusión 

4.3.1  Variación del morfotipo de Thalassia testudinum a lo largo de un 
gradiente ambiental de eutrofización en el Caribe mexicano 

El análisis comparativo de la asociación entre la condición trófica de las praderas de 

fanerógamas marinas descritas en el Capítulo 2  y los atributos estructurales de Thalassia 

testudinum permitieron identificar algunas variables con mayor valor informativo para ser 

utilizados como bioindicadores de cambios en el hábitat (Cuadro 1).  Los rasgos de T. 

testudinum mejor asociados con el incremento en las concentraciones de NID en la columna 

de agua y en el agua interticial del sedimento, que fueron los párametros ambientales que en 

el Capítulo 2 se identificaron como los mejores descriptores del gradiente ambiental de 

enriquecimiento de nutrientes, fueron los siguientes: la variación de LAR, de la biomasa por 

encima del sedimento, de LAI y del tamaño del haz normalizado por área foliar (Cuadro 1, 

Figura 1A-D).  La variación de NID en el agua intersticial del sedimento explicó entre el 30% 

y el 70% de la variabilidad estructural de T. testudinum, es decir, un 10.7 ± 0.05 % más que 

la explicada por la concentración de nitrógeno (NID) en la columna de agua. Estos resultados 

indican que el incremento del área foliar es el parámetro que más claramente responde al 

enriquecimiento de nutrientes en el ambiente. Este aumento se produce fundamentalmente 

por un incremento del crecimiento vertical del haz (tamaño del haz), ya que no se observaron 

cambios significativos en el número de haces, y una disminución de la biomasa por debajo 

del sedimento. Las fanerógamas marinas son capaces de incorporar nutrientes de ambos 

reservorios, columna de agua y agua intersticial del sedimento. Por lo tanto, un incremento 

en la concentración de nutrientes en el sedimento reduce la necesidad de extender la biomasa 
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de raíces, las cuales absorben preferentemente amonio, mientras que las hojas son capaces 

de absober tanto nitratos como amonio en la columna de agua (Tomasko y Lapointe 1991; 

Lee y Dunton, 1999; Cornelissen et al., 2004). El incremento de LAR, por tanto, asociado al 

incremento de nutrientes respondería en principio a los cambios en la asignación de biomasa 

de la planta, la cual reduciría la asignación hacia las estructuras subterráneas en beneficio de 

la biomasa y área foliar. Este cambio en el morfotipo explicaría también el incremento del 

tamaño del haz y de LAI asociados a los incrementos de nitrógeno en el ambiente.   

El LAR y el tamaño del haz fueron también los atributos de T. testudinum mejor 

explicados por el incremento ambiental de fósforo (Cuadro 1). En consistencia con lo 

observado para el nitrógeno, la concentración de fósforo en el agua intersticial del sedimento 

también explicó un mayor porcentaje de la variación de LAR que la concentración de la 

columna de agua (48% vs. 31%, respectivamente). Con respecto al tamaño del haz, se 

encontraron diferencias interesantes entre los dos reservorios de fósforo, ya que el PID del 

sedimento explicó el 16% de la variación del tamaño del haz normalizada a área, aunque su 

capacidad explicativa de la variación de este mismo parámetro normalizado a peso fue 

despreciable (Cuadro 1). Por otro lado, el PID de la columna de agua explicó el 14% de la 

variabilidad del tamaño del haz normalizado a peso y tampoco explicó la variabilidad del 

tamaño del haz normalizado al área (Tabla 1).  Con respecto al otro parámetro propuesto en 

el Capítulo 1 como proxy ambiental del enriquecimiento de nutrientes, la variación del 

contenido de materia orgánica del sedimento (%MO), en este análisis también se encontraron 

asociaciones significativas con los descriptores de área foliar, LAR, LAI y el tamaño del haz 

normalizado a área, además de con la biomasa foliar por encima del sedimento. Estas 

asociaciones fueron capaces de explicar un porcentaje significativo de su variabilidad 

(Cuadro 1), especialmente para la variabilidad de LAR, que fue el atributo mejor explicado 

por los cambios en %MO (65%; Figura 1 E-H). 

Los resultados de este análisis comparativo concuerdan con diversos estudios 

experimentales y de campo que han documentado un importante vínculo entre el incremento 

en la disponibilidad ambiental de nutrientes y el aumento  en el tamaño de los haces para 

distintas especies de fanerógamas marinas, incluyendo Thalassia testudinum, así como un 

aumento de la biomasa por encima del sedimento y de la producción de hojas (Udy et al., 

1999; Lee y Dunton, 1999; Leoni et al., 2006; Heber y Fourqurean, 2008; Darnell y Dunton, 
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2017). Sin embargo, a pesar del alto valor informativo detectado en este estudio para atributos 

como el LAI y el LAR, estos dos descriptores apenas son utilizados en estudios de ecología 

marina, por lo que una conclusión importante de este análisis comparativo es la sugerencia 

de incrementar su uso, especialmente en el monitoreo del impacto del enriquecimiento de 

nutrientes en praderas marinas. 

Otros atributos como la densidad de haces, la biomasa subterránea y el área foliar específica 

(SLA) no mostraron ninguna asociación significativa con la variación de la concentración de 

nutrientes en el ambiente, columna de agua o sedimento, ni con los cambios en el contenido 

de la materia orgánica del sedimento. Originalmente, se esperaba que hubiera un incremento 

en los valores del área específica foliar (SLA) en función del enriquecimiento de nutrientes 

dado que es un atributo que puede reflejar distintas estrategias para la adquisición de recursos, 

especialmente por incrementos en la disponibilidad de nutrientes (Liu et al., 2021, 2022). 

Además, es un atributo que se asocia fuertemente con las tasas relativas de crecimiento (RGR, 

Poorter y Remkes, 1990) y con la productividad (Poorter y Jong, 1999). Estos resultados 

sugieren que T. testudinum  experimenta cambios más fuertes asociados con la asignación de 

recursos a nivel de la planta completa (LAR) que a nivel de sus hojas (SLA) en función del 

enriquecimiento de nutrientes. Asimismo, también se esperaba una reducción en la densidad 

de haces, como ha sido reportado en praderas de Florida (Fourqurean et al., 1995).  

  Por otro lado, utilizando un ANOVA de dos vías para evaluar la interacción entre las 

concentraciones de nitrógeno y de fósforo sobre la variación de los atributos estructurales de 

T. testudinum, tanto para la columna de agua como para las concentraciones de nutrientes 

acumulados en los sedimentos (Anexo 1),  se encontró que la densidad de haces y el tamaño 

del haz (por área) fueron los únicos atributos de Thalassia testudinum que mostraron un 

efecto significativo de la interacción entre las concentraciones de nitrógeno y fósforo, NID y 

PID, en el agua intersticial de los sedimentos (Anexo 1).  Esta interacción es fundamental 

para el incremento de LAI, por lo que este resultado sugiere que el incremento de LAI está 

fundamentalmente regulado por el aumento ambiental de la disponibilidad de los dos 

nutrientes. 
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Cuadro 1. Parámetros de la ecuación, coeficiente de determinación-R2 y probabilidad asociada de los 
modelos que describen las asociaciones de variación (regresiones lineales y no lineales-power funcion) 
entre los atributos estructurales de Thalassia testudinum y las concentraciones de nitrógeno NID y 
fósforo, PID de la columna de agua, del agua intersticial de los sedimentos y del contenido de materia 
orgánica del sedimento, respectivamente.  

Atributo (Y, X) Ecuación R
2
 P N 

Concentración de nutrientes en la columna de agua 
Biomasa por encima del sedimento vs. 
NID 

Y= 50.165 + 2.3827x 0.28 0.01 36 

Densidad de haces vs. NID Y= 626.8 * x^ (-0.0747) 0.09 0.20 36 
Tamaño del haz por área vs. NID Y= 19.746 * x^ (0.16548) 0.21  0.01 36 
Tamaño del haz por peso vs. NID Y= 0.1414 + 0.00233x 0.13  0.02 36 
LAI vs. NID Y=0.795* x^ (0.2414) 0.20  0.001 36 
LAR vs. NID Y= 12.313 + 0.71855x 0.65  0.001 16 
Biomasa por encima del sedimento vs. 
PID 

Y= 34.29 + 72.431x 0.18 0.001 36 

Densidad de haces vs. PID Y= 592.82 – 48.262x 0.004 0.70 36 
Tamaño del haz por área vs. PID Y= 31.625 * x^ (0.188) 0.01 0.10 36 
Tamaño del haz por peso vs. PID Y= 0.1042 * x^ (0.3521) 0.14 0.02 35 
LAI vs. PID Y= 0.869 + 0.953x 0.09 0.07 36 
LAR vs. PID Y= 9.90 + 17.123x 0.31 0.02 16 
Concentración de nutrientes en el agua intersticial de los sedimentos 
Biomasa por encima del sedimento vs. 
NID 

Y= 53.791 + 1.8385x 0.43  0.001 32 

Densidad de haces vs. NID Y= 569.31 – 0.009x 0.001  0.9 32 
Tamaño del haz por área vs. NID Y= 17.101 * x^ (0.2025) 0.30  0.01 32 
Tamaño del haz por peso vs. NID Y= 0.1612 + 0.0012x 0.09  0.07 32 
LAI vs. NID Y= 0.6608 * x^ (2925) 0.34 0.001 32 
LAR vs. NID Y= 10.422 * x^ (276) 0.70 0.001 16 
Biomasa por encima del sedimento vs. 
PID 

Y= 91.528 * x^ (0.6165) 0.18 0.01 32 

Densidad de haces vs. PID Y= 742.24 – 191.24x 0.08 0.10 32 
Tamaño del haz por área vs. PID Y= 31.25 * x^ (0.49022) 0.16 0.01 32 
Tamaño del haz por peso vs. PID Y= 0.126 + 0.0658x 0.09 0.05 32 
LAI vs. PID Y= 1.5407* x^ (0.5584) 0.12 0.05 32 
LAR vs. PID Y= 4.663 + 20.498x 0.48 0.01 15 
Contenido de materia orgánica en sedimentos 
Biomasa por encima del sedimento vs. 
OM% 

Y= 49.536 + 11.715x 0.26 p<0.001 32 

Densidad de haces vs. OM% Y= 571.08 * x^ (-0.0884) 0.02 p=0.05 32 
Tamaño del haz por área vs. OM% Y= 21.38* x^ (0.28) 0.24 p<0.01 32 
Tamaño del haz por peso vs. OM% Y= 0.1795 * x^ (0.0278) 0.005 p>0.05 32 
LAI vs. OM% Y= 0.906 * x^ (0.4094) 0.25 p<0.002 32 
LAR vs. OM% Y= 6.641 + 4.562x 0.65 p<0.001 15 
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Figura 1. Relaciones funcionales entre atributos morfológicos de Thalassia testudinum y los cambios en la disponibilidad ambiental de nitrógeno, NID (µM), en 
el agua intersticial del sedimento y cambios en el contenido de materia orgánica de los sedimentos. (A) Variabilidad de la biomasa foliar de T. testudinum por 
encima del sedimento, la línea negra continua describe un modelo lineal (R2 = 0.44; p < 0.01).  (B) Variabilidad del tamaño del haz normalizado a área, la línea 
negra continua describe un modelo de ajuste no lineal (R2=018; p<0.01). (C) Variabilidad del Índice del Área Foliar, LAI, la línea negra continua describe un 
modelo de ajuste no lineal (R2  = 0.32; p < 0.01). (D)  Variabilidad del Cociente del Área Foliar, LAR, la línea negra continua describe un modelo de ajuste no lineal 
(R2 =  0.68; p < 0.01).   (E) Variabilidad de la biomasa por encima del sedimento, la línea negra continua describe un modelo lineal (R2 = 0.26, p < 0.01); (F) tamaño 
del haz por área, la línea negra continua describe un modelo de ajuste no lineal (R2 = 0.24, p < 0.01); (G) Variabilidad del Índice del Área Foliar, LAI, la línea 
continua negra describe un modelo de ajuste no lineal (R2 = 0.25; p < 0.01) y (H) Variabilidad del Cociente del Área Foliar, LAR, la línea continua negra describe 
un modelo de ajuste lineal (R2 = 0.65; p < 0.01).  
Los símbolos denotan la zonación de las praderas descritas, triángulos= arrecife posterior y cuadrados= media laguna. El color de los símbolos indica el periodo de 
muestreo y la región: rojo para el norte en 2016-18; azul para el sur en 2016-18; gris claro para praderas muestreadas el norte en el periodo 1999-2002.
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Al aumentar el número de observaciones para estas asociaciones de variación con 

valores de estos parámetros documentados en la literatura, se encontró que la capacidad 

explicativa del gradiente de la disponibilidad de nutrientes en la columna de agua sobre los 

cambios morfológicos de Thalassia testudinum se incrementó significativamente. La 

disponibilidad de nitrógeno (NID) explicó mejor la variabilidad de la biomasa por encima 

del sedimento (de 28% a 35%), y también de LAI (de 20% a 31%) (Tabla 2, Figura 2). Con 

respecto al fósforo inorgánico disuelto (PID), este análisis también reveló nuevas 

asociaciones significativas con la densidad de haces y con LAI que no se habían observado 

en la anterior base de datos, que alcanzaron a explicar el 18% y 21%, respectivamente, de la 

variabilidad de cada parámetro (Tabla 2, Figura 2). 

 

Cuadro 2.  Parámetros de la ecuación, coeficiente de determinación-R2 y probabilidad asociada de 
los modelos que describen la asociación lineal y no lineal entre los descriptores estructurales 
de T. testudinum y las concentraciones de NID y PID en la columna de agua de este estudio 
con datos de la literatura.  

Atributo  
(Y, X) 

Ecuación R
2
 P n= Referencia 

Nutrientes en columna de agua 

Biomasa por 
encima del 
sedimento vs. 
NID 

Y= 50.165 + 2.3827x 0.28 0.01 36 (Este estudio) 

Y=48.75 * x^ (0.22) 0.35 0.001 44 a 

LAI vs NID Y=0.795* x^ (0.2414) 0.20  0.001 36 (Este estudio) 

 Y=0.85* x^ (0.216) 0.31 ≤ 0.05 43 a 

Biomasa por 
encima del 
sedimento vs. 
PID 

Y= 34.29 + 72.431x 0.18 0.001 36 (Este estudio) 

Y= 33.635 + 76.207x 0.34 ≤ 0.05 43 a 

Densidad de 
haces vs. PID 

Y= 592.82 – 48.262x 0.004 > 0.70 36 (Este estudio) 

Y= 549.89* x^ (0.238) 0.18 < 0.05 45 a, b, c 

LAI vs. PID Y= 1.5407* x^ (0.5584) 0.12 > 0.05 32 (Este estudio) 

 Y= 0.7283 +1.1282x 0.21 0.01 43 a 

Referencias: a= Tomasko y Lapointe (1991); b= Carruthers et al., (2005); c =  Bustamante-López et 
al., (2018). 
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Figura 2. Relaciones funcionales entre atributos morfológicos de Thalassia testudinum y los cambios 
en la disponibilidad ambiental de nitrógeno, NID y PID en la columna de agua. (A) Biomasa por 
encima del sedimento en función del NID, la línea negra continua describe un modelo no lineal (R2 = 
0.35, p < 0.01); (B) LAI en función del NID, la línea continua negra describe un modelo de ajuste no 
lineal (R2 = 0.31; p < 0.01). (C) Biomasa por encima del sedimento en función del PID, la línea negra 
continua describe un modelo lineal (R2 = 0.34, p < 0.01); (B) LAI en función del PID, la línea continua 
negra describe un modelo de ajuste no lineal (R2 = 0.21; p < 0.01).  El color de los símbolos indica el 
periodo de muestreo y la región: rojo para el norte en 2016-18; azul para el sur en 2016-18; gris claro 
para el norte en 1999-2002 y gris oscuro para datos de la literatura. 
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4.3.2 Variabilidad de los tipos de praderas marinas identificadas a lo 
largo de un gradiente ambiental de enriquecimiento de nutrientes  

Utilizando dos de los indicadores ambientales identificados en el Capítulo 2 como 

descriptores potenciales de un gradiente ambiental de enriquecimiento de nutrientes a lo largo 

de la costa de Quintana Roo, la variación del NID de la columna de agua y la del contenido 

de OM% del sedimento, se determinó que las seis categorías de praderas identificadas en el 

Capítulo 3 (A-F) podrían reflejar un grado diferente de transformación del hábitat como 

consecuencia del incremento de su estado trófico inducido por la fertilización.  Los dos 

indicadores ambientales estaban correlacionados de forma no-lineal (Figura 3A).  Es decir, 

los incrementos significativos iniciales en el nitrógeno inorgánico de la columna de agua 

ocurren sin reflejarse en cambios significativos en el contenido de materia orgánica del 

sedimento. Sin embargo, por encima de concentraciones de NID de alrededor de 20 µM, se 

observa durante el periodo 2016-2018 que el incremento de OM% en el sedimento es mucho 

más rápido que los cambios en el NID de la columna de agua (Figura 3A).  Estos cambios 

ambientales no lineales indican que el NID de la columna de agua es un mejor proxy 

ambiental para diferenciar los grupos A, B, [CDE] y F (Fig. 3B), mientras que el contenido 

de OM% del sedimento es mejor proxy para diferenciar los tipos de praderas en etapas más 

avanzadas de fertilización/eutrofización del hábitat ([ABC], D, E y F; Fig. 3C).  

Estas asociaciones de variación entre los cambios ambientales en el estado trófico del hábitat 

descritos en el Capítulo 2 y los seis tipos de praderas identificados en el Capítulo 3 (con 

bioindicadores específicos para cada uno de ellos), podrían ayudar a entender los cambios 

estructurales que experimenta la pradera marina de Thalassia testudinum en respuesta al 

enriquecimiento en nutrientes. El primer descriptor ambiental, la concentración de nitrógeno 

inorgánico total disuelto (NID) en la columna de agua, permite distinguir entre los dos 

primeros grupos de praderas marinas identificados en el Capítulo 2 (A y B) y la última 

categoría (F), pero no entre los grupos intermedios (C, D y E). Por otro lado, el incremento 

en el contenido de materia orgánica del sedimento (OM%) sí permite diferenciar entre los 

grupos D, E y F, aunque no fue capaz de diferenciar entre las primeras categorías (Grupos 

A-C; Figuras 3B-C). 
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Figura 3. (A) Asociación del contenido de materia orgánica en los sedimentos en función del NID 
en la columna de agua. La línea continua describe una asociación no lineal (Y= 1.5506 * e^ 
(0.045226x, R2= 086, F= 13.24, p < 0.02). (B) Variación de la biomasa total de la comunidad de 
macrófitos según los grupos de praderas identificados en función del gradiente de DIN en la columna 
de agua. (C) Variación de la biomasa de la comunidad de macrófitos según los grupos de praderas 
identificados en función del contenido de materia orgánica en los sedimentos marinos carbonatados. 
El fondo de color señala el rango del gradiente con mayor capacidad para detectar cambios en el 
hábitat. 
 

 Según estas asociaciones, la mayoría de estos cambios progresivos son no lineales. 

Por ejemplo, si se observan a detalle las diferencias entre praderas descritas en el Capítulo 

3 (Figuras 4A-I), se puede apreciar que los cambios asociados al incremento de la fertilidad 

en la abundancia de algas calcificadoras, especialmente de rodolitos y Halimeda spp., son no 

lineales, con abundancias mucho mayores en las categorías intermedias, C-D-E para especies 

del género Halimeda spp. (Figura 4D) y D para los rodolitos (Figura 4E), y disminuciones 

importantes tanto al inicio en condiciones oligotróficas, como en las condiciones de mayor 

progreso del proceso de eutrofización del hábitat. Asociado a estos incrementos en 

abundancia de las algas calcificadoras también se observa un incremento del área foliar de T. 

testudinum (tamaño del haz, LAI y LAR, Figuras 4G-I), aunque solo en LAR se observa un 

incremento progresivo, también no linear, asociado a la fertilidad del hábitat. En el tamaño 

del haz y en LAI se observan también valores mayores en las praderas expuestas a una mayor 

fertilidad, pero la variabilidad en cada categoría es muy amplia y no se ven tan claras las 

diferencias entre categorías asociadas a la fertilidad. 
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Figura 4.  Variabilidad de diferentes atributos en las praderas marinas investigadas, en conjunto con 
cambios ambientales en las concentraciones de nitrógeno (DIN) en la columna de agua y el porcentaje 
de contenido de materia orgánica (%OM) en el sedimento. La comparación permitió establecer seis 
grupos que difieren en: (A) biomasa total de la comunidad. (B) Concentraciones de NID.  (C) 
Contenido de materia orgánica en sedimentos. (D) Abundancia de Halimeda spp. (gPS m-2). (E) 
abundancia de Neogoniolithon sp. (rodolito). (F) Abundancia de Udotea spp.  (G) Tamaño de haz por 
área (cm2 haz-1) de T. testudinum. (H) Indice del Área Foliar (LAI) de T. testudinum. (I) Cociente del 
Área Foliar (LAR) de T. testudinum. Diferentes letras indican diferencias significativas (Tukey HSD 
a p ≤ 0.05). 
 

Para entender mejor los cambios en LAI es necesario considerar también la profundidad 

de cada una de las praderas caracterizadas (entre 2.5m y 5m), ya que LAI no solo depende 

del incremento de la fertilidad sino que también cambia en función de la disponibilidad de 

luz. Como en este estudio no se observaron cambios significativos en la transparencia de la 
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columna de agua, la profundidad a la que se encontraba cada pradera fue lo que determinó 

las diferencias entre ellas en la disponibilidad de luz (Enríquez et al., 2019). 
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4.3.3 Cambios de LAI con la profundidad 

Para entender la variabilidad estructural de T. testudinum asociada al enriquecimiento de 

nutrientes se requiere considerar también diferencias en el gradiente lumínico al que están 

expuestas las praderas. En este estudio y a excepción del momento mismo de los arribazones 

de sargazo, no se encontraron diferencias en la atenuación de luz de la columna de agua.  Sin 

embargo, sí se encontraron diferencias entre las praderas seleccionadas asociadas al rango de 

profundidad que se muestreó, que varió entre 2.5 m y 5 m.  Suponiendo un valor promedio 

de Kd de la columna de agua de 0.2 m-1 (Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005) y considerando la 

reducción exponencial de la luz con la profundidad, las diferencias en el procentaje de luz 

(%Es) entre esas dos profundidades sería entre el 61% de la irradiancia en superficie a 2.5 m 

y el 37% a 5 m.  De acuerdo con Enríquez et al. (2019), el LAI de la pradera disminuye a lo 

largo de ese gradiente de forma exponencial, determinando un valor máximo a cada 

profundidad para la máxima colonización del bentos por T. testudinum. Este estudio se 

realizó cuando la laguna arrecifal de Puerto Morelos tenía condiciones oligotróficas. El 

análisis comparativo realizado en nuestro estudio indica que el LAI experimental 

incrementos significativos cuando aumenta la disponibilidad de nutrientes en el ambiente. 

En este contexto anterior y con el fin de evaluar posibles cambios en el patrón de cambio de 

LAI con la profundidad descrito por Enríquez et al. (2019), incorporamos al análisis 

descripciones hechas para praderas situadas en la costa y se compararon con el modelo 

exponencial de reducción de LAI (Enríquez et al., 2019), se observó que un número 

significativo de praderas, tanto en la región norte como en el sur, pero especialmente las 

situadas en el norte de Quintana Roo, tenían valores de LAI por encima de los límites del 

modelo reportado previamente para condiciones oligotróficas (Figura 5A).  Incorporando a 

esta variabilidad determinaciones hechas en el laboratorio en 1999 y 2013 y datos publicados 

en la literatura para la variabilidad de LAI en praderas de T. testudinum (13 publicaciones y 

149 observaciones; círculos blancos de menor tamaño), se encontró una gran variabilidad de 

LAI con la profundidad. Un número importante de observaciones documentaron valores de 

LAI inferiores a los predichos por el modelo de Enríquez et al. (2019), lo cual es explicable 

por ser praderas que no han llegado todavía a su máximo de colonización. Por otro lado, 
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también se encontró un número significativo de praderas con valores superiores a los 

predichos por el modelo de Enríquez et al. (2019) (Figura 5B).  Las determinaciones previas 

realizadas en el laboratorio en 1999 y 2013 son consistentes con el nivel de colonización 

correspondiente a ambientes oligotróficos, con excepción de una pradera situada en media 

laguna, Petempich, y muestreadas en 1999 (N3.PMS-5L) que se encontraba próxima a una 

descarga de manglar (ver Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005). Esta influencia “local” expuso la 

pradera a una mayor disponibilidad “natural” de nutrientes procedentes del manglar, lo que 

también se reflejó en su mayor tamaño del haz (Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005). En el 

Anexo 2 se muestra información adicional sobre los datos de LAI recopilados de la literatura 

(localidad, año de colecta, no de observaciones) utilizados en la figura 5B.  Con la 

combinación de los datos generados en este estudio y los datos que se añadieron de la 

literatura y de determinaciones anteriores (n = 13 observaciones), se pudo definir un segundo 

máximo de LAI con la profundidad, que en principio podría establecerse en condiciones de 

no limitación o mayor disponibilidad de nutrientes (Figura 5C).  

  

 
Figura 5. Relación funcional entre LAI y el nivel profundidad de las praderas de T. testudinum. Los 
paneles A y B muestran en círculos amarillos y con la línea negra continua, un ajuste no lineal del 
modelo de máxima colonización de T. testudinum para ambientes oligotróficos (Y= 6.2771*e^(-
0.63762x), R2=0.96, p<0.05; Enríquez et al., 2019), el fondo azul indica los intervalos de confianza 
al 95%. Las praderas colectadas en 2016-2018 se muestran en círculos rojos (norte) y círculos (azules) 
en el panel A y las praderas colectadas en 1999-2013 se muestran en círculos grises en panel B. 
En el panel C se muestra el modelo de Enríquez et al., (2019) al que se le han integrado valores de 
este trabajo y de la literatura y la línea negra continua muestra el ajuste no lineal (Y= 4.663 * e^ (-
0.56456x), R2=0.82, p<0.05), el fondo azul indica los intervalos de confianza al 95%. En este gráfico 
(C) también se muestra el nuevo modelo de máxima colonización bajo un régimen de nutrientes no 
limitado, con círculos de fondo blanco y contorno verde, la línea gris continua muestra un ajuste no 
lineal (Y= 8.4022*e^(-0.3299x), R2=0.91, p<0.05), el fondo verde indica los intervalos de confianza 



 206 

al 95%. En este modelo se incluyó una pradera de 1999 (circulo gris y contorno verde) y cuatro 
praderas del 2016-2018 (círculos azules: sur, círculos rojos: norte). 
 

Para determinar si este segundo modelo para la variación máxima de LAI de la 

pradera marina de T. testudinum con la profundidad sería el adecuado en condiciones de 

mayor disponibilidad de nutrientes, se compararon las variaciones de NID y del contenido 

de materia orgánica del sedimento en praderas marinas caracterizadas en este estudio y 

situadas en los modelos I (Enríquez et al., 2019) y el nuevo modelo II (este análisis).  Los 

resultados confirman que las mayores concentraciones de NID en el agua intersticial del 

sedimento (F = 11.77, p < 0.05), y en la columna de agua (F = 24.46, p < 0.05) se encontraron 

en las praderas explicadas por el modelo II (Figura 6A), al igual que se observaron mayores 

contenidos de materia orgánica, %OM, en el sedimento de esas praderas (F = 4.73. p < 0.05; 

Figura 6B). Los valores promedio de la comparación de las concentraciones de nutrientes 

en los reservorios de agua caracterizados y del contenido de materia orgánica de ambos 

modelos se muestran en el Anexo 3. 

 

 
Figura 6. Comparación de las concentraciones de nitrógeno inorgánico disuelto y del contenido de 
materia orgánica en los sedimentos entre praderas de T. testudinum con distinto nivel de colonización. 
(A) Comparación de las concentraciones de nitrógeno inorgánico disuelto en columna de agua y en 
el agua intersticial de los sedimentos entre praderas del modelo I vs. Modelo II del nivel de máxima 
colonización de acuerdo con el nivel de profundidad. (B) Comparación de del contenido de materia 
orgánica en los sedimentos entre praderas del modelo I vs. Modelo II del nivel de máxima 
colonización de acuerdo con el nivel de profundidad. El tamaño de las cajas abarca los cuartiles 25 y 
75% de todos los datos. La línea central corresponde a la mediana, y las barras se extienden al 95% 
y 5% de los intervalos de confianza. 
 



 207 

También se observó en esta base de datos que un número importante de praderas 

situadas en ambas regiones (norte y sur) del estado tenían valores de LAI por encima de los 

límites del modelo I, pero aún no habían llegado a alcanzar los valores estimados en el 

modelo II. Estas praderas se muestran con color lila en la Figura 7A. Comparando los valores 

de NID en el agua intersticial y en el contenido de materia orgánica del sedimento en estas 

praderas con los estimados para las praderas situadas en los otros dos modelos, se encontraron 

diferencias significativas para estas praderas con las del modelo I, pero no con las praderas 

del modelo II (Figura 7B y 7C). Es más, teniendo en cuenta la disminución significativa en 

el tamaño del haz observada en el grupo F (Fig. 4), es posible que en este grupo se encuentren 

praderas en un estado “intermedio” de transformación, pero también praderas en una etapa 

más avanzada y que ya empiezan a sufrir disminuciones de LAI como consecuencia del 

deterioro ambiental (grupo F). Esto explicaría también el mayor valor encontrado para este 

grupo intermedio, en la mediana del contenido de materia orgánica del sedimento (Figura 

7C). Por tanto, este resultado no permite concluir que las praderas situadas en esta región 

intermedia representen un estado “intermedio” de transformación inducido por el 

enriquecimiento de nutrientes. 
 

 
Figura 7. (A) Relación funcional entre LAI y el nivel profundidad de las praderas de T. testudinum 
donde se muestran las praderas del modelo I de máxima colonización para ambientes oligotróficos, 
las praderas del modelo II de máxima colonización para ambientes no limitados en nutrientes y la 
región intermedia entre ambos modelos. (B) Comparación de las concentraciones de nitrógeno 
inorgánico disuelto en el agua intersticial de los sedimentos en praderas del modelo I, praderas del 
modelo II de máxima colonización, y praderas de la región intermedia. (C) Comparación del 
contenido de materia orgánica en los sedimentos de en praderas del modelo I, praderas del modelo II 
y praderas de la región intermedia. La línea central en las cajas corresponde a la mediana, y las barras 
se extienden al 95% y 5% de los intervalos de confianza. Diferentes letras indican diferencias 
significativas (Tukey HSD a p ≤ 0.05). 
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4.3.4 Implicaciones funcionales de los cambios estructurales de 
Thalassia testudinum  

Los incrementos de LAR y LAI encontrados en este estudio asociados al incremento 

de la fertilidad (Figura 1C, D, G, H) se muestran de nuevo en la Figura 8. Estos cambios 

morfológicos que experimenta T. testudinum al incrementarse la fertilidad del ambiente 

condicionan cambios funcionales muy importantes en la pradera.  El primero es un cambio 

importante en el campo lumínico interno de la pradera que depende fuertemente de LAI 

(Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005; Enríquez et al., 2019), por lo que las especies con 

requerimientos de luz más altos van a verse especialmente desfavorecidas. En ese sentido, 

las estimaciones de los nuevos valores del coeficiente de atenuación de luz dentro del dosel 

de la pradera que permite calcular el modelo de Enríquez y Pantoja-Reyes (2005) con los 

cambios en LAI, permite concluir que para valores de LAI superiores a 2 (Fig. 9A) o con un 

tamaño del haz por encima de 20 cm2 (Fig. 9b) y suponiendo que no ha habido cambios en 

el número de haces, el Kd alcanzaría valores cercanos a 6 m-1 y superiores a 4 m-1, 

respectivamente. Estos valores representan pérdidas en porcentaje de la luz superficial (%Es) 

de entre 40% y 63% para doseles de 20 cm de altura. Teniendo en cuenta las diferencias entre 

especies en los requerimientos mínimos de luz determinados en el Capítulo 3, algunas 

especies se van a ver más afectadas por este cambio estructural en el dosel de T. testudinum 

que otras. Por ejemplo, los rodolitos, los cuales presentan requerimientos de luz mínimos 

entre 25 y 58 fotones dependiendo de la temperatura ambiente (Vásquez-Elizondo y Enríquez 

2016), y Avrainvillea longicaulis cuyos requerimientos de luz mínimos también muy altos 

(entre 36 y 61 fotones) (Tabla 7, Capítulo 3) estarían entre las especies más afectadas, 

mientras que especies como Lobophora variegata y algunas especies del género Udotea 

serían las menos, sin considerar que Thalassia testudinum es la especie que presenta los 

requerimientos menores de luz (Cayabyab y Enríquez, 2007) y, por tanto, la menos afectada 

por su propio incremento de LAI. Por otro lado, Vásquez-Elizondo y Enríquez (2016) 

también documentan que los rodolitos de esta laguna arrecifal necesitan un mínimo de 75-80 

µmol quanta m-2 s-1 para poder calcificar (una tasa de fotosíntesis mínima de 1.1 µmol O2 

cm2 h-1) y valores de irradiancia por encima de 750 µmol quanta m-2 s-1 para poder alcanzar 

la máxima tasa de calcificación. Estos resultados indican que uno de los grupos 

especialmente vulnerables al incremento de LAI en la pradera marina serían los rodolitos.   
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El segundo cambio estructural de T. testudinum con implicaciones funcionales relevantes 

para la pradera es la reducción de su biomasa subterránea, ya que resulta en una reducción 

importante en su capacidad de sujetarse al sustrato. Con este cambio en el morfotipo de su 

constructor de hábitat, la pradera incrementa su vulnerabilidad frente a disturbios fuertes 

como los “nortes” y los huracanes, ya que la capacidad del ecosistema de sobrevivir a estos 

eventos se verá significativamente reducida. Estos fenómenos climáticos son comunes en 

esta región tropical y su impacto sobre las praderas de T. testudinum y la comunidad de 

macrófitas bentónica asociada ya se ha documentado para distintas localidades del Caribe 

(Arellano-Méndez et al., 2011; Wilson et al., 2019; Guimarais et al., 2021). 

 

 
Figura 8. Asociaciones funcionales entre atributos LAI y LAR de Thalassia testudinum y los cambios 
en la disponibilidad ambiental de nitrógeno, NID, en el agua intersticial del sedimento y cambios en 
el contenido de materia orgánica de los sedimentos. (A) Variabilidad del Índice del Área Foliar, LAI, 
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la línea negra continua describe un modelo de ajuste no lineal (R2  = 0.32; p < 0.01). (B)  Variabilidad 
del Cociente del Área Foliar, LAR, la línea negra continua describe un modelo de ajuste no lineal (R2 

= 0.68; p < 0.01).   (C) Variabilidad del del Índice del Área Foliar, LAI, la línea continua negra 
describe un modelo de ajuste no lineal (R2 = 0.25; p <0.01) y (D) Variabilidad del Cociente del Área 
Foliar, LAR, la línea continua negra describe un modelo de ajuste lineal (R2 = 0.65; p < 0.01).  
Los símbolos denotan la zonación de las praderas descritas, triángulos= arrecife posterior y 
cuadrados= media laguna. El color de los símbolos indica el periodo de muestreo y la región: rojo 
para el norte en 2016-18; azul para el sur en 2016-18; gris claro para praderas muestreadas el norte 
en el periodo 1999-2002. 
 

 
Figura 9. Comparación del coeficiente de atenuación vertical de luz en el agua (Kd, m-1) dentro del 
dosel formado por T. testudinum estimado a partir del modelo descrito en Enríquez y Pantoja-Reyes 
(2005). (A) Comparación del Kd en función del LAI. (B) Comparación del Kd en función del tamaño 
del haz (cm2 haz-1). Las barras muestran la media ± 1 ES. Letras diferentes indican diferencias 
significativas (p < 0.05). 
 
 
4.3.5 Cambios de fase en la pradera marina asociados al incremento de la fertilidad.  

De acuerdo con los resultados descritos anteriormente, el incremento de nutrientes en 

el hábitat induce cambios en el morfotipo de T. testudinum, lo que a su vez condiciona 

cambios ambientales para la comunidad de macrófitas, independientemente de los cambios 

que también pueda inducir sobre ellas el incremento de la fertilidad. En condiciones 

oligotróficas, tanto la abundancia de T. testudinum como la de la comunidad de algas está 

limitada por nutrientes y presenta por tanto los menores valores (< 100 g PS m-2).  Este tipo 

de praderas han sido descritas en diversas localidades del Caribe en décadas anteriores, 
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incluyendo las primeras descripciones de praderas marina para el Caribe mexicano realizadas 

en 1974 por Nugent et al. (1978) y en años posteriores por van Tussenbroek (1996; 1998) y 

Rodríguez-Martínez et al. (2010). También hay descripciones disponibles para otros 

ambientes arrecifales similares en Cuba (Alcolado, 1990; Martínez-Daranas et al., 2009) y 

en Estados Unidos (Zieman y Zieman, 1989; Zieman, et al., 1989; Tomasko y Lapointe, 1991; 

Rose y Dawes, 1999).  

 Si se consideran indicadores ambientales para el gradiente ambiental de 

enriquecimiento de nutrientes, tanto el incremento de NID en la columna de agua como el 

incremento de la materia orgánica en el sedimento, lo que se observa es que Thalassia 

testudinum en una primera fase empezaría a incrementar su abundancia y su presencia en la 

laguna arrecifal con el inicio de la fertilización del hábitat (Morris y Virnstein, 2004). En esta 

etapa los cambios in situ serían apenas perceptibles, y también en la columna de agua, pues 

la rápida tasa de renovación del agua de la laguna por agua de la corriente de Yucatán 

(Coronado et al., 2007) y la capacidad de la pradera de retener los nutrientes no permitiría 

que estos se reflejaran en incrementos significativos de nitrógeno y fósforo en la columna de 

agua. Por lo tanto, no se esperaría encontrar una asociación significativa entre las 

concentraciones de nutrientes en la columna de agua y los atributos morfológicos de T. 

testudinum (Tomasko y Lapointe, 1991), aunque si quizás en los cambios que se pueden ir 

produciendo en el sedimento. Esta primera fase podría extenderse en el tiempo según los 

flujos de entradas de nutrientes y el tamaño de la laguna arrecifal, con mayor o menor 

capacidad de extender la presencia de la pradera marina y neutralizar la entrada de fertilidad.  

En la siguente fase, según los resultados de este análisis,  la biomasa de T. testudinum sería 

superada en peso por la comunidad de algas con capacidad de calcificar, principalmente del 

género Halimeda, y los rodolitos. Esta situación ambiental ha sido documentada previamente 

por Mumby et al. (2014). En ese sentido, los resultados sugieren que la relación de la biomasa 

de las algas calcificadoras frente a la biomasa de T. testudinum podría ser un buen indicador 

de esta fase que implica un incremento significativo de la abundancia de las algas 

calcificadoras en la pradera marina (Figura 10A).  La trayectoria de cada uno de los géneros 

dominantes puede seguir, sin embargo, una evolución diferente con el incremento de la 

fertilidad del hábitat (Figura 10B-C). En un primer momento parece que el género Halimeda 

es el que primero mostraría dominancia (grupo C), los resultados de la comparación del 
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impacto del sargazo (Capítulo 2) avalarían esta interpretación, para después ir ganando 

dominancia los rodolitos (grupo D). Sin embargo, los resultados no permiten diferenciar las 

condiciones ambientales que determinan la mayor presencia de Halimeda o de los rodolitos 

Neogoniolithon spp., ni se puede concluir que exista una progresión lineal entre estos dos 

grupos a lo largo del proceso de transformación de la pradera.  Cada uno de ellos también 

podría representar un estado alternativo de esta transformación determinado por factores, 

abióticos o bióticos, todavía no identificados. Las praderas con los valores más altos de 

abundancia de los rodolitos presentaron un patrón regional de distribución limitado a las 

localidades del sur del estado. Caracterizaciones de biomasa de este rodolito de hace más de 

20 años (1996) para una localidad del Sur, Xahuayxol, reportaron valores de biomasa muy 

superiores a los registrados actualmente en este trabajo (en el rango de 2,937.6 a 5,889.7 gPS 

m-2; Ruíz-Zarate et al., 2000). Esta localidad (Xahuayxol) tiene una fuerte influencia local 

de descargas de manglar. 

El incremento en abundancia de las algas calcificadoras en relación con la biomasa de T. 

testudinum muestra cambios tipo “campana” con el incremento de la fertilidad (Figura 10A). 

Los valores de esta relación en condiciones oligotróficas (grupo A) son similares a los valores 

finales determinados para el grupo F (0.86 ± 0.22% y 1.09 ± 0.35%, respectivamente), aunque 

con concentraciones de nitrógeno disuelto en el ambiente indicadoras de una condición 

eutrófica. Esto se explica en parte por un importante declive que experimentan los rodolitos 

(grupo E-F), además de que se diversifica la presencia de especies del género Udotea spp., 

al mismo tiempo que incrementa su abundancia. Esto explicaría por qué el uso de las algas 

calcificadoras como indicadores de enriquecimiento de nutrientes ha sido cuestionado o 

ignorado hasta la fecha.  Estos cambios resultan en un retorno en la dominancia de T. 

testudinum en la comunidad en condiciones ambientales de alta fertilidad (Figura 10B), que 

adquiere en esta fase los valores más altos del tamaño del haz y de LAI, y a la vez va 

reduciendo su biomasa subterránea e incrementado su LAR. Según estos cambios, en esta 

fase (grupo E) esta especie cambia también su morfotipo de forma que la pradera marina 

podría alcanzar un nuevo máximo de LAI con la profundidad (modelo II de Hedley et al., 

2021). La dominancia de T. testudinum en la pradera volvería a ser tan alta como la observada 

en el grupo A (46.0 ± 8.70% en grupo F, similar a 48.63 ± 9.15% registrado en grupo A, 

Figura 10B), pero con valores de biomasa y de área foliar mucho mayores. Los cambios en 



 213 

LAI de T. testudinum y la consecuente reducción del ambiente lumínico en el interior del 

dosel podrían explicar el declive de los rodolitos y también la diversificación de especies del 

género Udotea spp., dando entrada a especies capaces de tolerar una menor disponibilidad 

de luz.  Asimismo, el incremento de la abundancia de Udotea spp. no solo lo podría explicar 

su fisiología fotosintética (mayor eficiencia fotosintética y tolerancia a vivir a menores 

disponibilidades de luz), sino también su morfología, pues este género tiene mayor capacidad 

que los rodolitos y que Halimeda de incrementar su área del talo y por tanto el tamaño de su 

captador de luz. Tamaños mayores de su talo se observaron también en este grupo E para las 

especies del género Udotea.  

 Según esta interpretación, en las fases iniciales de la transformación de la pradera 

marina como consecuencia del incremento de la fertilidad del hábitat arrecifal (grupos A y 

B), T. testudinum sería la especie dominante de la comunidad, pero su presencia en la laguna 

no sería tan abundante en relación con otras especies como corales, gorgonáceos, esponjas 

además de las áreas ocupadas por arena sin consolidar y sin haber sido colonizada todavía 

por la pradera (Rützler yMacintyre, 1982).  En estas fases iniciales (fases I y II), T. testudinum 

se iría expandiendo en el sedimento de la laguna arrecifal a medida que incrementa la 

fertilidad, llegando progresivamente pero diferencialmente en la laguna a su máximo de 

colonización, según lo documentado en el modelo I de Enríquez et al. (2019) y en Hedley et 

al. (2021). La variabilidad de la laguna dependería del hidrodinamismo y los procesos que 

determinan erosión y pérdida de hábitat, y las zonas de mayor entrada de nutrientes en la 

laguna (Fonseca et al., 2019). En la fase I, la dominancia de T. testudinum y las algas 

calcificadoras se igualaría (grupo B), y en la fase II (grupos C y D) las algas calcificadoras 

superarían al pasto marino y alcanzarían su máximo de dominancia en la comunidad de algas 

de la pradera con valores de hasta 0.5 kg PS m-2. La dominancia de los dos géneros 

principales, Halimeda spp. y rodolitos, podría representar estados alternativos en el progreso 

de la eutrofización del hábitat dependiendo de factores aún por determinar.  En la fase II, el 

morfotipo de T. testudinum también se iría transformando, incrementando su crecimiento 

vertical (tamaño del haz) y sus valores de LAI y LAR (Figuras 4H y 4I).  La fase III se 

podría identificar porque los valores de LAI han alcanzado ya un segundo máximo de 

acuerdo con la profundidad a la que se encuentra la pradera (Hedley et al., 2021), donde la 

disponibilidad de nutrientes ya no es limitante y es la luz la que determina este nuevo máximo 
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(Leoni et al., 2008; Adam et al 2016). Por ello, si hay cambios en la transparencia de la 

columna de agua en la laguna, el desarrollo de la pradera en este segundo máximo de LAI 

también se vería afectado. Este incremento de LAI y la pérdida de luz asociada conduciría al 

declive principalmente de los rodolitos que tienen mayores requerimientos de luz, pero 

además necesitan un mínimo de actividad fotosintética para calcificar (Vásquez-Elizondo y 

Enríquez, 2016). Estas condiciones también explicarían el aumento de la abundancia de 

Udotea spp. y de la diversidad de especies del género Halimeda.  Cuando se analiza más 

detalladamente la trayectoria de cada género de algas calcificadoras en función de los 

indicadores ambientales (NID en la columna de agua y %MO del sedimento), y en términos 

del porcentaje relativo de cada género, se observa más claramente la necesidad de utilizar 

diferentes indicadores para explicar la transformación que va experimentando la pradera 

marina. Por ejemplo, para los valores absolutos determinados en este estudio para la columna 

de agua y considerando el enorme impacto causado por el sargazo, el NID permite reconocer 

en las primeras fases una relación inversa entre la disminución en abundancia de T. 

testudinum y el aumento de Halimeda spp.; y después, en la fase IV, permite visualizar 

nuevamente cuando T. testudinum gana nuevamente dominancia (Figura 10B). Por otro lado, 

los cambios en el sedimento reflejados en el incremento de la materia orgánica permiten 

visualizar mejor los cambios en las fases intermedias, y el pico de biomasa de los rodolitos 

en la fase II (Figura 10C). Esta variación también identifica un pico previo y posterior de 

Halimeda spp., señalando la todavía dominancia de este género en la fase III sobre el pasto 

marino. Aunque en esta fase III la biomasa de T. testudinum no es aún dominante, es en ella 

donde se observaron los mayores valores para el tamaño de los haces y para LAI (Cuadro 1, 

Figura 4G y 4H).  En la última fase (IV) que se ha podido describir en este análisis, T. 

testudinum recupera su dominancia en la comunidad de la pradera marina, pero muestra una 

disminución del tamaño de sus haces, (de 41.21±4.88 cm2 haz-1 a 28.43±0.49 cm2 haz-1; 

Figura 4G). Esta disminución se puede interpretar como consecuencia de una pérdida de 

crecimiento vertical del haz de T. testudinum, afectado negativamente por el incremento de 

la degradación del sedimento que alcanza valores de su contenido de materia orgánica de 

6.84 ± 0.44%. Estos resultados concuerdan con otros estudios como el de Lapointe et al., 

(1994) donde reportan una disminución en las tasas de crecimiento del rizoma vertical y de 

su productividad en dos especies de pastos marinos, T. testudinum y Halodule wright, cuando 
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incrementa el enriquecimiento de nutrientes en el hábitat. El aumento de las demandas de 

oxígeno para la mineralización y la descomposición de este carbono orgánico reduce de 

forma importante el oxígeno disponible en el sedimento, promoviendo procesos anaeróbicos 

como la reducción de sulfatos y liberación de sulfuro, incrementando así la toxicidad de los 

sedimentos (Borum et al., 2005). En esta fase (IV), algunas especies que mantuvieron una 

baja abundancia en la comunidad en fases anteriores como las del género Udotea, 

incrementan fuertemente en tamaño, pero también en diversidad, lo que indican que 

competían con menos éxito por nutrientes y por espacio dentro de la comunidad con los 

rodolitos y con especies del género Halimeda. Cuando estos disminuyen su dominancia en 

la comunidad y a pesar de la reducción del campo lumínico dentro del dosel de la pradera, 

especies del género Udotea se ven favorecidas en la comunidad de la pradera marina. Cuatro 

de estas especies, U. dixonii, U. flabellum, U. fibrosa, U. wilsonii, caracterizadas en este 

estudio, evidenciaron valores relativamente altos de %N en sus talos (2.65-3.30 %N) 

 

 
Figura 10. (A) Trayectoria sucesional de la comunidad de macrófitas mediante la relación de las 
biomasas de algas calcificadoras / T. testudinum en función del incremento de nutrientes. (B) 
Progresión de la biomasa de géneros dominantes de la comunidad de macrófitas en función del 
porcentaje de NID en el hábitat. (C) Progresión de la biomasa de géneros dominantes de la comunidad 
de macrófitas en función del porcentaje de materia orgánica acumulada en los sedimentos en el hábitat. 
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4.3.6 Modelo de transformación de la pradera marina inducido por 
el incremento de la fertilidad 

A partir de la integración de todos estos cambios, a continuación, se muestra una 

representación esquemática de la transformación que experimentaría la pradera marina de T. 

testudinum y su comunidad de macrófitas bentónicas según este estudio, al incrementarse la 

disponibilidad de nutrientes. Estas transformaciones se describen para el Caribe mexicano y 

probablemente son extensibles a otras partes del Caribe. Las condiciones iniciales o control 

representarían el estado oligotrófico de estas praderas, donde la presencia de T. testudinum 

en la comunidad sería la dominante, aunque con baja biomasa y formando praderas 

discontinuas, en parches, con grandes espacios sin colonizar y ocupados por muchos otros 

organismos arrecifales como corales, esponjas, gorgonáceos, etc.  En estas condiciones, T. 

testudinum tendría valores bajos de LAI en la laguna media y en la zona próxima al arrecife, 

pero no en la costa, pues se podría formar la pradera costera descrita en Enríquez et al. (2019). 

Los valores de LAR son los más bajos para todas las praderas, excepto en zonas de 

enriquecimientos naturales de nitrógeno, por ejemplo, en las zonas próximas a descargas de 

manglar. La distribución de la pradera en forma de parches/manchas “abiertas”, el pequeño 

tamaño de los haces y la notable presencia de arena blanca generan un ambiente arrecifal 

muy iluminado y mucho más diverso en el bentos. Esta pradera, sin embargo, al estar limitada 

en nutrientes responde muy rápido al incremento de la disponibilidad de nutrientes en el 

ambiente (Thomsen et al., 2023), y serían T. testudinum y Halimeda los grupos 

principalmente favorecidos. T. testudinum mantendría su dominancia sin cambios 

significativos en la pradera por un tiempo indeterminado, dependiendo de los flujos de 

entradas de nutrientes, aunque el área ocupada se iría incrementando. En este sentido, el 

análisis de los cambios a través de las imágenes satelitales propuesto por Hedley et al. (2021) 

sería la herramienta más útil para monitorear el progreso de la transformación de sistema 

arrecifal inducido por el incremento de la fertilidad en estas etapas tempranas. Otras especies 

que también resultarían favorecidas por la fertilidad en esta etapa son las algas calcificadoras, 

y especialmente del género Halimeda spp. que en la fase I empiezan a mostrar incrementos 

en su abundancia en la comunidad al mismo tiempo que T. testudinum pierde dominancia 

relativa de la biomasa expuesta a la columna de agua (por encima del sedimento). En estas 

fases tempranas también se observa que T. testudinum asigna más biomasa a sus módulos 
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subterráneos (Lee y Dunton, 2000), mayor biomasa de raíces y de rizomas (Figura 11 A-C). 

En la fase I se encontraron los valores máximos de biomasa subterránea, además de los 

incrementos en el tamaño de los haces. Si persiste la fertilidad, la pradera seguirá ganando 

en expansión horizontal hasta alcanzar el máximo de colonización de su biomasa a cada 

profundidad (modelo I de Hedley et al. 2021, descrito en Enríquez et al. 2019), a la vez que 

experimenta una nueva fase (II) con fuertes incrementos en abundancia de Halimeda y del 

rodolito Neogoniolithon. Este análisis no permitió explicar qué factor favorecería la mayor 

abundancia de un género u otro no, ni si son dos fases consecutivas o alternativas del proceso 

de transformación que experimenta la pradera marina, pero sí se puede concluir que en esta 

fase son las algas calcificadoras de estos dos géneros las que dominan en abundancia (peso) 

en la pradera marina. 

 

 
Figura 11. (A) Relación funcional entre la proporción de biomasa subterránea y la proporción 

de biomasa de raíces, la línea continua describe un modelo de ajuste lineal (Y = -71.108 + 1.1398x; 
R2  = 0.68; p  < 0.01). (B) Relación funcional entre la proporción de biomasa de raíces y la proporción 
de biomasa foliar, la línea continua describe un modelo de ajuste lineal (Y = 23.675 – 0.36811x;  R2 

= 0.30, p < 0.05). (C) Relación entre la proporción de biomasa de rizomas horizontales y la proporción 
de biomasa foliar (Y = 25.017 – 0.4008x, R2 = 0.41, p < 0.05). 

 

 

  Por otra parte, en esta fase T. testudinum sigue mostrando ligeros incrementos del 

tamaño del haz por área que conducen a incrementos en LAI (Tomasko y Lapointe, 1991), 

al mismo tiempo que se va reduciendo la biomasa subterránea, incrementando también en 

LAR. Se observan cambios morfológicos significativos en T. testudinum sobre todo en la 

fase III, en la que el incremento del crecimiento vertical de los haces origina aumentos 
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significativos en su tamaño, especialmente en el área foliar del haz, y fuertes incrementos en 

LAI, alcanzando valores superiores a 2 y máximos cercanos a 5, incluso a profundidades 

mayores a 2 m. Si bien hay pocos reportes previos de valores LAI para T. testudinum, hay 

pocos valores de LAI por encima de 2 para estos mismos rangos de profundidad (Dawes y 

Tomasko, 1988; Burdige y Zimmerman, 2002; Torres Conde y Martínez-Daranas, 2017). 

En la fase III, el LAR no presenta cambios significativos con respecto a la fase II, pero sí se 

observa una fuerte disminución de los rodolitos, probablemente como consecuencia de la 

fuerte disminución de la disponibilidad de luz dentro del dosel asociada al aumento de LAI. 

Los rodolitos desaparecen completamente de la comunidad en la fase IV y también se observa 

una gran disminución de las especies del género Halimeda, los grupos que dominaban en 

fases anteriores. En la fase IV, T. testudinum vuelve a ser dominante, pero con un morfotipo 

muy distinto pues su LAR aumenta significativamente debido a una fuerte disminución de la 

biomasa subterránea al mismo tiempo que se incrementa el área foliar, pero con haces más 

pequeños, lo que sugiere una disminución del crecimiento vertical (Figura 12). 

 

 

 
Figura 12. Esquema representativo de los cambios de fase en la comunidad de macrófitas bentónicas 

en las praderas marinas de T. testudinum en el Caribe Mexicano en función del incremento del 

nivel de fertilidad del hábitat.   



 219 

 
4.4  Conclusiones  

 
Los resultados de este capítulo permitieron identificar cuatro atributos estructurales de 

Thalassia testudinum: LAR, biomasa por encima del sedimento, LAI y el tamaño del haz 

normalizado por área foliar como los descriptores con mayor potencial para ser utilizados 

como bioindicadores del enriquecimiento de nutrientes en la pradera marina arrecifal de 

Thalassia testudinum. 

De los descriptores ambientales examinados, las concentraciones de NID en el agua 

intersticial de los sedimentos mostraron la mayor capacidad para explicar las variaciónes de 

los atributos morfológicos de T. testudinum, seguido de las concentraciones de NID en la 

columna de agua y la materia orgánica en los sedimentos. 

Asociados al gradiente ambiental de nutrientes descrito para las praderas marinas de 

este estudio, se observaron cambios significativos en el morfotipo de T. testudinum, que 

mayormente se reflejaron en un fuerte incremento en el LAR, cuyos ajustes morfológicos 

implican una reducción en la asignación de recursos hacia las estructuras subterráneas (e.g. 

rizomas y raices)  y un importante incremento en el área foliar. 

Asimismo, los resultados de este análisis confirman la utilidad de dos parámetros 

ambientales: la concentración de NID en la columna de agua y de la materia orgánica en los 

sedimentos, como dos indicadores ambientales potenciales del incremento de la fertilidad en 

el hábitat arrecifal (cambios tróficos) y su efecto sobre la comunidad de macrófitas 

bentónicas de la pradera marina de Thalassia testudinum, que va sufriendo una progresiva 

transformación. Ambos proxies están correlacionados de forma no lineal, de forma que la 

concentración de NID en la columna de agua refleja mejor los cambios en las primeras  fases, 

mientras que el incremento de la materia orgánica en el sedimento es mejor indicador de las 

últimas fases de transformación del hábitat documentadas en este estudio. 

El análisis de los cambios que experimenta LAI con la profundidad reveló un nuevo 

modelo de máxima colonización de T. testudinum en lagunas arrecifales someras que no están 

limitadas en nutrientes. Estos cambios conducen a una fuerte reducción del porcentaje de luz 

dentro del dosel de la pradera, con valores estimados entre 40% al 63% de la luz de la 

superficie, si no hay cambios en la transparencia de la columna de agua. 
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El modelo de transformación de la comunidad de macrófitas bentónicas de la pradera 

marina que se ha desarrollado en este estudio asociado al incremento de la fertilidad del 

hábitat, documenta una trayectoria transicional de 4 fases, desde una fase inicial (I) 

oligotrófica, que ya no se ha podido documentar en el periodo 2016-2018 en todo el Caribe 

mexicano, hasta una fase final (IV) que representaría un estado avanzado de eutrofización 

pero en el que todavía T. testudinum sigue siendo la especie dominante y constructora de 

hábitat. En las fases intermedias de esta transformación, las algas calcificadoras dominan en 

la comunidad de macrófitas, por lo que la razón entre su biomasa y la de la especie dominante 

T. testudinum podría ser un buen indicador para esta fase. 

El modelo de transformación de la pradera marina inducida por el incremento de la 

fertilidad que se ha desarrollado en este estudio, indica que en la fase I domina T. testudinum 

sobre el resto de la comunidad y se observan los valores menores de atributos como LAI y 

LAR y también de la biomasa total de la comunidad como consecuencia de la limitación de 

nutrientes del ambiente oligotrófico arrecifal. En la fase I, el incremento en la disponibilidad 

de nutrientes estimula la expansión horizontal de la pradera marina, favoreciendo el 

crecimiento de T. testudinum y también el de especies del género Halimeda, principalmente 

H. incrassata. En la fase II, este género Halimeda spp. y también los rodolitos, 

Neogoniolithon sp., dominan en la comunidad de macrófitas. La importancia relativa de cada 

género en la comunidad podría representar estados alternativos de la misma fase II, resultado 

de situaciones ambientales todavía no identificadas. En la siguiente fase (III) el incremento 

de la disponibilidad de nutrientes induce importantes transformaciones en el morfotipo de T. 

testudinum que alcanza los valores máximos del tamaño del haz y de LAI, reduciendo 

significativamente la disponibilidad de luz dentro del dosel de la pradera, aunque la columna 

de agua no haya sufrido todavía un deterioro importante. La biomasa subterránea también se 

reduce por lo que LAR sigue incrementándose. La reducción de luz en el dosel está asociada 

a una drástica disminución de la abundancia de Neogoniolithon sp., pero no de Halimeda spp. 

Por último, en la última fase documentada en este estudio (IV), T. testudinum recupera 

nuevamente su dominancia en la comunidad, y se observa también una importante 

disminución de la abundancia de Halimeda spp. mientras que especies de los géneros 

Penicillus spp y Udotea spp se ven favorecidas, Penicillus en biomasa y Udotea en el tamaño 
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(área del talo) de los organismos. La biomasa subterránea de T. testudinum sigue 

disminuyendo a la vez que LAR sigue aumentando en esta fase. 
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Conclusiones generales 

 

1. En este estudio se detectaron condiciones alarmantes asociadas al progreso del 

proceso de eutrofización en las lagunas arrecifales del Caribe Mexicano en el 

periodo 2016-2018, especialmente en la región norte de Quintana Roo, como 

resultado del desarrollo turístico masivo en esa región y del impacto del sargazo 

en los últimos años, que se extiende a lo largo de las costas del Caribe Mexicano. 

 

2. Los valores ambientales promedio de nutrientes caracterizados en el periodo 

2016-2018 están ~3 por encima de los umbrales que propone la US EPA como 

indicadores máximos de nutrientes para la columna de agua, ya que por encima 

de ellos se compromete severamente la salud y supervivencia de los arrecifes de 

coral, lo que exige una rápida respuesta para controlar las entradas de nutrientes 

en forma de biomasa masiva de sargazo pero también en los vertidos urbanos y 

de la industria hotelera, principal actividad económica de la región. 

 

3. La caracterización ambiental, en conjunto con algunos parámetros biológicos en 

especies dominantes de la comunidad, permitieron reconocer diferencias entre las 

localidades del norte y el sur examinadas, y también permitió  proponer dos 

gradientes ambientales para monitorear el estado de progresión de la eutrofización 

en estos ambientes: (1) las concentraciones de nitrógeno inorgánico disuelto de la 

columna de agua, y (2) el contenido de materia orgánica del sedimento de la 

pradera marina en la laguna arrecifal. 

 

4. La evaluación de la llegada masiva de Sargazo en una misma localidad durante 

dos veranos (con y sin sargazo) permitió estimar un incremento en las mayores 

de fósforo y de materia orgánica en el hábitat como consecuencia de los 

arribazones, así como cambios en especies dominantes como T. testudinum y 

Halimeda spp., y también permitió identificar la zona de media laguna como la 

zona que recibe el mayor impacto. 
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5.   El análisis comparativo de los diferentes atributos biológicos caracterizados en 

este estudio y en combinación con la caracterización ambiental permitió 

identificar seis tipos de praderas marinas a lo largo del Caribe Mexicano, donde 

se reconocen bioindicadores específicos para cada una de ellas. 

 

6. Los seis tipos de praderas podrían reflejar 5 fases diferentes del proceso de 

transformación que sufre la pradera marina de Thalassia testudinum en respuesta 

al incremento de la fertilidad en el ambiente, y quizás dos estados alternativos de 

una de las fases intermedias (fase III), donde los rodolitos (Neogoniolithon sp.) o 

las algas calcificadoras del género Halimeda serían dos opciones dominantes. Sin 

embargo, el estudio no permite concluir si este cambio en la comunidad en la fase 

III representa realmente dos estados alternativos fruto de factores bióticos o no 

bióticos todavía no identificados, o dos fases diferentes del proceso de 

transformación de la comunidad. 

 

7. El proceso de transformación que sufre la pradera marina en respuesta a la 

fertilización del hábitat arrecifal sigue procesos no lineales, donde atraviesa 

primero por un pequeño incremento de la biomasa foliar por encima del sedimento 

de su constructor, Thalassia testudinum, y de la comunidad de algas calcificadoras, 

pero estos cambios en la comunidad llegan a un máximo de biomasa determinado 

por la luz y la profundidad, que puede ser reconocido por el máximo valor del 

Leaf Area Index (LAI) que alcanza la pradera a cada profundidad, ya 

documentado en Enríquez et al. (2019).  Este máximo de biomasa y de LAI 

dificulta el seguimiento del avance del proceso en esta fase a través de 

caracterizaciones in situ de la comunidad de macrófitas de la pradera marina. 

 
8. Estos resultados han facilitado el desarrollo de una herramienta para el análisis e 

interpretación de imágenes satelitales documentada en Hedley et al. (2021), que 

permite identificar no sólo el incremento inicial del área ocupada por la pradera 

marina en las primeras fases del proceso de fertilización, sino también los cambios 

en el máximo de profundidad en el Leaf Area Index, lo que incrementa 

poderosamente la capacidad de monitorear y dar seguimiento al avance del 
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proceso de eutrofización del hábitat arrecifal, utilizando la transformación de la 

pradera marina como indicador de este progreso.  

 
9.  El progreso del proceso de transformación de la pradera en respuesta al 

incremento de la fertilización del hábitat se puede detectar a través del incremento 

en abundancia de la comunidad de algas calcificadoras, que lo hace por encima 

de la abundancia del constructor de hábitat. Esta transformación genera dos tipos 

de praderas en este estado intermedio, en una domina el género Halimeda y en la 

otra dominan los rodolitos. 

 
10.   Durante este proceso, el constructor de hábitat Thalassia testudinum sufre 

también importantes transformaciones de su morfotipo que involucran una serie 

de ajustes morfológicos, principalmente el incremento de área foliar además de 

una disminución de la biomasa subterránea. Incrementos del tamaño del haz > 40 

cm2 haz-1 y valores del LAI por encima del modelo propuesto por Enríquez et al. 

(2019) que determina el máximo valor alcanzable a cada profundidad de la laguna 

arrecifal, pueden ser utilizados como indicadores de progreso del proceso de 

eutrofización a una nueva tipología (grupo E).  En este tipo de praderas, la 

dominancia de los rodolitos disminuye muy drásticamente, el género Udotea se 

diversifica y aumenta la dominancia del género Halimeda en la comunidad.   

 
11. Estos cambios son consecuencia de la importante disminución del ambiente 

lumínico en el interior del dosel de la pradera generado por el fuerte incremento 

del área foliar, especialmente LAI, de Thalassia testudinum.  Este estudio, por 

tanto, confirma la mayor competitividad por luz del constructor de hábitat en la 

comunidad de macrófitas de la pradera marina arrecifal, y el valor adaptativo para 

T. testudinum de mantener una fisiología fotosintética de sombra según lo 

documentado por Cayabyab y Enríquez (2007) y Enríquez et al. (2019). 

 
12. Incrementos en el valor de otro atributo de Thalassia testudinum, LAR, por 

encima de 35 cm2 g PS-1 se propone también como un indicador del progreso de 

la transformación de la pradera hacia la última fase del proceso descrita en este 

estudio, (fase V). Esta fase se puede también reconocer la desaparición total de 
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los rodolitos y la disminución del tamaño del haz de T. testudinum a valores 

inferiores a 35 cm2 haz-1.  El sedimento de la pradera ha alcanzado también valores 

altos de su contenido de materia orgánica, por encima de 5.5 %, poco frecuentes 

en un ambiente arrecifal. La disminución del crecimiento vertical de T. testudinum 

y el fuerte aumento de la demanda de oxígeno del sedimento, podrían ser 

indicadores de que el deterioro ambiental del sedimento podría explicar el inicio 

de una etapa de regresión del constructor de hábitat que culminaría con 

importantes mortalidades (die-offs) y su desaparición y sustitución por otras 

especies. Sin embargo, esta etapa de regresión, no se ha caracterizado en las 

praderas examinadas en este estudio. 

 
13.  No obstante, la falta de control de las fuertes entradas de nutrientes en la costa de 

Quintana Roo, persiste y representa un peligro alarmante en la zona para el 

progreso del proceso de eutrofización.  El mayor peligro son las llegadas masivas 

de sargazo pelágico, por la magnitud de la fertilidad y su efecto acumulativo,  por 

lo que este estudio lamentablemente pronostica una nueva transformación, fase 

VI, que podría ser observada en los próximos años y que se caracterizaría por 

fuertes mortalidades de T. testudinum (die-offs), especialmente en el norte del 

estado y durante los veranos (incrementos de temperatura) y/o asociadas al 

deterioro de la columna de agua durante eventos de llegadas masivas (pérdida de 

luz). 
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Anexos  
 

Anexos del Capítulo 2 

Anexo 1. Localidades y estaciones muestreadas sobre la costa en la región sur en el periodo 
2016-2018. 

Clave Región Localidad Zona No. 

estación 

Fecha 

colecta 

Profundidad 

 

S.Xa-1C Sur Xahuayxol (S.Xa) Costa C1 Dic-2016 0.5 m 

S.Xa-2C Sur Xahuayxol (S.Xa) Costa C2 Dic-2016 1 m 

S.Xa-3C Sur Xahuayxol (S.Xa) Costa C3 Dic-2016 0.5 m 

S6.H-1C Sur Huache Costa C1 Dic-2016 1.0 m 

S5.U-1C Sur Uvero (S4.U) Costa C1 Sep-2017 1.0 m 

 

Anexo 2. Resumen de los métodos utilizados para determinar las concentraciones de 
nutrientes en agua de mar y el contenido de materia orgánica en sedimentos. 

Determinación Generalidades del método 

Nitrógeno inorgánico 

Amonio La concentración de amonio total en las muestras de agua se determinó 

mediante la reacción con fenol e hipoclorito en presencia de 

nitroprusiato de sodio como catalizador para producir indofenol, un 

compuesto de color azul intenso, y en un espectrofotómetro se leyó la 

absorbancia a 640 nm (Riley, 1953). 

Nitrito La concentración de nitritos en las muestras de agua se determinó a 

través de la reacción de los nitritos con el reactivo sulfanilamida y NED 

diclorhidrato, la cual forma un asó compuesto de color púrpura rojizo y 

se leyó la absorbancia a 543 nm en un espectrofotómetro (Strickland y 

Parsons, 1972). 

Nitrato La concentración de nitrato en las muestras de agua se determinó 

mediante la reducción cuantitativa de nitratos a nitritos usando una 

columna repleta de gránulos de cadmio tratados con sulfato de cobre 

(CuSO4) (Strickland y Parsons, 1972). 
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Nitrógeno 

inorgánico 

disuelto. 

La concentración de nitrógeno inorgánico disuelto total (NID) se obtuvo 

mediante la suma de sus formas inorgánicas:  amonio, nitrito y nitrato. 

Fósforo inorgánico  

Fosfatos 

 

En este método se agrega una disolución de molibdato de amonio en 

ácido sulfúrico y una disolución de ácido ascórbico a la disolución de la 

muestra. Normalmente la reducción es lenta, pero la adición de un 

catalizador, en este caso el tartrato de antimonio hace que se lleve a cabo 

rápidamente la reducción, la cantidad de azul de molibdeno formado es 

proporcional a la concentración de fósforo como ortofosfatos presentes 

en la muestra (Fanning y Pilson, 1973). 

Materia orgánica en sedimentos 

Contenido  

de materia 

orgánica 

La pérdida de masas por ignición consiste en eliminar en un primer paso 

el 100% de la humedad de la muestra manteniendo las muestras a 110ºC 

por 24 horas, y mediante una reacción donde la materia orgánica es 

oxidada y convertida a CO2 y a cenizas al mantenerla a 500-550ºC por 4 

horas (Dean, 1974). El tiempo de exposición para la combustión de la 

materia orgánica se ajusta con las características de la muestra (Heiri et 

al., 2001). 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 235 

Anexo 3. Localidades de media laguna y arrecife posterior muestreadas entre 1999 y 2002 incluidas en este estudio. 

Etiqueta Región Localidad Nombre de 

estación 

Zona No. 

estación 

Fecha 

colecta 

Profundidad 

 

Fuente: 

N.PMS-1R* Norte Puerto Morelos Sur UNAM Arrecife posterior E4 1999 3.0 m Enríquez y 

Pantoja-

Reyes 

(2005) 

N.PMS-5L Norte Puerto Morelos Sur Punta Caracol Media laguna E2 1999 4.0 m 

N.PMS-1L* Norte Puerto Morelos Sur UNAM Media laguna E5 1999 2.8 m 

        

N.PMS-2R Norte Puerto Morelos Sur Hotel desire Arrecife posterior E1 2002 3.0 m Lab. 

Fotobiología 

UNAM 

N.PMS-1R** Norte Puerto Morelos Sur UNAM Arrecife posterior E1 2002 2.8 m 

N.PMS-6L Norte Puerto Morelos Sur Petempich Media laguna E1 2002 1.5 m 

N.PMS-1L** Norte Puerto Morelos Sur UNAM Media laguna E1 2002 3 m 

S.ESN-L Sur Sian Ka’an Isla Techal Media laguna E1 2002 2 m 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 236 

Anexo 4. Localidades de costa muestreadas entre 1999 y 2002 incluidas en este estudio. 

Etiqueta Región Localidad Nombre de 

estación 

Zona No. 

estación 

Fecha colecta Profundidad 

 

N.PMS-4C* Norte Puerto Morelos Sur Tanchacte Costa E1 1999 1.2 m 

N.PMS-1C* Norte Puerto Morelos Sur UNAM Costa E3 1999 0.8 m 

N.PMS-3C* Norte Puerto Morelos Sur Ceiba Costa E6 1999 0.6 m 

S.ESN-C Sur Sian Ka’an  Isla Techal Costa E1 2002 1.0 m 
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Anexo 5. Comparativo de las concentraciones de nitrógeno inorgánico disuelto y fósforo 
inorgánico disuelto de la columna de agua y del agua intersticial de los sedimentos de 
acuerdo con el periodo y región de colecta. Se excluye la zona de costa.  

Año Región NID (µM) Estadístico  
  Columna de agua Agua intersticial t-student Valor P 

1999 North 1.93±0.42 (9)  4.13±0.5 (9)  11.1 0.03 
2002 North 1.31±0.42 (12)  1.95±1.22 (12)  0.59 0.46 

2016-18 North 25.07±0.85 (11) 34.93±4.78 (11) 4.67 0.04 
2016-18 South 18.37±1.56 (14) 19.49±1.35 (14) 0.65 0.42 

Año Región PID (µM) Estadístico  
  Columna de agua Agua intersticial t-student Valor p 

1999 North 0.06±0.001(9)  0.34±0.04 (9) 33.28 0.001 
2002 North 0.52±0.07 (12) 0.55±0.01 (12) 0.18 0.21 

2016-18 North 0.86±0.01 (11) 1.00±0.02 (11) 28.61 0.001 
2016-18 South 0.89±0.03 (14) 1.08±0.0.3 (14) 14.08 0.001 
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Anexo 6. Promedio de las concentraciones de nitrógeno inorgánico disuelto y fósforo 
inorgánico disuelto en la columna de agua y en el agua intersticial de los sedimentos en 
distintas localidades del Caribe mexicano.  

En zona, la letra R se refiere al arrecife posterior, L se refiere a la media laguna y C la 
costa. 

Región Zona NID en 

columna de agua 

(µM) 

NID en 

agua intersticial 

(µM) 

PID en 

columna de 

agua (µM) 

DIP en 

agua 

intersticial 

(µM) 

Puerto Morelos: 1999 

Norte R +L+C 2.03±0.36(12)  3.88±0.55(12)  0.06±0.004(12)  0.33±0.03(12)  

Norte R + L 1.93±0.42 (9)  4.13±0.5 (9)  0.06±0.001(9)  0.34±0.04 (9) 

Norte R 1.11±0.09 (3)  4.0±0.85 (3)  0.08±0.01 (3)  0.44±0.1 (3)  

Norte L 2.35±0.15 (6)  4.2±0.87 (6)  0.06±0.1(6)  0.30±0.4 (6)  

Norte C 2.12±0.89(3)  3.63±1.34(3)  0.07±0.007(3 )  0.32±0.057(3)  

Puerto Morelos and Sian Ka’an: 2002 

Norte & 
Sur 

R +L+C 1.38±0.25(21)  8.48±0.93(21)  0.50±0.01(21)  0.55±0.01(21)  

Norte & 
Sur 

R + L 1.37±0.36 (15)  2.17±0.96 (15)  0.52±0.005 (15) 0.54±0.01 (15) 

Norte R + L 1.31±0.42 (12)  1.95±1.22 (12)  0.52±0.07 (12) 0.55±0.01 (12) 

Sur L 1.61±0.89 (3)  2.95±1.5 (3)  0.52±0.09 (3) 0.5±.02 (3) 

Norte R 1.75±0.94 (6)  0.77±0.07 (3)  0.51±0.01 (6) 0.53±0.01 (6) 

Norte L 0.88±0.16 (6)  3.1±2.47 (6)  0.52±0.01 (6) 0.57±0.1 (6) 

Norte C 1.42±0.25(6)  24.27±19.52(6) 0.48±0.005(6)  0.58±0.04(6)  

Quintana Roo: 2016-2018 

Norte & 
sur 

R + L+ 

C 

22.15±1.09(29) 34.61±5.59(29) 0.95±0.05(29) 1.10±0.06(29) 

Norte & 
sur 

R + L 21.31±1.15 (25) 26.28±2.68 (25) 0.87±0.02 (25) 1.05±0.02 (25) 

Sur R +L + 

C 

19.40±1.31 (18) 32.77±8.67 (18) 0.91±0.03 (18) 1.05±0.03 (18) 

Norte R + L 25.07±0.85 (11) 34.93±4.78 (11) 0.86±0.01 (11) 1.00±0.02 (11) 

Sur R + L 18.37±1.56 (14) 19.49±1.35 (14) 0.89±0.03 (14) 1.08±0.0.3 (14) 

Norte R 25.12±1.41 (5) 27.58±4.16 (5) 0.88±0.005 (5) 0.97±0.04 (5) 
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Sur R 20.94±2.41 (7) 19.34±1.87 (7) 0.96±0.06 (7) 1.16±0.04 (7) 

Norte L 25.03±1.16 (6) 41.05±7.48 (6) 0.95±0.02 (6) 1.03±0.01 (6) 

Sur L 15.79±1.61 (7) 19.64±2.1 (7) 0.82±0.004 (7) 1.0±0.03 (7) 

Sur C 23.04±1.14 (4) 79.25±31.08 (4) 0.98±0.11 (4) 0.97±0.11 (4) 

 

Anexo 7. Resultados de un ANOVA de dos vías entre regiones y zonas de diferentes 
localidades del Caribe Mexicano en el periodo 2016-2018, aplicado a las concentraciones 
de nitrógeno inorgánico disuelto y fósforo inorgánico disuelto en columna de agua y agua 
intersticial de los sedimentos.  

 NID en columna de agua (µM)  

Fuentes de 
variación 

Grados 
Libertad 

Suma total 
de 

cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico 
F 

Valor P 

Región 1 276.6 276.65 13.36 0.001 
Zona 1 53.6 53.55 2.58 0.12 

Región*Zona 1 39.2 39.16 1.89 0.18 
Residuales 21 434.7 20.70   

 NID en agua intersticial (µM)  

Fuentes de 
variación 

Grados 
Libertad 

Suma total 
de 

cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico 
F 

Valor P 

Región 1 1468.2 1468.2 13.06 0.001 
Zona 1 229.1 229.1 2.038 0.16 

Región*Zona 1 265.9 265.9 2.365 0.14 
Residuales 21 2360.5 112.4   

 PID en columna de agua (µM)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
Libertad 

Suma total 
de 

cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico 
F 

Valor P 

Región 1 0.007 0.0072 0.847 0.36 
Zona 1 0.05 0.056 6.66 0.01 

Región*Zona 1 0.013 0.013 1.58 0.22 
Residuales 21 0.178 0.008   

 PID en agua intersticial (µM)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
Libertad 

Suma total 
de 

cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico 
F 

Valor P 

Región 1 0.034 0.034 3.66 0.07 
Zona 1 0.029 0.029 3.166 0.89 

Región*Zona 1 0.072 0.072 7.73 0.001 
Residuales 21 0.198 0.009   
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Anexo 8. Asociación de variación entre las concentraciones de NH4+ y las concentraciones 
de NID. (A) Asociación de variación caracterizada en la columna de agua (μM). (B) 
Asociación de variación caracterizada en el agua intersticial (μM). En la figura (A) Se 
encontró una asociación lineal entre NH4+ y DIN, Y= 2.83 + 0.96642x, R2 = 0.95, p < 0.05; 
mientras que en la figura (B) se observó una asociación lineal entre NH4+ y DIN, Y= 
5.3031 + 0.956706x, R2 = 0.96, p < 0.05. 

 

 

 

Anexo 9. Promedio de las diferentes especies del nitrógeno inorgánico agrupados por 
región y zona para la época 2016-2018. 

Región Zona NH4+ (μM) NO3- (μM) NO2- (μM) n= 
Sur (Arrecife posterior + 

 media laguna) 
14.67±1.83  3.64±0.75 0.05±0.002 14 

Sur Arrecife posterior 16.92±3.05 3.98±1.35 0.04±0.0002 7 
Sur Media laguna 12.43±1.87 3.30±0.74 0.06±0.001 7 

Norte (Arrecife posterior +  
media laguna) 

23.79±1.02 1.13±0.23 0.15±0.045 11 

Norte Arrecife posterior 24.10±1.54 0.97±0.14 0.04±0.005 5 
Norte Media laguna 23.52±1.48 1.27±0.43 0.24±0.06 6 
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Anexo 10. (A). Asociación entre la concentración de NID en el agua en función de la 
variación del contenido de materia orgánica acumulada en los sedimentos. Anexo 10B. 
Asociación entre las concentraciones de NID en el agua de poro del sedimento en función 
del contenido de materia orgánica acumulada en sedimentos marinos. En la figura (A) la línea 
negra continua describe un ajuste de modelo no lineal (R2 = 45, p < 0.05) aplicado únicamente 
para las muestras caracterizadas en el periodo 2016-18, mientras que en la figura (B) la línea 
negra continua describe un ajuste no lineal del modelo (R2 = 58, p < 0.05). Se incluyen valores 
de costa para años anteriores para otras localidades del Mar Caribe. 
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Anexo 11. Comparativo de las concentraciones de nitrógeno inorgánico disuelto y fósforo 
inorgánico disuelto en Huache, antes (verano-2017) y durante (verano-2018) una llegada 
masiva de Sargazo pelágico.  

Zona NID en columna de agua (µM) T-student,  
 

Valores 
P 

 2017 2018   
Arrecife posterior + 

media laguna 
22.25±2.65(8) 31.0±1.30(9) 9.43 < 0.01 

Arrecife posterior 26.24±4.46(4) 31.20±1.63(4) 1.08 > 0.05 
media laguna 18.25±1.47(4) 30.84±2.12(5) 21.19 < 0.01 

 NID en agua intersticial (µM)   

 2017 2018   
Arrecife posterior +  

media laguna 
22.82±0.85(6) 37.73±3.11(8) 10.76  < 0.01 

Arrecife posterior 23.67±0.88(3) 34.35±5.89(4) 2.33  > 0.05 
media laguna 21.97±1.45(3) 32.15±0.10(4) 80.10  < 0.01 

 PID en columna de agua (µM)   
 2017 2018   

Arrecife posterior +  
media laguna 

0.87±0.06(8) 1.87±0.1(9) 71.76 < 0.01 

Arrecife posterior 0.93±0.10(4) 1.95±0.10(4) 48.4  < 0.01 
media laguna 0.82±0.009(4) 1.8±0.16(5) 41.98 < 0.01 

 PID en agua intersticial (µM)   
 2017 2018   

Arrecife posterior +  
media laguna 

1.15±0.10(6) 2.21±0.07(8) 73.72  < 0.01 

Arrecife posterior 1.23±0.16(3) 2.15±1.7(4) 27.8 < 0.01 
media laguna 1.07±0.16(3) 2.27±0.10(4) 68.87 < 0.01 

En negrita resaltan las comparaciones que presentaron diferencias significativas (p < 0.05).
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Anexo 12. Compilado de las concentraciones de nutrientes en diferentes localidades del Caribe mexicano en diferentes épocas de 
colecta.  

Región Localidad Zona Año 
colecta 

NID  
(µM) 

PID 
(µM) 

NID:PID N Fuente 

Norte Puerto Morelos Media laguna y 
arrecife posterior 

1999 1.93±0.42 0.06±0.006 30.73±8.55 3 Este trabajo 

Norte  
Sur  

Puerto Morelos 
and Isla Chal, 
Sian Ka’an  
 

Media laguna y 
arrecife posterior 

2002 1.22±0.36 0.52±0005 2.62±0.68 5 Este trabajo 

Norte Punta Cancún, 
Punta Nizuc 

De la costa al 
arrecife 

2006-
2007 

3.01±0.82  0.28±0.04 11.15±3.46  24 Carriquiry-
Beltrán (2010) 
 

Norte Cancún, Isla 
Mujeres 

De la costa al 
arrecife 

2009 2.65±0.35 0.57±0.07 4.73±0.38 18 Herrera-Silveira 
et al. (2015) 

Norte Cancún, Isla 
Mujeres 

De la costa al 
arrecife 

2010 2.60±0.27 0.44±0.04 6.05±0.38 18 Herrera-Silveira 
et al. (2015) 

Norte Cancún, Isla 
Mujeres 

De la costa al 
arrecife 

2011 2.73±0.26 0.37±0.04 7.59±0.52 18 Herrera-Silveira 
et al. (2015) 

Norte Cancún, Isla 
Mujeres 

De la costa al 
arrecife 

2012 2.61±0.25 0.30±0.03 9.53±1.0 18 Herrera-Silveira 
et al. (2015) 

Norte Isla Mujeres, 
Punta Cancún, 
Punta Nizuc, 
Puerto Morelos, 
Cozumel 

Arrecife 2011-
2012 

3.64±0.68 0.27±0.02 11.89±1.77 21 Carriquiry et al. 
(2017) 

Norte Cancún, Isla 
Mujeres 

De la costa al 
arrecife 

2013 2.31±0.23 0.27±0.03 8.72±0.75 18 Herrera-Silveira 
et al. (2015) 
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Norte Puerto Morelos Media laguna 2013-
2014 

7.08±0.77 0.73±0.13 11.04±2.11 9 González-de 
Zayas et al. 
(2020) 

Norte Isla Mujeres, 
Punta Cancún, 
Punta Nizuc, 
Cozumel 

Arrecife 2013-
2014 

3.42±0.79 0.25±0.02 11.55±2.17 18 Carriquiry et al. 
(2017) 

Norte Cancún, Isla 
Mujeres 

De la costa al 
arrecife 

2014 2.14±0.28 0.30±0.05 7.30±0.67 12 Herrera-Silveira 
et al. (2015) 

Sur Punta Herrero, 
Uvero, Huache, 
Xcalak 

Media laguna y 
arrecife posterior 

2016-
2018 

23.14±2.08 0.79±0.06 27.03±2.45 12 Este trabajo 

Norte Puerto Morelos, 
Cancún 

Media laguna y 
arrecife posterior 

2016-
2018 

19.61±1.93 1.03±0.10 19.71±1.68 14 Este trabajo 

Norte Cancún, Puerto 
Morelos 

De la costa al 
arrecife 

2018 6.33±1.19 1.81±0.45 4.08±0.54 6 Pérez-Gómez et 
al. (2019) 

Norte Punta Nizuc, 
Puerto Morelos, 
Isla Mujeres 

De la costa al 
arrecife 

2018-
2019 

30.95±6.9 2.32±0.90 36.49±17.27 6 Cejudo et al. 
(2021) 
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Anexo 13. Esquema de la trayectoria de la degradación de la materia orgánica y la interacción de las concentraciones de nutrientes en 
sedimentos anóxicos y óxicos. Esquema tomado de Rabalais (2002). 
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Anexos del Capítulo 3 

Anexo 1. Estaciones de muestreo caracterizadas en este estudio en el periodo 2016-2018.   

 
Región Localidad Nombre de 

estación 
Zona No. 

estación 
Fecha 
colecta 

Clave 
localidad 

 Comunidad de macrófitas T. testudinum 

       Caracterización 
de biomasa 
superficial, 
tamaño y 

diversidad de la 
comunidad 

Contenido 
elemental de 

C, N, P y 
señal δ15N 

Propie-
dades 

ópticas 

Fisiología 
fotosintética 

Densidad 
de haces 

Biomasa 
por 

encima 
del 

sediento 

Biomasa 
subterrá-

nea 

Norte 
Punta Nizuc 

(PN) Nizuc 
Arrecife 
posterior 

R1 
Feb-17 N.PN.1R 

✓    ✓ ✓ 
 

Norte Punta Nizuc 
(PN) Nizuc 

Arrecife 
posterior 

R2 
May-17 N.PN.2R 

✓ ✓  ✓ ✓ ✓ 
 

Norte Punta Nizuc 
(PN) Nizuc 

Media 
laguna 

L1 
Feb-17 N.PN.1L 

✓    ✓ ✓ 
 

Norte Punta Nizuc 
(PN) Nizuc 

Media 
laguna 

L2 
May-17 N.PN.2L 

✓ ✓  ✓ ✓ ✓ 
✓ 

Norte Puerto 
Morelos 

Norte (PMN) Limones 

Arrecife 
posterior 

R1 May-17 

N.PMN.1R 

✓ ✓  ✓ ✓ ✓ 

 
Norte Puerto 

Morelos 
Norte (PMN) Limones 

Arrecife 
posterior 

R2 May-17 

N.PMN.2R 

✓    ✓ ✓ 

 
Norte Puerto 

Morelos 
Norte (PMN) Limones 

Media 
laguna 

L1 May-17 

N.PMN.1L 

✓ ✓  ✓ ✓ ✓ 

 
Norte Puerto 

Morelos 
Norte (PMN) Limones 

Media 
laguna 

L2 May-17 

N.PMN.2L 

✓    ✓ ✓ 

✓ 
Norte Puerto 

Morelos Sur 
(PMS) UNAM 

Arrecife 
posterior 

R1 

Oct-16 N.PMS.1R 

✓ ✓   ✓ ✓ 

 
Norte Puerto 

Morelos Sur 
(PMS) UNAM 

Media 
laguna 

L1 

Oct-16 N.PMS.1L 

✓ ✓ ✓ ✓ ✓ ✓ 

✓ 

Norte 

Puerto 
Morelos Sur 

(PMS) Ojo 

Ojo en 
Media 
laguna 

L-O 

Oct-16 N.PMS.OL 

✓ ✓   ✓ ✓ 

 

Sur 
Punta 

Herrero (PH) 
PH Arrecife 

posterior 
R1 

Sep-17 S.PH-1R 
✓ ✓ ✓ ✓ ✓ ✓ 
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Sur Punta 
Herrero (PH) 

PH Media 
laguna 

L1 
Sep-17 S.PH-1L 

✓ ✓ ✓ ✓ ✓ ✓ 
✓ 

Sur 
Uvero (U) 

Uvero Arrecife 
posterior 

R1 
Aug-17 S.U-1R 

 ✓ ✓ ✓ ✓ ✓ 
 

Sur 
Uvero (U) 

Uvero Arrecife 
posterior 

R2 Aug-17 
S.U-2R 

✓    ✓ ✓ 
 

Sur 
Uvero (U) 

Uvero Media 
laguna 

L1 Aug-17 
S.U-1L 

✓ ✓ ✓ ✓ ✓ ✓ 
✓ 

Sur 
Uvero (U) 

Uvero Media 
laguna 

L2 Aug-17 
S.U-2L 

✓    ✓ ✓ 
 

Sur 
Huache (H) 

Huache Arrecife 
posterior 

R1 
July-17 S.H-1R 

✓ ✓   ✓ ✓ 
✓ 

Sur 
Huache (H) 

Huache Arrecife 
posterior 

R2 
July-17 S.H-2R 

✓    ✓ ✓ 
 

Sur 
Huache (H) 

Huache Arrecife 
posterior 

R3 
July-18 S.H.3R 

✓ ✓ ✓ ✓ ✓ ✓ 
 

Sur 
Huache (H) 

Huache Media 
laguna 

L1 July-17 
S.H.1L 

✓ ✓   ✓ ✓ 
✓ 

Sur 
Huache (H) 

Huache Media 
laguna 

L2 July-17 
S.H.2L 

✓    ✓ ✓ 
 

Sur 
Huache (H) 

Huache Media 
laguna 

L3 July-18 
S.H.3L 

✓ ✓ ✓ ✓ ✓ ✓ 
 

Sur Xcalak (Xc) Xcalak Arrecife 
posterior 

R1 July-18 
S.Xc.1R 

✓ ✓ ✓ ✓ ✓ ✓ 
 

Sur Xcalak (Xc) Xcalak Media 
laguna 

L1 July-18 
S.Xc.1L 

✓ ✓ ✓ ✓ ✓ ✓ 
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Anexo 2. Protocolo utilizado para la determinación de las propiedades ópticas de especies 
representativas de la comunidad de macrófitas bentónicas. 

 
 El protocolo a seguir para estimar las propiedades ópticas en especies de la comunidad de 

macrófitas bentónicas se ajustó en función de las propiedas morfológicas de cada especie y 

fueron determinandas espectrofotométricamente mediante estimaciones directas o por 

técnicas combinadas según el caso. Uno de los criterios esta en función  del grosor del tejido 

o talo, donde especies cuyo grosor es <1 mm como T. testudinum, se realizan determinaciones 

directas de espectros de transmisión. Un segundo criterio aplicado era la presencia de 

estructuras de carbonato de calcio en las paredes celulares de las especies, lo cual les confiere 

una mayor dispersión de luz residual que la observada en especies con estructura más simple 

(Vásquez-Elizondo et al., 2017).  

 
Anexo 2.1 Determinación de espectros de transmisión. 
 

Las determinaciónes de los espectros de transmisión (T) se realizaron por 

espectrofotometría (ocean optics, USB 2000) para el rango de absorción de luz entre 400 y 

750 nm (PAR), con ayuda de una esfera integradora y siguiendo el método del “opal glass” 

propuesto por Shibata (1959) para reducir la dispersión residual. 

1. En las especies selecionadas que cumplieron con el primer criterio de selección 

para esta metodología (grosor < 1 mm, un tamaño de grosor del tejido/talo que es 

capaz de transmitir luz), se cortaron distintos segmentos, y a la par, algunos de 

ellos fueron blanqueados (baño en cloro comercial al 15%), mismo que se utilizó 

como “blanco” en cada determinación para corregir la absorción de componentes 

no fotosínteticos y la dispersión de luz residual (Enríquez y Jensen, 2003). 

2. El segmento de muestra pigmentada (» 1 cm2) era colocado en una celda de 

plastico 3 ml con agua de mar filtrada y con ayuda de un soporte de plástico eran 

fijadas a una de las caras de la celda y se situaba entre la luz emisora y la esfera 

integradora.  

3. El  “opal glass”  era colocado más cerca posible del “detector”  o bien entre la 

fuente de luz y la muestra, seleccionando la posición del opal glass que lograra la 
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mayor reducción de la dispersión residual, lo cual también dependía del tipo de 

muestra.  

4. Los valores de transmisión se obtienen mediante la siguiente formula: T = 10-D , 

donde D = absorbancia, medida por espectrofotometría en unidades relativas de 

densidad óptica  (O.D. units: optical density) y referidas a la atenuación de la luz 

(absorbancia aparente).  Si la dispersion residual y/o reflectancia son altas estas 

determinaciones no miden la absorbancia real, sino que la sobrestiman, pero si se 

mantiene dentro de unos límites aceptables (< 15 - 20%), es posible hacer una 

correción con los valores de atenuación por la longitud de onda 750 nm para 

estimar la absorbancia real a partir de la absorbancia aparente (ver Vásquez-

Elizondo et al., 2017). 

5. Los espectros de transmisión en especies de mayor grosor o con estructura de 

carbonato de calcio, se determinaron utilizando un sensor de irradiancia (Diving-

PAM), calibrado previamente por un sensor de luz (LI-190SA, LI-COR, USA) y 

siguiendo las indicacioens de Vasquez-Elizondo et al., (2017) que indican los 

errores del método propuesto por Beer et al., (1998) y cuantifican la magnitud de 

la sobreestimación de la absorción de luz si no se utiliza una referencia blanca. 

Las muestras se colocaban en un contenedor con fondo negro con agua de mar 

filtrada fijadas con un clip entre el sensor de irradiancia (Diving-PAM) y una 

fuente de luz externa. De la misma manera, se utilizó una muestra no-pigmentada 

como “blanco” para corregir la absorción de componentes no fotosintéticos y la 

dispersión de luz residual. La transmisión (T) se calculó siguiendo las siguientes 

formulas: T= LT/L0, para la muestra pigmentada y TW = LT/L0’ para el blanco; 

en donde LT= luz transmitida y L0 y L0’= luz incidental total.  

 
Anexo 2.2  Determinación de espectros de reflectancia 
 

Nuevamente, en muestras de mayor grosor o con estructura de carbonato de calcio Se 
realizaron determinaciones de espectros de reflectancia (R) por espectroradiómetro (ocean 
optics, USB 2000).   

1. Los segmentos de tejido fotosintético seleccionados se colocaron en un contenedor 

negro con agua de mar filtrada. 
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2. Alrededor y dentro del contenedor se colocaron varias fuentes de luz (e.g. halógena, 

anillo de leds y luz comercial) situadas a 25 cm del tejido y en un ángulo de 45º con 

respecto a la muestra con el objetivo iluminarla directamente y evitando la 

autosombra.  

3. La parte superior el contenedor era semi-cubierto por una semi-esfera de color blanco 

(altamente reflectante) con el objetivo de lograr una iluminación homogénea de la 

muestra con luz difusa.  

4. Se colocó una fibra óptica de 2 mm de diámetro conectada al espectrómetro y situada 

a menos de »2 cm del tejido para capturar la luz reflejada por el tejido medido sin 

causar autosombra. 

5.  La reflectancia se determinó como el cociente entre la radiación reflejada por la 

superficie del tejido y la radiación reflejada por una superficie altamente reflectante 

(> 96%). En este caso se utilizó teflón como superficie reflectante.  

6. Al igual que en los espectros de transmisión se utiliza la longitud de onda de 750nm 

para cuantificar las pérdidas de luz de la determinación (dispersión residual), que en 

este caso es el valor de reflectancia a 750nm. Bajas pérdidas indican (< 10%) valores 

de reflectancia próximos al 100% en este rango del espectro de mínima absorción 

de luz.  

7. Finalmente, los espectros de reflectancia fueron transformados siguiendo la formula 

D* = log(1/R), de acuerdo a Shibata (1969) y Enríquez et al. (2005), este descritpor 

es equivalente a la absorbancia (D) que se obtiene en las medidas de transmisión, 

con el objetivo de comparar los espectros. 

 

Una vez que finalizaba la determinación de las propiedades ópticas, el tejido se dividía en 

dos partes e inmediatamente cada parte fue escaneado junto a una que servía de escala para 

las estimas de área foliar. Una parte era inmediatamente congelada a -78 ºC para la 

determinación del contenido de clorofila, mientras que la segunda parte se secaba en la estufa 

a 60 ºC para medir posteriormente su peso seco. Esto permitió el contenido de pigmentos por 

área proyectada y estar el peso seco. 
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  2.3 Determinación de absorptancia (A) 
La absorptancia (A), es un descriptor de la capacidad de absorción de luz de los organismos 

fotosintéticos, la cual se define como la fracción de luz incidente absorbida por una superficie 

pigmentada, en este caso el tejido fotosintético. Por tanto, la absorptancia cuantifíca la 

cantidad de energía solar que potencialmente puede ser utilizada para la fijación de carbono 

orgánico durante el proceso fotosintético (Vasquez-Elizondo et al., 2017) y se obtiene a 

través de la siguiente formula general:  

1. (A) = 1- T - R 
  

donde: 

A= absorptancia; R= reflectancia; T= trasmitancia; y 1=estandarización del total de luz 

incidente que es el 100% de la que se absorbe, se refleja y se transmite. 

Únicamente para los organismos que carecen de un esqueleto de CaCO3,  se comprobó que 

tenían la mayoría de ellas, reflectancia (R) inferior al error analítico de la determinación 

(R<1%). Para estos tejido, A se calculó de acuerdo a la siguiente fórmula,: 

 

2. (A) = 1 – T 
 

A= Absorptancia; T=Trasnmitancia, R=<1%, =0; 

 

En organismos que poseen una estructura de carbonato de calcio, donde la 

transmisión es cercana a 0, se realizaron determinaciones directas de Reflenctancia, 

a través de la siguiente ecuación: 

3. (A)= 1- R 
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Anexo 3. Especies, localidades y fecha de colecta, y temperatura a las que se realizaron le determinaron distintos parámetros mediante 
curvas fotosíntesis-irradiancia en macrófitas bentónicas de las praderas de T. testudinum en el periodo 2016-2018.  

El símbolo Ö confirma la determinación de los parámetros señalados. 

Especie TºC Pmax RL Alpha EC EK n= Region Clave Locación Zona Fecha 
Pastos marinos             
Thalassia 
testudinum 

30ºC Ö Ö    8 Sur S4.PH Punta Herrero Arrecife 
posterior 

Sep-17 

T. testudinum 30ºC Ö Ö    8 Sur S4.PH Punta Herrero Media laguna Sep-17 
T. testudinum 30ºC Ö Ö    5 Sur S4.PH Punta Herrero Costa Sep-17 
T. testudinum 30ºC Ö Ö    8 Sur S5.U Uvero Arrecife 

posterior 
Aug-17 

T. testudinum 30ºC Ö Ö    12 Sur S5.U Uvero Media laguna Aug-17 
T. testudinum 30ºC Ö Ö    6 Sur S5.U Uvero Costa Aug-17 
T. testudinum 28ºC Ö Ö    4 Sur S6.H Huache Arrecife 

posterior 
July-18 

T. testudinum 28ºC Ö Ö    6 Sur S6.H Huache Media laguna July-18 
T. testudinum 28ºC Ö Ö    5 Sur S7.Xc Xcalak Media laguna July-18 
Macroalgae             
Chlorophyta             
Dictyosphaeria 
cavernosa 

28ºC Ö Ö Ö Ö Ö 4 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos 

Costa Sep-16 

Halimeda 
incrassata 

26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 6 Norte N1.PN Nizuc Arrecife 
posterior 

May-17 

H. incrassata 26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 5 Norte N1.PN Nizuc Media laguna May-17 
H. incrassata 26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 6 Norte N2.PMN Puerto 

Morelos Norte 
Arrecife 
posterior 

May-17 

H. incrassata 26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 5 Norte N2.PMN Puerto 
Morelos Norte 

Media laguna May-17 

H. incrassata 26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 10 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos Sur 

Costa Oct-16 
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H. incrassata 30ºC Ö Ö    8 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos Sur 

Arrecife 
posterior 

Oct-16 

H. incrassata 30ºC Ö Ö    8 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos Sur 

Media laguna Oct-16 

H. incrassata 30ºC Ö Ö Ö Ö Ö 6 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos Sur 

Costa Oct-16 

H. incrassata 30ºC Ö Ö    6 Sur S4.PH Punta Herrero Arrecife 
posterior 

Sep-17 

H. incrassata 28ºC Ö Ö    6 Sur S6.H Huache-18 Arrecife 
posterior 

July-18 

H. incrassata 28ºC Ö Ö    6 Sur S6.H Huache-18 Media laguna July-18 
H. incrassata 28ºC Ö Ö    5 Sur S7.Xc Xcalak Media laguna July-18 
Udotea 
flabellum 

26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 6 Norte N1.PN Nizuc 
 

Arrecife 
posterior 

May-17 

U. flabellum 26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 6 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos Sur 

Costa Oct-16 

U. flabellum 30ºC Ö Ö    8 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos Sur 

Arrecife 
posterior 

Oct-16 

U. flabellum 28ºC Ö Ö    2 Sur S6.H Huache Arrecife 
posterior 

July-18 

U. flabellum 28ºC Ö Ö    5 Sur S6.H Huache Media laguna July-18 
U. flabellum 28ºC Ö Ö    6 Sur S7.Xc Xcalak Arrecife 

posterior 
July-18 

U. flabellum 28ºC Ö Ö    4 Sur S7.Xc Xcalak Media laguna July-18 
U. cyathiformis 26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 6 Norte N2.PMN Puerto 

Morelos Norte 
Media laguna May-17 

Phaeophyta             
Avrainvillea 
longicaulis 

26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 6 Norte N2.PMN Puerto 
Morelos Norte 

Media laguna May-17 

A. longicaulis 26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 4 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos Sur 

Costa Oct-16 

A. longicaulis 28ºC Ö Ö    6 Sur S6.H 
Huache 

Arrecife 
posterior 

July-18 

A. longicaulis 28ºC Ö Ö    3 Sur S6.H Huache Media laguna July-18 
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A. longicaulis 28ºC Ö Ö    4 Sur S7.Xc Xcalak Media laguna July-18 
A. longicaulis 30ºC Ö Ö    6 Norte N3.PMS Puerto 

Morelos Sur 
Costa Oct-16 

Lobophora 
varieagata 

26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 4 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos Sur 

Costa Oct-16 

Lobophora 
varieagata 

28ºC Ö Ö Ö Ö Ö 8 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos Sur 

Costa Oct-16 

Padina sanctae-
crucis 

26ºC Ö Ö Ö Ö Ö 4 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos Sur 

Costa Oct-16 

Padina sanctae-
crucis 

28ºC Ö Ö Ö Ö Ö 9 Norte N3.PMS Puerto 
Morelos Sur 

Costa Oct-16 
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Anexo 4. Metodología utilizada para la determinación de Curvas P-E en plantas acuáticas. 
Se describen a detalle los protocolos para la determinación de Curvas P-E descritos en 
Enríquez et al. (2002), Cayabyab y Enríquez (2007) y Enríquez et al. (2019) y ajustados 
para este estudio. 

 
1. Selección de especies: se eligieron especies representativas y dominantes de 

fanerógamas marinas (e.g. T. testudinum), algas calcificadoras (e.g. Halimeda 

incrassata, Udotea flabellum) y algas carnosas (e.g. Avrainvillea longicaulis, 

Lobophora varieagata). 

2. Selección de especímenes: En cada pradera seleccionada, de las especies elegidas 

se colectaron especímenes en condiciones “óptimas”, criterio basado en 

observaciones directas de sus características morfológicas: nivel de pigmentación, 

tamaño, madurez del tejido y cantidad aparente de epifitas adheridas.  

3. Aclimatación de los especímenes: Los especímenes colectados se cepillaron 

cuidadosamente para limpiar de algas epífitas, se mantuvieron en pequeños 

acuarios con aireación, se realizaron los cortes de aproximadamente 2 cm2 de tejido 

joven y se dejaron en recuperación una noche antes de las determinaciones. 

4. Calibración de equipo:  Previamente, se filtraron muestras de agua de mar con una 

bomba de vacío, y en botellas de 500ml se pusieron en un baño con un 

termocirculador de agua hasta alcanzar la temperatura deseada (Fisher Scientific, 

USA). La temperatura elegida para las determinaciones era similar a la registrada 

durante su colecta. Para eliminar el error analítico de los electrodos se midieron los 

cambios en las concentraciones de oxígeno en muestras de agua de mar en cámaras 

cerradas y sin muestras biológicas. Asimismo, se realizaron dos puntos de 

calibración (1) bajo condiciones de saturación de aire (cámara abierta) y (2) bajo 

condiciones con concentraciones de Oxígeno al 0%, las cuáles se lograron 

reduciendo las concentraciones de Oxigeno de la muestra de agua de mar por la 

adición de N2 gaseoso. 

5. Curvas fotosíntesis- irradiancia (curvas P-E): Los cambios en la evolución de oxígeno 

fueron medidos polarográficamente con un electrodo tipo Clark en cámaras 
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cerradas (Hansatech, U.K.), conectadas a un termocirculador y mediante el software 

Labscribe. Previamente, se añadieron nuevas muestras de agua de mar filtrada en 

las cámaras y se les redujo un 30-40% de las concentraciones de O2 para prevenir 

una posible saturación de oxígeno inducida por la producción de oxígeno por la 

planta durante la incubación. Posteriormente, se introdujeron las muestras de los 

especímenes seleccionados en las cámaras y se cerraron. Cada cámara estaba 

controlada individualmente por un pequeño agitador magnético para producir una 

agitación moderada. Todo el sistema estaba conectado a un baño de recirculación 

con un sistema de temperatura controlada (Fisher Scientific). Inicialmente los talos 

seleccionados fueron expuestos a la oscuridad durante 15 minutos, luego fueron 

expuestos progresivamente a 13 diferentes intensidades de luz de 8, 14, 21, 37, 61, 

104, 122, 238, 344, 593, 866, 1123 a 2245 µmol fotones m-2 s-1, el tiempo de 

exposición para cada intensidad fue de 5 minutos y después fueron expuestos 

nuevamente 15 minutos en la oscuridad. Las luces se seleccionaron cubriendo dos 

zonas de la curva (1) Zona de no saturación lumínica y (2) Zona bajo irradiancias de 

saturación. 

6. Obtención de parámetros: (1) Respiración en oscuridad (Rd): se refiere a las tasas 

de respiración en oscuridad y se expresa en µmol O2 cm2 h-1; (2) eficiencia 

fotosintética (denominada alpha): se refiere a la pendiente inicial de la curva de 

fotosíntesis representada por la pendiente de una regresión lineal y se expresa en 

(µmol O2 cm2 h-1) (µmol quanta -2 s-1 );  (3) el punto de compensación de O2/CO2 (EC): 

valor en el que la concentración de O2 es igual a la de CO2 se obtiene dividiendo Rd 

entre el valor de alpha y se expresa en  µmol quanta -2 s-1 ;  (4) la irradiancia de 

saturación (EK): se refiere al inicio de la zona de saturación de luz observada en la 

curva y se expresa en µmol quanta -2 s-1 y se obtiene dividiendo el valor de Pmax entre 

el valor de alpha; (5) fotosíntesis máxima (Pmax): se refiere a al valor de fotosíntesis 

máxima obtenido una vez que la curva ha pasado la saturación de luz y y se expresa 

en µmol O2 cm2 h-1 ; (6) respiración post-iluminación (RL): se refiere respiración 

después de un periodo de iluminación (saturación) y se expresa en µmol O2 cm2 h-1 . 
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Una vez finalizadas las determinaciones, el tejido de la muestra era dividido en dos 

partes, una destinada para obtener el su peso seco en gramos y la otra mitad era 

guardada inmediatamente en un congelador a -79ºC hasta su análisis de clorofila-a. 

 

 

Anexo 5. Praderas marinas caracterizadas en Puerto Morelos Sur en 2013. 

 
Región Localidad Fecha 

colecta 

Nombre de 

estación 

Zona No. 

estación 

Clave Profundidad 

(m) 

Norte Puerto 

Morelos 

Sur 

2013 

UNAM Arrecife 

posterior 

E1 

N.PMS-1R*** 

3.0  

  Ceiba Media laguna E2 N.PMS-3A*** 3.0  

  Ceiba Media laguna E3 N.PMS-3L*** 2.8  
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Anexo 6. Listado de especies de macrófitos bentónicos de las praderas marinas del Caribe mexicano identificadas en este estudio en 
diferentes localidades y épocas.  

La x denota presencia mientras que el 0 denota ausencia de la especie en la localidad muestreada. 
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Chlorophyta                               

Avrainvillea 
elliottii 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
A. longicaulis 0 0 0 0 0 0 0 X X X X X 0 X 0 X 0 X X X X 0 X 0 0 X X X X 0 
A. nigrigans 0 X 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Caulerpa 
cupressoides 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 
C. lanuginosa 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
C. prolifera 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 
Dictyospaheria 
cavernosa 0 0 0 0 X X 0 0 0 X 0 0 X X 0 X X 0 0 0 0 0 X 0 0 0 X X X X 
Halimeda 
discoidea 0 0 0 0 0 0 0 X X X X 0 X 0 0 0 0 0 X X X 0 X 0 0 0 0 0 0 0 
H. incrassata 0 0 X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X 0 X X X X X 
H. monile X X X 0 0 0 0 X X X X X X X X X 0 X 0 X X X 0 X X X X X X x 
H. opuntia 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 X X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Halimeda sp. 0 0 0 0 0 0 X 0 X X 0 0 0 X X X X X X X X 0 X X X X X X X X 
H. tuna 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Penicillus 
dumetosus 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
P. lamorouxii X X X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
P. pyriformis 0 0 0 0 0 0 X 0 0 X X 0 0 0 0 X X X 0 X 0 X 0 X 0 0 0 0 0 0 
P. capitatus 0 X X X X X X 0 X X X X 0 X X X X X X X X X X X X 0 0 X 0 X 
Rhipocephalus 
phoenix X 0 0 X X X 0 X X 0 X 0 0 0 0 0 X X 0 0 0 X X 0 0 0 0 X 0 0 
R. phoenix var 
brevifolius 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Udotea 
abbottium 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 
U. caribaea 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 
U. conglutinada 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 X X 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 
U.cyanthiformis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
U. dixonii 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 X 0 0 0 X X 0 0 X X X X X 0 0 0 0 0 0 0 
U. fibrosa 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 X X 0 X 0 X X X X X X X 0 0 X 0 0 X 0 x 
U. flabellum X 0 0 0 0 0 X 0 0 X 0 X X 0 0 X X 0 X X X X X 0 X 0 0 0 0 X 
U. loensis 0 0 0 0 0 0 X 0 0 X X 0 0 0 0 0 0 X 0 0 X X X 0 0 0 0 0 0 0 
U. occidentalis 0 0 0 X X X X 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 X 0 0 0 0 0 X 0 0 
Udotea sp. 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 X X X 0 0 0 0 X 0 0 0 0 
Udotea sp. 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
U. spinulosa X X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 
U. wilsonii 0 0 0 0 0 0 0 X X X 0 X 0 0 0 0 0 0 X X X 0 X 0 x 0 0 0 0 0 
Valonia 
aegagropila 0 0 0 0 X X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
V. macrophysa 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 
V. ventricosa 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 X X 0 0 0 X 0 0 
* Alga verde no 
identificada.  0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 
Rhodophyta                               
Acanthophora 
sp. 

0 0 0 
0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X X 0 0 0 0 0 0 X X 0 0 0 0 X 

Amphiroa sp. 0 0 0 0 X 0 0 0 0 X 0 0 X 0 X X X 0 0 0 0 0 0 0 X X 0 0 X 0 
Jania sp. 0 0 0 X X 0 X X 0 0 X 0 0 0 0 X 0 0 0 0 X X 0 0 0 0 0 0 0 0 
Neogonolithion 
sp. 0 0 0 X X X 0 0 0 X X 0 X X X X X 0 0 0 0 0 0 0 X 0 X X X 0 
*Alga roja no 
identificada sp.1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
* Alga roja no 
identificada sp.2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 
Phaeophyta                               
Dictytoa sp. 0 0 0 0 X X 0 X 0 0 0 X X 0 0 X X 0 0 X X 0 0 0 0 0 0 0 X X 
Ectocarpus sp. 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X X 0 0 0 X 0 
Lobophora 
variegata 

X 0 X 
0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 X X 0 0 0 0 

Padina sp. 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Fanerógamas marinas                             
Halodule 
wrightii 0 0 0 0 X X 0 0 X 0 0 0 0 0 0 0 0 X X X X X X 0 0 0 0 0 0 0 
Syringodium 
filiforme X X X X X X X X X X X X 0 X X X X X X X 0 0 X X X X X X X 0 
Thalassia 
testudinum X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X X 
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Anexo 7. (A) Número de especies identificadas de acuerdo a su grupo ecológico y 
taxonómico de las praderas marinas del Caribe mexicano.  (B) Biomasa relativa de la 
comunidad de macrófitas de las praderas marinas del Caribe mexicano en diferentes épocas 
de colecta. 

 
 

 

Anexo 8. Resultados de ANOVA de dos vías para probar las diferencias entre regiones y 
zonas en la diversidad de especies de la comunidad de macrófitas de las praderas marinas 
en el periodo 2016-2018.  

Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico 
F 

Valor P 

Región 1 138.32 138.32 9.57 0.005* 
Zona 1 1.42 1.42 0.098 0.75 

Región*Zona 1 13.23 13 0.915 0.35 
Residuales 20 288.9 14.45   
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Anexo 9. Resultados de la prueba de análisis de similitudes (ANOSIM) mediante 
comparaciones por pares de la composición y abundancia de especies de la comunidad de 
macrófitas de las praderas marinas entre los periodos de colecta, sin considerar factores 
como región y/o zonación.  

Factor Estadístico R Probabilidad de R No. permutaciones 

Global 0.379 0.002 999 

1999, 2013 0.889 0.001 10 

1999, 2016-18 0.55 0.001 999 

2013, 2016-18 0.166 0.09 999 

Generalmente, los valores del estadístico R se interpretan siguiendo los siguientes rangos: 
cuando R > 0.75 diferencias estructurales claras; R > 0.50 < 0.75 como diferencias 
estructurales; para R > 0.25 < 0.50 comunidades con estructuras ligeramente diferentes, R > 
0.1 < 0.25, estructuras similares (Clarke y Gorley, 2015). 
 
 
Anexo 10. Resultados de la prueba de análisis de similitudes (ANOSIM) mediante 
comparaciones por pares de la composición y abundancia de especies de la comunidad de 
macrófitas de las praderas marinas entre los periodos de colecta, sin considerar factores como 
región y/o zonación.  
Factor Estadístico R Probabilidad de R No. permutaciones 

Global 0.36 0.01 999 

1999, 2013 0.782 0.04 210 

1999, 2016-18 0.511 0.01 999 

2013, 2016-18 0.076 0.22 999 

Esta comparativa incluye praderas de la costa de 1999 (Enríquez y Pantoja-Reyes, 2005).  
Las fuentes de variación con un efecto significativo (p < 0.05) se señalan en negrita. 
Generalmente, los valores del estadístico R se interpretan siguiendo los siguientes rangos: 
cuando R > 0.75 diferencias estructurales claras; R > 0.50 < 0.75 como diferencias 
estructurales, para R > 0.25 < 0.50 comunidades con estructuras ligeramente diferentes, R > 
0.1 < 0.25, estructuras similares (Clarke y Gorley, 2015). 
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Anexo 11.  Porcentaje de la varianza total explicada por cada uno de los autovalores del 
análisis de componentes principales. En negritas se destacan las correlaciones más altas 
(carga > ± 0,1] entre parámetros y componentes principales. 

Género PC1 PC2 PC3 
Thalassia 0.105 -0.322 0.313 

Syringodium 0.071 -0.028 0.410 
Halodule 0.005 0.005 -0.030 
Halimeda 0.271 -0.844 0.075 
Udotea -0.055 -0.183 -0.269 

Penicillus -0.119 -0.109 -0.541 
Rhipocephalus -0.015 -0.032 -0.188 
Neogoniolithon 0.937 0.233 -0.093 

Amphiroa 0.068 0.052 -0.070 
Jania 0.036 -0.013 -0.101 

Avrainvillea -0.049 -0.269 -0.039 
Lobophora -0.066 -0.039 0.275 

Dictyota 0.044 0.02 -0,054 
Caulerpa 0.004 -0.013 0.013 

Proporción de la varianza 55.3% 16.5% 7.1% 
Proporción acumulada 55.3% 71.8% 78.9% 
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Anexo 12. Resultados del análisis SIMPER (porcentajes de similitud) mostrando únicamente las especies que contribuyeron 
mayormente a la similitud/ disimilitud entre periodos de colecta y que en su conjunto explican más del 70% de las diferencias.  

Año Promedio de 
similaridad 

Especies Promedio de 
abundancia 

Promedio de 
similaridad 

Contribución 
(%) 

Contribución 
acumulada (%) 

1999 53.59 Thalassia testudinum 
Halimeda spp. 

54.97 
23.07 

31.21 
12.65 

58.22 
23.61 

58.22 
81.83 

2013 46.64 Halimeda spp. 
Thalassia testudinum 

Penicillus spp. 

123.75 
33.64 
19.63 

23.70 
7.56 
4.48 

50.82 
16.22 
9.6 

50.82 
67.03 
76.63 

2016-18 53.05 Halimeda spp. 
Thalassia testudinum 

151.37 
112.37 

22.67 
21.75 

42.73 
41.01 

42.73 
83.74 

Año Promedio de 
disimilitud 

Especies Promedio de 
abundancia 

Promedio de 
disimilitud 

Contribución 
(%) 

Contribución 
acumulada (%) 

1999 vs 2013 63.66 Halimeda spp. 
Neogoniolithon sp. 

T. testudinum 
Penicillus spp. 

Udotea spp. 

23.07 
0 

54.97 
3.96 
5.42 

21.9 
11.24 
6.58 
4.48 
4.07 

34.46 
17.65 
10.34 
7.03 
6.40 

34.46 
52.11 
62.46 
69.49 
75.89 

1999 vs 
2016-18 

62.07 Halimeda spp. 
Thalassia testudinum 
Neogoniolithon sp. 

23.07 
54.97 

0 

22.81 
12.32 
11.39 

36.75 
19.85 
18.35 

36.75 
56.60 
74.95 

2013 vs 
2016-18 

52.67 Halimeda spp. 
Neogoniolithon sp. 

Thalassia testudinum 
Udotea spp. 

123.75 
54.81 
33.64 
20.54 

13.25 
13.18 
10.33 
2.61 

25.17 
25.02 
19.62 
4.95 

25.17 
50.18 
69.80 
74.76 



 264 

Anexo 13. Resultados del análisis SIMPER (porcentajes de similitud) mostrando únicamente las especies que contribuyeron 
mayormente a la similitud/ disimilitud entre regiones y zonas de colecta en el periodo 2016-2018 y que en su conjunto explican más 
del 70% de las diferencias.  

 
Region, Zone Promedio de 

similaridad 
Especies Promedio de abundancia Promedio de 

similaridad 
Contribución 

(%) 
Contribución 
acumulada 

(%) 

Arrecife posterior, 
norte. 

72.96 Thalassia testudinum 
Halimeda spp. 
Penicillus spp. 

5.96 
6.10 
2.87 

24.03 
23.17 
11.08 

32.94 
31.75 
15.18 

32.94 
64.69 
79.88 

Arrecife posterior, 
sur. 

66.09 Thalassia testudinum 
Halimeda spp. 

Neogoniolithon sp. 

5.20 
5.05 
4.73 

21.23 
20.58 
12.63 

32.12 
31.13 
19.11 

32.12 
63.26 
82.37 

Media laguna, norte 74.70 Halimeda spp. 
Thalassia testudinum 

Penicillus spp. 

6.27 
5.39 
2.91 

24.44 
21.0 
9.98 

32.72 
28.11 
13.37 

32.72 
60.83 
74.20 

4. Media laguna, sur 63.33 Thalassia testudinum 
Neogoniolithon sp. 

6.0 
5.38 

25.54 
22.59 

40.33 
35.67 

40.33 
76.01 

Año Promedio de 
disimilitud 

Especies Promedio de abundancia Promedio de 
disimilitud 

Contribución 
(%) 

Contribución 
acumulada 

(%) 

   Arrecife 
posterior, 

norte 

Arrecife 
posterior, sur. 

   

Arrecife posterior, 
norte vs. 

Arrecife posterior, 
sur. 

37.30 Neogoniolithon sp. 
Halimeda spp. 
Penicillus spp. 

Thalassia testudinum 

0.54 
6.10 
2.87 
5.96 

4.73 
5.05 
1.49 
5.20 

10.72 
4.72 
4.60 
3.66 

28.75 
12.66 
12.32 
9.82 

28.75 
41.41 
53.73 
63.55 
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Avrainvillea spp. 1.22 1.03 2.95 7.91 71.46 

   Arrecife 
posterior, 

norte. 

 Media laguna, 
norte 

   

Arrecife posterior, 
norte vs. 

Media laguna, norte 

24.79 Halimeda spp. 
Avrainvillea spp. 

Syringodium 
filiforme 

Thalassia testudinum 
Udotea spp. 

Penicillus spp. 

6.10 
1.22 
1.29 
5.96 
2.23 
2.87 

6.27 
2.31 
1.64 
5.39 
2.33 
2.91 

3.66 
3.40 
3.22 
3.03 
2.54 
2.38 

14.77 
13.71 
13.0 
12.24 
10.23 
9.59 

14.77 
28.47 
41.47 
53.71 
63.95 
73.54 

   Arrecife 
posterior, 

norte 

 Media laguna, 
sur 

   

Arrecife posterior, 
norte vs. 

Media laguna, sur 

36.57 Neogoniolithon sp. 
Penicillus spp. 

Udotea spp. 
Halimeda spp. 
Syringodium 

filiforme 
Thalassia testudinum 

0.54 
2.87 
2.23 
6.10 
1.29 
5.96 

2.96 
1.30 
0.56 
6.0 
1.57 
5.38 

6.61 
4.87 
3.95 
3.76 
3.32 
3.17 

18.07 
13.32 
10.81 
10.27 
9.07 
8.67 

18.07 
31.39 
42.20 
52.48 
61.54 
70.22 

   Arrecife 
posterior, sur 

Media laguna, 
sur 

   

Arrecife posterior, 
sur vs. 

Media laguna, sur 

35.18 Neogoniolithon sp. 
Penicillus spp. 
Halimeda spp. 

Thalassia testudinum 
Syringodium 

filiforme 

4.73 
1.49 
5.05 
5.20 
0.88 
0.0 

2.96 
1.30 
6.0 
5.38 
1.57 
1.23 

9.17 
3.87 
3.44 
3.04 
2.89 
2.89 

26.07 
11.0 
9.78 
8.65 
8.21 
8.21 

26.07 
37.07 
46.85 
55.50 
63.71 
71.92 
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Lobophora variegata 

   Media 
laguna, norte 

Media laguna, 
sur 

   

Media laguna, norte 
vs. 

Media laguna, sur 

37.35 Neogoniolithon sp. 
Penicillus spp. 

Udotea spp. 
Avrainvillea spp. 

Lobophora variegata 
Halimeda spp. 
Syringodium 

filiforme 

0.0 
2.91 
2.33 
2.31 
0.15 
6.27 
1.64 

2.96 
1.30 
0.56 
0.67 
1.23 
6.0 
1.57 

6.56 
4.89 
4.45 
4.24 
2.92 
2.92 
2.75 

17.55 
13.10 
11.92 
11.35 
7.82 
7.81 
7.35 

17.55 
30.65 
42.56 
53.92 
61.74 
69.55 
76.91 
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Anexo 14. Resultados de la ANCOVA para determinar diferencias entre los interceptos y 
pendientes de las asociaciones de variación entre el contenido de N en función del 
contenido de C almacenado en el tejido o talo de las macrófitas bentónicas.  

Fuente de 
variación 

Df SM MS Estadístico 
F 

Valor P 

Contenido 
elemental 

1 135.54 135.54 406.57 0.002 

Géneros 7 63.7 9.10 27.29 0.001 
Contenido 

elemental* géneros 
7 19.61 2.8 8.40 0.003 

Residuales 231 77.01 0.33   
Se muestran únicamente los resultados del modelo y no las comparaciones individuales de 
pendientes. En negritas se muestran diferencias significativas (p < 0.05). 
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Anexo 15. Parámetros (ecuación),  coeficiente de determinación-R2  y probabilidad asociada-
p) describiendo la asociación lineal del contenido de N en función del contenido de C en el 
tejido de macrófitas bentónicas del Caribe mexicano caracterizadas en este estudio de 
acuerdo con su capacidad para almacenar N.  

Grupo, género o 
especie 

Ecuación N R2 Estadistico 
F  

Valor P 

Capacidad alta      
Avrainvillea Y= -0.25891 + 0.11662x 13 0.70 26.4  < 0.01 
Halimeda Y= -0.32555 + 0.10987x 29 0.80 204  0.001 
H. discoidea Y= -0.4458 + 0.1222x 10 0.92 167  < 0.01 
Penicillus  Y= -0.21668 + 0.094475x 22 0.81 42.8  < 0.01 
Rhipocephallus  Y= -0.52208 + 0.1087x 8 0.86 29.3 < 0.01 
Udotea  Y= -0.46477 + 0.1107x 40 0.81 170.7  < 0.001 
Capacidad moderada     
Avrainvillea  Y= -0.09588 + 0.050495x 5 0.99 129 < 0.01 
Halimeda Y= 0.079807 + 0.0421x 55 0.86 180 < 0.001 
T. testudinum Y= 0.039176 + 0.05024x 46 0.70 47.23 < 0.01 
S. filiforme Y= 0.44038 + 0.02989x 22 0.70 50.92 < 0.01 
Capacidad baja      
L. variegata Y= 0.71529 + 0.0042499x 6 0.09 0.39 0.56 
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Anexo 16. (A) Asociación de la variabilidad del contenido elemental de P en función del 
contenido de C en hojas de T. testudinum. (B) Asociación de la variabilidad del contenido 
elemental de P en función del contenido de N en hojas de T. testudinum. 

En la figura (A)  la linea negra muestra una asociación no lineal que describe un R2 = 0.24, 
p < 0.05, mientras que en la figura (B) .  La linea negra muestra una asociación no lineal 
que describe un R2 = 0.32, p < 0.05. Circulos rojos representan muestras de localidades del 
norte y circulos azules del sur del estado de Quintana Roo. 
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Anexo 17. Promedio de la absorptancia del talo (APAR) y de la absorptancia en el pico rojo 
de la clorofila a (Absorptancia, A675). 

Localidad Zona Especie APAR (%) A675 (%) N 
Puerto 
Morelos Sur Media laguna 

Avrainvillea 
longicaulis 70.58±1.04 72.27±0.57 3 

Uvero Media laguna A. longicaulis 75.74±0.13 77.02±0.02 2 
Xcalak Media laguna A. longicaulis 81.30±0.87 83.93±0.43 2 

Huache-18 Arrecife posterior 
Halimeda 
incrassata 69.44±1.67 77.51±1.51 9 

Huache-18 Media laguna H. incrassata 69.55±2.01 75.41±2.3 8 
Punta Herrero Arrecife posterior H. incrassata 53.96±4.07 55.38±5.18 4 
Uvero Arrecife posterior H. incrassata 67.97±1.16 72.81±2.38 4 
Xcalak Arrecife posterior H. incrassata 78.72±1.52 84.40±1.72 11 
Xcalak Media laguna H. incrassata 70.87±3.32 79.29±3.65 6 
Xcalak Arrecife posterior H. tuna 64.17±3.07 70.81±3.85 7 

Punta Herrero Arrecife posterior 
Thalassia 
testudinum 47.07±2.34 50.46±4.42 9 

Punta Herrero Costa T. testudinum 53.24±1.73 68.51±3.0 9 
Punta Herrero Media laguna T. testudinum 51.02±1.92 63.16±1.71 7 
Uvero Costa T. testudinum 48.25±0.74 71.68±1.34 8 
Uvero Media laguna T. testudinum 47.24±2.61 63.49±3.81 5 

Huache-18 Arrecife posterior 
Udotea 
cyathiformis 75.60±2.27 81.55±1.63 7 

Huache-18 Media laguna Udotea flabellum 85.68±0.69 88.23±0.64 5 
Uvero Arrecife posterior U. flabellum 85.00±1.64 90.10±1.28 10 
Xcalak Arrecife posterior U. flabellum 75.87±1.36 79.94±1.32 6 
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Anexo 18. Descriptores que describen la asociación fotosíntesis vs. Irradiancia (Curvas P-E) en especies de macrófitas bentónicas de 
las praderas marinas de T. testudinum.  
 

Especie 
 

Alpha 
(µMol O2 cm2 h-1 )/ 

(µMol quanta m2 s-1) 

EC 
(µMol quanta m2 

s-1 ) 

EK 
(µMol quanta m2 s-1 ) 

Pmax bruta 
(µMol O2 cm2 h-1 ) 

RL 

(µMol O2 cm2 h-1 ) 

Fanerógamas marinas      
Thalassia testudinum    2.15±0.17 (58) 0.91±0.11 (60) 

Macroalgas      
Chlorophyta      

Avrainvillea longicaulis 0.007±0.001 (10) 83.23±6.66 (10) 108.11±11.7 (9) 1.45±0.11 (22) 0.57±0.06 (22) 
Dictyosphaeria cavernosa 0.004±0.001 (4) 38.42±11.6 (4) 181.67±30.3 (4) 1.18±0.18 (4) 0.50±0.08 (4) 

Halimeda incrassata 0.012±0.001 (43) 36.92±2.92 (37) 94.19±4.62 (41) 2.28±0.16 (74) 0.89±0.06 (74) 
Udotea cyathiformis 0.010±0.001 (6) 55.81±6.18 (6) 122.4±9.35 (6) 1.93±0.54 (4) 0.95±0.34 (4) 

Udotea flabellum 0.020±0.004 (16) 32.84±3.62 (16) 113.99±10.31 (16) 3.36±0.33 (51) 1.49±0.17 (51) 
Phaeophyta      

Lobophora varieagata 0.013±0.001 (12) 17.08±1.5 (12) 70.52±8.65 (11) 1.55±0.07 (11) 0.43±0.06 (11) 
Padina sp. 0.009±0.001 (4) 23.33±3.32 (4) 109.23±19.15 (4) 2.39±0.18 (13) 0.49±0.03 (13) 

Valores estan expresados en promedio±error estandar y el número de réplicas en paréntesis. 
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Anexo 19.  Respuesta fotosintética a la luz (curvas P vs E por unidad de área) de tres 
especies representativas de la comunidad de macrófitas de bentónicas de las praderas 
marinas de T. testudinum colectadas en Puerto Morelos Norte (Limones). 
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Anexo 20.  Atributos que describen la asociación fotosíntesis vs. Irradiancia (Curvas P-E) en especies de macrófitas bentónicas de las 
praderas marinas de T. testudinum por localidad de colecta. Valores estan expresados en promedio±error estandar y el número de réplicas 
en paréntesis. 
 

Especie 
 

Localidad Alpha 
 

EC 
 

EK 
 

Pmax bruta RL N 

Fanerógamas marinas       
Thalassia testudinum Punta Herrero    2.45±0.32 1.46±0.22 27 

 Uvero    1.90±0.25 0.70±0.11 26 
 Huache-18    1.38±0.10 0.32±0.04 10 
 Xcalak    1.53±0.11 0.22±0.06 5 

Macroalgas        
Chlorophyta        
Avrainvillea 
longicaulis 

Puerto 
Morelos Norte 0.009±0.001 90.61±9.86 112.26±20.9 1.92±0.25 0.81±0.17 

6, 4 

 
Puerto 

Morelos Sur 0.004±0.0003 72.17±4.63 102.92±8.75 0.85±0.04 0.39±0.02 
4,4 

 Uvero    1.58±0.18 0.80±0.16 4 
 Huache-18    1.55±0.22 0.57±0.10 9 
 Xcalak    1.25±0.19 0.28±0.03 4 

Dictyosphaeria 
cavernosa 

Puerto 
Morelos Sur 0.041±0.001 38.42±11.6 181.6±30.30 0.50±0.08 1.18±0.2 

4 

Halimeda incrassata 
Puerto 

Morelos Norte 0.011±0.001 57.32±3.8 81.78±3.34 1.67±0.09 0.77±0.08 
11 

 Nizuc 0.010±0.003 36.34±4.9 112.27±9.14 3.58±1.01 1.27±0.34 12,11 

 
Puerto 

Morelos Sur 0.016±0.002 23.7±2.6 91.21±8.91 2.08±0.14 0.73±0.10 
16 

 Punta Herrero    1.58±0.16 0.92±0.09 5 
 Uvero    2.48±0.20 1.31±0.11 17 
 Xahuayxol 0.014±0.001 34.58±1.8 89.29±3.26 1.42±0.12 0.58±0.07 4,3 

Udotea cyathiformis 
Puerto 

Morelos Norte 0.010±0.003 55.81±6.2 122.4±9.36 1.94±0.55 0.95±0.35 
6 

Udotea flabellum Nizuc 0.036±0.01 32.44±4.0 140.18±19.2 7.63±1.92 3.08±0.84 6 
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Puerto 

Morelos Sur 0.012±0.001 22.34±3.9 87.51±9.8 1.51±0.16 0.52±0.09 
6 

 Uvero    4.15±0.38 2.27±0.20 9 
 Huache-18    1.88±0.13 0.59±0.10 7 
 Xcalak    2.15±0.28 0.59±0.08 10 
 Xahuayxol 0.01±0.001 49.20±6.4 114.4±16.5 1.80±0.17 0.83±0.08 4 

Phaeophyta        

Lobophora varieagata 
Puerto 

Morelos Sur 0.013±0.002 17.08±1.57 70.52±8.66 1.55±0.14 0.43±0.05 
11 

Padina sp. 
Puerto 

Morelos Sur 0.010±0.002 23.33±1.84 38.31±10.6 2.40±0.18 0.49±0.04 
13 

Unidades en que se expresan alpha: (µMol O2 cm2 h-1 )/ (µMol quanta m2 s-1), EC: (µMol quanta m2 s-1 ); EK: µMol quanta m2 s-1 , Pmax 
bruta: µMol O2 cm2 h-1  y RL: µMol O2 cm2 h-1  . 
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Anexo 21. Variabilidad de los parámetros estructurales de T. testudinum de acuerdo con la zona, región y época de 
colecta. Los gráficos A y B muestra la variabilidad de la biomasa por encima del sedimento y la densidad de haces, 
respectivamente. Los gráficos C y D muestran el tamaño del haza por unidad de peso y de área, respectivamente. Los 
gráficos E y F muestran la variabilidad de los paramétros LAI y LAR, respectivamente. 

 



 276 

Anexo 22. Resultados de ANOVA de dos vías para comprobar las diferencias entre regiones 
y zonas en parámetros estructurales de T. testudinum para el periodo 2016-2018.  
  

 Biomasa por encima del sedimento (gPS m-2)  

Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor de P 

Región 1 5576 5576 3.340 0.0819 
Zona 1 1246 1246 0.746 0.3975 

Región*zona 1 1326 1326 0.794 0.3829 
Residuales 21 35060 1670   

 Densidad de haces (# haces m-2)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor de P 

Región 1 49001 49001 1.882 0.18 
Zona 1 1 1 0.0 0.99 

Región*zona 1 9520 9520 0.36 0.55 
Residuales 21 546887 26042   

 Tamaño del haz por área (cm2 haz-1)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor de P 

Región 1 156.81 156.81 1.764 0.198 
Zona 1 229.8 229.78 2.584 0.123 

Región*zona 1 77.9 77.95 0.877 0.360 
Residuales 21 1867.2 88.91   

 Tamaño del haz por peso  (gPS haz-1)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor de P 

Región 1 0.0052 0.0052 2.23 0.15 
Zona 1 0.0082 0.0082 3.575 0.072 

Región*zona 1 0.00013 0.00013 0.056 0.8159 
Residuales 21 0.4869 0.00232   

 LAI  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor de P 

Región 1 1.626 1.626 2.402 0.136 
Zona 1 0.337 0.3372 0.498 0.488 

Región*zona 1 1.246 1.245 1.84 0.19 
Residuales 21 14.217 0.677   

 LAR (cm2 g PS-1)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor de P 

Región 1 70.37 70.37 1.481 0.278 
Zona 1 48.60 48.60 1.023 0.358 

Residuales 5 237.56 47.51   
Las fuentes de variación con un efecto significativo (p < 0.05) se señalan en negrita. 
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Anexo 23. Comparación de los rasgos fisiológicos y estructurales de la comunidad de praderas marinas; de la especie constructora de 
hábitat T. testudinum y de los géneros/especies dominantes para seis categorías de praderas marinas propuestas.  
Todos los valores se expresan como media±SE, el número de réplicas de cada determinación también se muestra para cada descriptor y de acuerdo 
con el grupo (N). Cuando el número de réplicas es superior al número de praderas marinas caracterizadas para cada categoría, significa que la 
comparación se realizó con todas las réplicas agrupadas por categoría y no por los valores promedio por pradera. Las comparaciones múltiples se 
determinaron mediante la prueba no paramétrica de análisis de varianza por rangos de una vía de Kruskal-Wallis (p < 0.05).  
Las concentraciones de nutrientes determinadas en muestras de agua de mar se expresan en μM y el contenido de materia orgánica en sedimentos 
marinos en porcentaje. Todos los parámetros de biomasa se expresan en gPS m-2. Las unidades en la que se expresan el resto de atributos 
estructurales analizados son las siguientes: Densidad de haces (# haces m-2); Tamaño del haz estandarizado por peso (gPS haz-1), tamaño del talo 
por peso (gPS talo-1); Tamaño del haz por área (cm2 haz-1), tamaño del talo por área (cm2 talo-1); LAI (Índice de área foliar: área unilateral de tejido 
fotosintético por unidad de superficie del suelo, m2 m-2), LAR (Relación de área foliar: área foliar por unidad de masa vegetal, cm2 gPS planta-1), 
SLA (Área foliar específica: tamaño del haz o tamaño del talo normalizado por área entre el tamaño del haz o talo normalizado por peso, cm2 gPS -
1); Carga de epífitas (peso seco de la carga de epífitas por área bilateral de tejido fotosintético, mg epífitas cm-2 brote-1). El contenido elemental de 
N y P en el tejido o talo se expresa en porcentaje. La concentración de clorofila a, se expresa en Chl[a] (mg m-2). Fotosíntesis máxima neta, Pmax 

Neta, la fotosíntesis máxima bruta, Pmax bruta, y la respiración potenciada por la luz, RL, se expresan en μmol O2 cm-2 h-1. 
 
 

Parámetros Grupo A Grupo B Grupo C Grupo D Grupo E Grupo F N C.V. 
(%) 

F-
estadístico, 

Valor P 
Periodo colecta 1999/2002 2013 / 2016-18 2016-18 2016-18 2016-18 2016-18 A,B,C,D,E,F   

No. praderas marinas 8 6 6 5 7 4    
Profundidad (m) 

2.76±0.26
a
 2.83±0.11

a
 2.83±0.12

a
 2.30±0.25

a
 3.07±0.17

a
 2.88±0.12

a
 

8,4,6,5,7,4 18.87 0.21, p=0.95 

Kd Dosel (m-1) 
4.18±0.50

a
 3.03±0.39

a
 3.9±0.58

a
 3.83±0.27

a
 4.50±0.84

a
 4.37±0.83

a
 

8,4,6,5,7,4 37.20 0.73, p=0.60 

Condiciones tróficas          
NID en columna de agua 

1.59±0.28
a
 10.22±1.33

b
 18.60±2.69

c
 22.12±1.79

 c
 22.96±0.45

c
 28.22±0.93

d
 

8,5,6,5,7,4 61.58 28.72, p<0.01 

NID en agua intersticial 
2.91±0.7

a
 13.45±2.62

b
 21.80±1.23

c
 21.84±1.069

c
 30.90±3.62

 cd
 42.20±11.6

 d
 

8,5,6,5,7,4 74.92 14.92, p<0.01 

PID en columna de agua 
0.35±0.08

a
 0.88±0.11

b
 0.82±0.02

b
 0.87±0.02

 b
 0.83±0.02

b
 0.88±0.01

b
 

8,5,6,5,7,4 41.66 26.91, p<0.01 

PID en agua intersticial 
0.46±0.04

a
 1.00±0.01

b
 1.02±0.06

 b
 1.13±0.04

 b
 1.01±0.01

b
 1.04±0.01

b
 

8,5,6,5,7,4 38.66 18.84, p<0.01 

M.O. (%)  
1.84±0.39

a
 2.07±0.25

ab
 3.32±0.28

 ab
 3.66±0.30

 bc
 4.77±0.48

c
 6.84±0.45

d
 

8,4,5,5,7,4 52.22 18.18, p<0.01 

Atributos praderas          
No. especies 

8±0.0
a
 14.33±1.4

a
 13.17±1.13

a
 11±1.94

a
 19.17±1.13

b
 13.25±0.85

a
 

3,6,6,5,6,4 32.22 6.05, p<0.001 
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Biomasa total comunidad 
105.0±18.97

a
 184.51±16.4

ab
 437.47±67.8

c
 703.42±65.21

d
 384.84±22.4

 b
 252.41±32.3

b
 

3,6,6,5,6,4 58.74 15.25, p<0.01 

Biomasa pastos marinos 
62.21±16.27

a
 67.70±8.63

a
 109.30±19.0

b
 117.65±17.83

b
 122.53±22.18

 b
 129.48±24.7

b
 

8,6,6,5,7,4 46.03 2.93, p<0.01 

Biomasa algas 
calcificadoras 37.66±3.12

a
 110.83±13.10

a
 293.73±67.6

 b
 572.9±61.64

 c
 228.98±34.19

ab
 105.16±24

a
 

3,6,6,5,6,4 82.20 12.49, p<0.01 

Relación biomasa  algas 
calcificadoras / biomasa T. 

testudinum 
0.86±0.22

a
 1.89±0.33

a
 6.02±3.29

 ab
 5.91±0.97

 b
 2.23±0.50

a
 1.10±0.35

 a
 

3,6,6,5,6,4 127.6 7.61, p<0.01 

Biomasa de Neogoniolithon 
sp.  

0±0 
14.44±10.15

a
 59.91±33.44

a
 390.92±50.37

 b
 0.41±0.041

a
 

0±0 3,6,6,5,6,4 191.4 32.63, p<0.01 

Atributos Thalassia testudinum          
Biomasa por encima del 

sedimento 55.87±7.83
a
 65.04±8.79

ab
 87.64±16.9

ab
 103.56±12.4

ab
 119.78±22.6

b
 113.51±24

b
 

8,6,6,5,7,4 50.24 2.74, p<0.001 

Biomasa subterránea 
667.15±55.7

 ab
 841.83±29.6

b
 675.07±26.3

ab
 560.01±46.38

a
 653.75±41.23

 ab
 645.4±26.2

ab
 

8,3,9,6,9,3 19.77 3.17, p<0.001 

Densidad de haces 
697.23±75.7

a
 454.24±62.97

a
 503.62±55.9

a
 520.93±54.41

a
 513.29±67.39

a
 634.56±117

a
 

8,6,6,5,7,4 33.01 1.87, p=0.12 

Tamaño del haz por peso 
0.15±0.02

a
 0.14±0.01

a
 0.16±0.01

ab
 0.19±0.02

ab
 0.23±0.02

b
 0.17±0.008

ab
 

8,6,6,5,7,4 34.79 2.04, p=0.10 

Tamaño del haz por área 
21.82±3.37

 a
 27.30±1.81

 a
 35.04±3.48

ab
 31.58±2.19

ab
 41.21±4.88

b
 28.43±0.48

a
 

8,6,6,5,7,4 33.87 4.39, p=0.003 

Carga de epífitas 
 

N.D. 
1.99±0.11

a
 1.36±0.01

a
 1.37±0.08

a
 1.38±0.15

a
 0.72±0.02

 b
 

0,4,5,5,7,4 33.54 11.18, p<0.01 

LAI 
0.92±0.16

a
 1.06±0.19

a
 1.98±0.32

ab
 1.65±0.15

ab
 2.15±0.47

b
 1.81±0.35

ab
 

8,6,6,5,7,4 52.28 2.27, p=0.04 

LAR 
13.83±2.32

a
 16.49±0.54

a
 28.47±2.07

ab
 27.0±1.86

ab
 27.82±1.27

ab
 36.90±1.32

b
 

8,3,9,6,9,3 46.10 14,92, p<0.01 

SLA 
210.55±32.7

a
 197.13±22.73

a
 166.9±7.85

a
 175.54±7.4

a
 181.02±10.14

a
 164.84±3.48

a
 

8,6,6,5,7,4 27.27 0.99, p=0.42 

          
Contenido de N  

1.60±0.04
a
 1.53±0.08

a
 1.79±0.12

ab
 2.18±0.28

ab
 2.67±0.4

b
 1.71±0.12

ab
 

5,5,6,5,7,4 35.81 3.28, p<0.01 

Contenido de P 
0.19±0.02

a
 0.06±0.005

b
 0.10±0.009

b
 0.09±0.008

b
 0.11±0.007

b
 0.13±0.01

b
 

5,4,5,5,7,4 40.67 12.59, p<0.01 

Relación C: N  
15.51±2.15

1a
 21.88±0.7

a
 20.22±1.23

a
 18.74±1.61

a
 18.12±1.56

a
 22.11±0.12

a
 

0,5,6,5,7,4 16.67 2.47, p=0.16 

Relación N:P  
9.08±1.75

a
 23.60±2.95

b
 18.08±2.20

ab
 21.13±2.44

b
 18.65±1.75

b
 14.58±2.93

ab
 

5,4,5,5,7,4 37.25 4.78, p<0.001 

δ15N  0.60±0.432a 0.62±0.17
a
 1.63±0.63

a
 1.20±0.25

a
 1.40±0.60

a
 3.41±0.19

b
 

0,4,5,5,7,4 81.52 3.50, p=0.002 

Contenido de CaCO3  15.88±0.493a 13.87±0.70
 ab

 14.07±0.71
ab

 11.88±1.01
bc

 12.65±0.38
bc

 10.24±0.10
c
 

1,4,5,5,7,4 14.94 16.8, p<0.001 

Concentración de Chl [a] 96.87±11.564a 54.76±3.4
b
 45.06±4.7

b
 58.24±2.44

b
 53.27±3.8

b
 

N.D. 0,55,14,29,9 28.11 7.36 , p<0.01 

Pmax Neta 2.04±0.065a 1.27±0.1
b
 1.25±0.19

bc
 0.88±0.09

c
 0.71±0.06

c
 

N.D. 0,26,9,19,9 46.14 5.31, p<0.001 
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Pmax Bruta 2.21±0.065a 2.30±0.27
a
 2.04±0.38

ab
 1.26±0.07

b
 1.09±0.05

b
 

N.D. 0,32,9,18,7 67.95 3.94, p<0.001 

RL 0.17±0.015a 1.04±0.20
b
 0.68±0.16

ab
 0.35±0.02

a
 0.37±0.04

ab
 

N.D. 0,32,12,18,8 109.8 6.06, p<0.001 

Atributos de Halimeda spp.          
(H. discoidea, H. incrassata, H. monile, H. tuna, Halimeda sp.,)        

Biomasa de Halimeda spp. 
22.36±5.18

a
 65.21±18.10

a
 210.59±35.9

b
 170.95±20.2

ab
 175.32±30.6

 b
 60.74±24.6

 a
 

3,6,6,5,6,4 69.14 29.77, p<0.01 

Tamaño de Halimeda spp. 
normalizado por área 

N.D. 
7.23±0.69

a
 10.96±0.82

b
 7.19±0.38

a
 6.95±0.24

a
 7.98±0.85

a
 

0,136,210,484, 
800, 124 

110.6
0 

10.25, p<0.01 

Tamaño de Halimeda spp. 
normalizado por área 

N.D. 
0.53±0.05

a
 0.82±0.07

b
 0.50±0.02

a
 0.42±0.01

a
 0.46±0.05

a
 

0,136,210,484, 
800, 124 

113.7
4 

22.60, p<0.01 

SLA N.D. 
15.80±1.21

a
 15.27±0.46

a
 15.9±0.36

a
 17.87±0.28

ab
 19.0±0.85

b
 

0,136,210,484, 
800, 124 

50.97 8.89, p<0.01 

Contenido de N  0.49±0.026a 1.08±0.17
a
 1.47±0.20

 a
 1.08±0.14

a
 1.23±0.15

a
 1.01±0.16

a
 

5,10,22,12,37,8 65.75 1.01, p=0.40 

Contenido de P 0.02±0.006a 0.14±0.02
b
 0.21±0.03

b
 0.25±0.06

b
 0.23±0.2

b
 0.20±0.05

b
 

5,18,31,14,48,1
1 

90.48 0.84, p=0.50 

Relación C: N  25.29±2.156a 22.38±1.66
a
 12.83±1.04

b
 15.12±1.87

 ab
 16.43±1.17

ab
 16.25±2.75

ab
 

5,10,22,12,37,8 42.77 3.79, p<0.01 

Relación N:P  31.27±6.86a 10.43±3.70
a
 35.12±9.11

a
 25.48±10.7

a
 18.39±5.51

a
 9.43±1.81

a
 

0,10,22,10,35,8 153.0
3 

2.05, p=0.09 

δ15N  1.68±0.627ab 0.5±0.47
a
 1.48±0.19

ab
 1.08±0.27

ab
 2.14±0.24

b
 1.95±0.14

ab
 

5,10,22,12,37,8 81.88 4.97, p<0.01 

Contenido de CaCO3  80.17±2.258a 81.34±0.90
a
 81.16±0.39

ab
 79.56±1.03

ab
 78.96±0.91

ab
 76.79±0.30

 b
 

8,4,5,5,7,4 38.13 4.14, p=0.01 

H. incrassata traits          
Tamaño de H. incrassata 

normalizado por área  
N.D. 

10.04±1.28
a
 11.12±1.01

a
 8.31±0.63

a
 9.35±0.83

a
 9.15±1.43

a
 

0,58,125,130,14
3,65 

103.9
7 

1.36, p=0.24 

Tamaño de H. incrassata 
normalizado por peso 

 

N.D. 
0.73±0.09

ab
 0.84±0.08

a
 0.52±0.03

b
 0.52±0.042

b
 0.50±0.07

b
 

0,58,125,130,14
3,65 

109.6
0 

5.36, p<0.01 

SLA N.D. 
13.78±0.58

a
 14.89±0.43

a
 17.31±0.63

b
 17.81±0.36

b
 19.98±1.30

b
 

0,58,125,130,14
3,65 

44.06 9.05, p<0.01 

Contenido de %N  N.D. 
1.23±0.13

a
 1.06±0.10

a
 1.82±0.49

a
 0.98±0.17

a
 1.42±0.01

a
 

0,4,5,5,7,4 48.28 2.18, p=0.15 

Contenido de %P N.D. 
0.17±0.05

a
 0.45±0.01

b
 0.48±0.03

b
 0.41±0.02

b
 0.33±0.006

b
 

0,4,5,5,7,4 32.38 13.7, p<0.01 

Relación C:N  N.D. 
21.61±2.8

a
 16.78±1.03

ab
 13.62±1.9

ab
 15.1±1.77

ab
 9.33±0.30

b
 

0,4,5,5,7,4 34.05 5.08, p<0.001 

Relación N:P  N.D. 
12.35±5.01

a
 2.36±0.42

 b
 3.67±1.18

b
 2.77±0.72

b
 5.58±0.41

ab
 

0,4,5,5,7,4 107.5
8 

4.13, p=0.01 

δ15N N.D. 
0.23±0.81

a
 2.17±0.22

b
 1.70±0.18

ab
 2.23±0.41

b
 1.75±0.06

ab
 

0,4,5,5,7,4 63.57 3.49, p=0.001 

Concentración de Chl [a]  N.D. 
207.95±7.46

a
 226.54±10.1

a
 231.37±24.78

a
 218.76±12.68

a
 242.25±20.2

a
 

0,35,9,44,40, 15 28.41 1.76, p>0.05 
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Pmax neta N.D. 
1.18±0.14

a
 1.06±0.09

ab
 1.49±0.09

 ab
 1.26±0.08

ab
 2.08±0.62

b
 

0,12,16,20,34, 
11 

62.82 3.05, p=0.02 

Pmax bruta N.D. 
1.78±0.12

a
 2.10±0.27

 ab
 2.40±0.16

 b
 2.14±0.11

ab
 3.58±1.01

b
 

0,10,9,20,35,10 56.89 3.23, p<0.01 

RL N.D. 
0.60±0.09

a
 1.30±0.17

 b
 0.91±0.11

ab
 0.88±0.07

ab
 1.27±0.33

ab
 

0,12,9,20,36, 11 62.90 2.91, p=0.002 

Udotea spp. traits 
(U. flabellum, U. fibrosa, U.wilson, Udotea sp.) 

       

Biomasa de Udotea spp.  
5.69±3.98

 a
 4.46±1.76

 a
 6.22±2.67

 a
 5.28±1.36

 a
 29.8±8

b
 14.15±5.75

 ab
 

3,6,6,5,6,4 121.0 4.86, p<0.001 

Tamaño de Udotea spp.  
normalizado por área 

N.D. 
5.70±1.17

a
 9.58±2.26

ab
 8.30±3.28

a
 9.56±0.67

ab
 17.5±2.43

b
 

0,14,19,30,131, 
32* 

106.5 4.80, p<0.001 

Tamaño de Udotea spp.  
normalizado por peso 

N.D. 
0.21±0.05

ab
 0.36±0.08

ab
 0.17±0.05

a
 0.33±0.03

ab
 0.43±0.06

b
 

0,14,19,30,131, 
32* 

97.0 3.48. p<0.001 

SLA  N.D. 
30.16±4.31

a
 31.3±3.11

a
 58.46±8.05

a
 39.58±4.13

a
 45.38±3.59

a
 

0,14,19,30,131, 
32* 

98.77 2.01, p=0.09 

Contenido de %N  0.80±0.039a 0.91±0.11
a
 2.36±0.64

 ab
 3.31±1.04

b
 2.75±0.31

b
 3.02±0.09

b
 3,4,10,4,19,8* 57.52 2.36, p=0.002 

Contenido de %P 0.069±0.0049a 0.02±0.002
b
 0.03±0.004

b
 0.03±0.007

b
 0.03±0.009

b
 0.02±0.003

b
 

3,7,17,4,24,11* 92.03 2.49, p<0.01 

Relación C:N  N.D. 
16.23±1.72

a
 13.53±1.29

b
 13.88±2.31

b
 10.66±0.63

c
 9.87±0.45

 c
 

0,410,4,19,8* 30.25 4.54, p=0.004 

Relación N:P  N.D. 
36.72±3.9

a
 69.70±13.9

a
 45.86±11.41

a
 98.55±17.7

 a
 181.21±28.0

 b
 

0,4,9,4,17,8* 76.38 5.68, p=0.001 

δ15N 1.510a 1.59±0.42
a
 2.49±0.33

ab
 3.28±0.35

b
 3.15±0.41

ab
 2.35±0.15

 ab
 

0,4,10,4,19,8* 50.93 2.28, p=0.04 

Contenido de CaCO3  N.D. 
75.07±2.11

a
 66.25±1.54

a
 66.9±1.39

a
 65.68±1.53

a
 71.04±1.76

a
 

11,32,25,51,12* 13.66 1.64. p=0.19 

Concentración de Chl [a]  N.D. 
223.77±11.5

a
 198.38±15.5

a
 246.52±9.44

 a
 242.1±11.2

 a
 259.23±23.0

a
 

18.12,42,44,7* 27.87 1.81, p=0.13 

Pmax neta N.D. 
1.56±0.21

a
 0.98±0.16

a
 1.73±0.14

ab
 1.52±0.14

a
 4.55±1.1

b
 

0,10,8,16,18,6* 86.74 3.87, p=0.001 

Pmax bruta N.D. 
2.14±0.27

a
 1.51±0.15

a
 3.15±0.35

ab
 2.90±0.35

ab
 7.63±1.75

b
 

0,10,8,16,18,6* 78.10 3.71, p<0.001 

RL N.D. 
0.58±0.08

a
 0.52±0.09

a
 1.53±0.24

ab
 1.47±0.22

ab
 3.0±0.22

b
 

0,10,8,16,18,6* 75.19 3.68, p<0.001 

Atributos de Penicillus spp.  
(e.g. P. capitatus, P. dumetosus, P. pyriformis) 
Biomasa de Penicillus spp.  7.56±3.21ab 23.85±6.65 ab 12.58±10.45ab 4.12±1.81

a
 19.26±4.42 ab 27.53±7.76

b
 

3,6,6,5,6,4 102.2 1.55, p=0.21 

Tamaño de Penicillus spp. 
normalizado por área 

N.D. 4.22±0.27 a 5.82±0.67 ab 5.58±1.46 ab 5.39±0.42 ab 7.12±0.99 b 0,72,61,7,102,4
9 

59.10 2.89, p<0.01 

Tamaño de Penicillus spp. 
normalizado por peso  

 

N.D. 0.40±0.03a 0.45±0.04 ab 0.41±0.13 a 0.4±0.02a 
0.63±.08b 

0,72,61,7,102,4
9 

70.57 3.72, p<0.01 

SLA N.D. 14.45±1.5a 13.56±0.72a 15.72±1.56a 14.27±0.63a 17.96±3.6a 0,72,61,7,102,4
9 

25.67 0.93, p=0.44 
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Contenido de %N  N.D. 2.63±0.86a 2.06±0.35a 2.61±0.57 a 1.46±0.32a 2.14±0.50a 0,3,8,4,8,4 49.23 1.38, 0.26 
Contenido de %P N.D. 0.03±0.002a 0.08±0.03a 0.02±0.003 a 0.05±0.01a 0.03±0.008a 0,3,12,7,11,4 123.3 1.26, 0.24 

Relación C:N  N.D. 9.29±1.04a 11.33±0.45 a 11.18±0.41 a 15.79±2.03b 12.57±1.28ab 0,3,8,4,8,4 31.37 3.12, p<0.01 
Relación N:P  N.D. 82.17±30.55a 88.89±34.36a 162.32±43.46a 52.04±19.20b 80.52±20.82a 0,3,8,4,8,4 82.39 1.59, p=0.21 

δ15N N.D. 0.26±0.04a 1.76±0.24a 1.41±0.32a 3.55±0.52 b 2.43±0.70b 0,3,8,4,8,4 70.75 7.37, p<0.01 
Atributos de Avrainvilea 
spp.  

         

(e.g. A elliottii, A. longicaulis, A. nigrigans)        
Biomasa de Avrainvilea 

spp.  3.68±3.67
a
 2.76±2.76

a
 4.94±2.71

a
 5.10±3.08

a
 21.90±8.73

a
 13.54±7.19

a
 

3,6,6,5,6,4 149.7 1.15, p=0.33 

Tamaño de Avrainvillea 
spp. normalizado por área 

N.D. 
13.30±3.38

a
 13.36±2.64

a
 9.76±4.76

a
 10.52±0.63

a
 16.0±4.0

a
 

0,4,13,8,117,15
* 

88.87 1.65, p=0.16 

Tamaño Avrainvillea spp. 
normalizado por peso  

N.D. 
0.99±0.40

ab
 0.66±0.14

ab
 0.36±0.18

ab
 0.25±0.02

a
 0.79±0.21

b
 

0,4,13,8,117,15
* 

163.9 10.87, p<0.01 

SLA N.D. 
15.83±2.50

a
 20.36±0.84

a
 31.97±5.7

a
 62.34±3.28

b
 26.45±3.06

a
 

0,4,13,8,117,15
* 

50.9 11.06, p<0.01 

N (%) 2.25±0.469a 1.89±0.02
a
 2.56±0.38

a
 2.99±0.56

a
 2.79±0.46

a
 

N.D. 0,2,6,6,8,0* 42.11 0.47, p=0.70 

P (%) 0.09±0.019a 0.036±0.006
b
 0.021±0.001

b
 0.022±0.001

b
 0.026±0.005

b
 

N.D. 0,3,8,9,5,0* 31.20 4.19, p=0.001 

Relación C: N  N.D. 
11.18±0.11

a
 15.79±2.4

a
 11.72±2.22

a
 12.10±8

a
 

N.D. 0,2,6,6,8,0* 42.10 0.75, p=0.53 

Relación N:P  N.D. 
52.78±12.88

a
 117.78±12.1

a
 135.7±27.12

a
 92.02±23.72

a
 

N.D. 0,2,6,6,8,0* 46.78 1.71, p=0.21 

δ15N N.D. 
0.19±0.018

a
 -0.074±0.42

a
 0.56±0.42

a
 2.56±1.20

a
 

N.D. 0,2,6,6,8,0* 221.6 1.86, p=0.17 

Concentración de Chl [a]  N.D. 282.66±3.85 207.35±35.63 209.41±16.68 188.93±10.67 N.D. 0,2,6,12,16,0* 28.56 1.71, p=0.18 
Pmax neta N.D. 

0.97±0.11
a
 0.78±0.07

a
 0.98±0.12

a
 0.73±0.11

a
 

N.D. 0,2,4,9,9,0* 37.04 1.08, p=0.37 

Pmax bruta  N.D. 
1.25±0.19

a
 1.58±0.18

a
 1.55±0.22

a
 1.31±0.24

a
 

N.D. 0,2,4,9,9,0* 38.5 0.37, p=0.77 

RL  N.D. 
0.27±0.03

a
 0.80±0.15

a
 0.57±0.1

a
 0.60±0.11

a
 

N.D. 0,4,4,9,8,0* 55.02 2.16, p=0.12 

 
Referencias: 1. Valores del cociente C:N en hojas de Thalassia testudinum colectadas en  Puerto Morelos 1991 (Gallegos et al., 1993); 2  Señal-δ15N en hojas de 
Thalassia testudinum colectadsa en Cayo Grande, Bahamas, entre los años de 1998-1999 (Kieckbusch et al., 2004); 3valores del contenido de CaCO3 para hojas 
de T. testudinum leaves collected from back-reef of Puerto Morelos reef lagoon in 1995 (Enríquez y Schubert, 2014); 4 Valores del contenido de pigmentos (Chl-a 
en hojas de T. testudinum colectadas en Puerto Morelos en 1999-2000 (Enríquez, 2005), 5  Determinaciones de las tasas de  Pmax Neta, Pmax bruta and Rd en hojas 
T. testudinum colectadas en Puerto Morelos en 1995 (Enríquez et al., 2002); 6. Contenido elemental de %N en el talo de  Halimeda opuntia colectada  Belice y en 
Jamaica en los años de 1985-1987 (Lapointe 1997; Lapointe et al, 1987); 7. Señal-δ15N de Halimeda sp. colectada en Florida, EE, UU en los años 2003-2004 
(Lamb et al. 2012). 8. Contenido de CaCO3 en el talo de  H. incrassata colectado de Puerto Morelos en 1998 (van Tussenbroek and van Dijk, 2007);  9. Contenido 



 282 

elemental de %N en el talo de Udotea spp. y de Avrainvillea sp. colectadas en las Islas Seychelles en 1989 (Littler et al., 1991).10. Valores de δ15N en el talo de 
Udotea sp. colectadas en la bahía de Biscayne, Florida, EE UU, en los años de 1998-1999 (Kieckbusch et al., 2004) 
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Anexos del Capítulo 4 

Anexo 1. Resultados del ANOVA de dos vías para comprobar las diferencias entre las 
concentraciones de NID y PID en atributos estructurales de T. testudinum.  

 
 Biomasa por encima del sedimento (gPS m-2)  

Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor P 

NID en la 
columna de agua  

1 23.154  29428    23.154  0.002 

PID en la 
columna de agua  

1 1655 1655 1.302 0.26 

NID*PID 1 525 525 0.413 0.52 
Residuales 36 45756     1271   

 Biomasa por encima del sedimento (gPS m-2)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor P 

NID en agua 
intersticial del 

sedimento 

1 27019 27019 24.468 0.005 

PID en agua 
intersticial del 

sedimento  

1 8 8 0.0007 0.93 

NID*PID 1 424 424 0.384 0.54 
Residuales 31 34232 1104   

 Densidad de haces (# haces m-2)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor P 

NID en la 
columna de agua  

1 90087    90087    2.240  0.14   

PID en la 
columna de agua  

1 272924   
 

272924    6.787  0.01 

NID*PID 1 8160     8160    0.203  0.65  
Residuales 36 1608570                   40214                    

 Densidad de haces (# haces m-2)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor P 

NID en agua 
intersticial del 

sedimento 

1 60 60 0.002 0.96 

PID en agua 
intersticial del 

sedimento  

1 62392    62392    2.095 0.15   

NID*PID 1 124838   124838    4.192  0.04 
Residuales 31 923221    29781                    

 LAI   
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Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor P 

NID en la 
columna de agua  

1 7.917 7.917 15.167 0.004 

PID en la 
columna de agua  

1 0.057 0.057 0.109 0.74 

NID*PID 1 0.549 0.549 0.109 0.74 
Residuales 36 18.791 0.522   

 LAI  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor P 

NID en agua 
intersticial del 

sedimento 

1 7.473   7.473   14.880  0.005 

PID en agua 
intersticial del 

sedimento  

1 0.004    0.004    0.009   0.92     

NID*PID 1 1.094    1.094    2.178  0.15     
Residuales 29 14.565 0.502   

 LAR (cm2 g PS-1)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor P 

NID en la 
columna de agua  

1 759.1   759.1   17.231  0.001 

PID en la 
columna de agua  

1 64.4    64.4    1.462  0.25    

NID*PID 1 0 0 0 0.98    
Residuales 12 528.7 44.1   

 LAR (cm2 g PS-1)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor P 

NID en agua 
intersticial del 

sedimento 

1 809.8   809.8   18.129  0.001 

PID en agua 
intersticial del 

sedimento  

1 0.6 0.6 0.015 0.90 

NID*PID 1 5.8 5.8 0.131 0.72 
Residuales 12 536.0 44.7   

 Tamaño del haz (cm2 haz-1)  
Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor P 

NID en la 
columna de agua  

1 110 109.7 0.825 0.39 

PID en la 
columna de agua  

1 265 265 1.993 0.16 

NID*PID 1 701 700.9 5.272 0.027 
Residuales 36 4787 133.0   

 Tamaño del haz (cm2 haz-1)  
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Fuentes de 
variación 

Grados 
libertad 

Suma de 
cuadrados 

Cuadrados 
medios 

Estadístico F Valor P 

NID en agua 
intersticial del 

sedimento 

1 701.9 701.9 8.716 0.006 

PID en agua 
intersticial del 

sedimento  

1 73.7 73.7 0.915 0.346 

NID*PID 1 698.4 698.4 8.672 0.006 
Residuales 29 2333.4 80.5   

En negro se resaltan las fuentes de variación con un efecto significativo (p < 0.05). Las 
fuentes de variación con un efecto significativo (p < 0.05) se señalan en negrita. 
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Anexo 2. Referencias de la literatura utilizados en la asociación LAI de T. testudinum en 
función de la profundidad.  
 

País Localidad Año 
colecta 

No. 
observaciones 

LAI 

Medicioens 
de 

nutrientes 

Fuente 

Bahamas Islas Lee 
Stocking y 

Exuma 

2000 4  Burdige y 
Zimmerman 

(2002) 
Belice Man of war 

 
1990 2 ✓ Tomasko y 

Lapointe (1991) 
Colombia Cartagena 2001 2  Díaz y Gómez-

Lopez, (2003) 
 

 Guajira 2006 3  Albis-Salas et 
al.(2010) 

Costa Rica Grandoca-
Manzanillo 

2005-
2006 

17 ✓ Krup et al. 
(2009) 

Cuba Golfo de 
Guanahacabibes 

2014 15  Torres Conde y 
Martínez-

Daranas (2017) 
Estados 
Unidos 

Florida 1987 4  Dawes y 
Tomasko (1988) 

 Florida 1998-
1999 

20  Hackney (2003); 
Hackey y 

Durako(2005) 
 Florida 1990 11  Tomasko y 

Lapointe (1991) 
 Florida 1991 48  Dixon y 

Leverone (1995) 
Honduras Roatán 

 
1990 2 ✓ Tomasko y 

Lapointe (1991) 
Jamaica Puerto de 

Kingston  
1995-
1996 

6 ✓ Green y Webber 
(2003) 

México Cozumel 
 

1990 2 ✓ Tomasko y 
Lapointe (1991) 

 Puerto Morelos 1999 9 ✓ Enríquez y 
Pantoja-Reyes 

(2005) 
 Puerto Morelos 2004 6  Enríquez et al. 

(2019) 
 Veracruz 2004 3 ✓ Terrados et al. 

(2008) 
 Sían Ka’an  

(Bahía 
Ascención)  

<2011 4 ✓ Arellano-
Méndez et al. 

(2011) 
Venezuela Mar de las 

Antillas 
2008 6  del Mónaco et 

al. (2010) 
El simbolo ✓ señala si el estudio cuenta con mediciones de nutrientes (nitrógeno inorgánico 
disuelto y fósforo inorgánico disuelto) para las misms praderas 
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Anexo 3. Comparación del estado trófico de las praderas marinas de acuerdo con el nivel 
de colonización de T. testudinum basado en la relación LAI en función de la profundidad.  

Descriptor ambiental Modelo I Modelo II Estadistico 
F 

Valor P 

Columna de agua     
NID (µM) 1.35±0.22 (37) a 18.14±3.03 (15) b 24.46   < 0.05 
PID (µM) 0.65±0.08 (26) a 0.86±0.02 (13) a 2.89 0.09 
Agua intersticial de los sedimentos    
NID (µM) 11.39±2.45 (18) a 41.82±9.58 (14) b 11.77 < 0.05 
PID (µM) 0.68±0.1 (24) a 0.87±0.07 (15) a 2.04 0.16 
Contenido de 
materia orgánica en 
sedimentos (%) 

3.16±0.47 (13) a 4.72±0.53 (13) b 4.73 < 0.05 

El modelo I representa la máxima colonización de T. testidum en ambientes oligotróficos 
descrito por Enríquez et al., (2019); el modelo II describe la máxima colonización de T. 
testudinum en ambientes sin limitación de nutrientes  Diferentes letras indican diferencias 
significativas p < 0.05. 
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