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RESUMEN

Los arrecifes de coral han sufrido una extensa degradación en las últimas décadas como resultado de perturbaciones antropogénicas y naturales. 
Este estudio presenta una caracterización histórica (1989-2015) de los cambios en la composición del sustrato en formaciones coralinas en el 
archipiélago de San Bernardo. Adicionalmente, en el 2015 se evaluó la salud arrecifal (presencia de signos de deterioro) y se analizaron datos 

satelitales de temperatura. En general, la cobertura de coral mostró una tendencia estable entre 1989 y 2010. En 2013 y 2015 se registraron diferencias en el 
ensamblaje coralino las cuales pueden estar asociadas al incremento en la cobertura de las especies de los géneros Orbicella, Porites, Agaricia, Siderastrea 
y del hidrocoral Millepora complanata. Las menores coberturas observadas en 1989, 1991 y 2005 estuvieron posiblemente relacionados con eventos de 
mortalidades masivas de especies arrecifales por enfermedades y blanqueamiento. Se registró un comportamiento opuesto entre el sustrato abiótico y las 
algas, siendo este último grupo el componente dominante del sustrato desde el 2013. Espacialmente se presentaron diferentes tendencias. Las estaciones en 
Ceycen, Tintipán y Mangle presentaron mejores condiciones de desarrollo coralino en el tiempo, mientras que las estaciones en Cabruna y Palma, lugares 
más cercanos a los centros urbanos, presentaron indicios de tendencia hacia el deterioro. Adicionalmente, a partir de junio del 2015 se registraron valores de 
temperatura por encima del umbral de tolerancia al blanqueamiento (29,4 °C), por lo que posiblemente los corales enfrentaron un estrés térmico que causó 
blanqueamiento en 18 de las 19 estaciones evaluadas. Son esenciales las acciones de gestión sobre los impactos locales, acompañados de la información 
suministrada por los programas de monitoreo, para que los arrecifes puedan recuperarse de los impactos naturales y antropogénicos que los afectan.

PALABRAS CLAVE: arrecifes coralinos, monitoreo coralino, cobertura arrecifal, Parque Nacional Natural Corales del Rosario y San Bernardo, Caribe 
colombiano

ABSTRACT

Coral reefs have experienced an extensive degradation over the last decades as a result of anthropogenic and natural disturbances. This study presents 
an historical characterization (1989-2015) of changes in composition of the substrate in coral formations in the San Bernardo Archipelago. In 
addition, in 2015 coral reef health (presence of deterioration signs) was evaluated, and satellite temperature data were analyzed. In general, coral 

cover showed a stable trend between 1989 and 2010. The observed differences in the coral reef formations in 2013 and 2015 could have been due to the 
increase in coverage of species of the genus Orbicella, Porites, Agaricia, Siderastrea and the hydrocoral Millepora complanata. The lower coverage in 
1989, 1991 and 2005 was possibly related to massive mortality events of reef species due to diseases and bleaching. Abiotic substrate and algal cover 
exhibited opposing behavior, and algae became the dominant component of the substrate since 2013. Spatially, there were different trends: stations at 
Ceycen, Tintipán and Mangle presented better coral development conditions over time, while stations at Cabruna and Palma, closer to urban centers, showed 
signs of deterioration. In addition, temperatures above the bleaching tolerance threshold (29.4 °C) were recorded since June 2015, which is possibly why 
corals faced thermal stress and bleached in 18 of the 19 evaluated stations. Management actions on local impacts are essential, accompanied by information 
provided by monitoring programs, so that coral reefs can recover from the natural and anthropogenic impacts that affect them.

KEY WORDS: coral reefs, coral monitoring, reef cover, Corales del Rosario y San Bernardo Natural National Park, Colombian Caribbean
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INTRODUCCIÓN

Los arrecifes de coral constituyen uno de los 
ecosistemas más valiosos, productivos y biodiversos del 
planeta, ofreciendo variados servicios ecosistémicos a la 
población costera; son fuente de gran valor económico 
para la pesca tradicional y el turismo (Birkeland, 1997; 
Buddemeier et al., 2004; Burke et al., 2011). Este ecosistema 
es muy sensible a cambios en su entorno, por lo que ha sido 
catalogado como un indicador de perturbaciones ambientales 
(Zea, 1991; Bernhard, 2007). Por ello, la variación temporal 
de la cobertura coralina es considerada un buen indicador del 
estado de salud de los arrecifes coralinos, debido a que los 
corales son los constructores fundamentales del ecosistema 
(Birkeland, 1997; Hughes et al., 2010).

A pesar de su valor, los arrecifes coralinos han 
sufrido una extensa degradación en las últimas décadas y 
cerca del 75 % de ellos están bajo amenaza como resultado 
de perturbaciones antropogénicas y naturales (Burke et al., 
2011). Factores como la sobrepesca, la pesca destructiva, 
la contaminación, las altas tasas de sedimentación, las 
enfermedades, el blanqueamiento y el cambio climático, son 
las causas más importantes de deterioro identificadas a nivel 
mundial y nacional, incluyendo el área de las islas de San 
Bernardo, en el Caribe colombiano (Birkeland, 1997; Díaz 
et al., 2000; Wilkinson y Souter, 2008; Burke et al., 2011).

Si bien se han realizado algunos estudios en los 
arrecifes coralinos del archipiélago de San Bernardo desde 
1975 (Erhardt y Meinel, 1975; Duque y Gómez, 1983; Prahl y 
Erhardt, 1985; Díaz et al., 2000; López-Victoria y Díaz, 2000; 
Garzón-Ferreira y Díaz, 2003), son escasas las investigaciones 
que han evaluado la dinámica de los arrecifes del área en una 
amplia escala espacial y temporal. Se destaca la revisión de 
Alvarado et al. (2011) y la información suministrada por 
el Sistema Nacional de Monitoreo de Arrecifes Coralinos 
(SIMAC) que en San Bernardo inició actividades desde 2002 
(Rodríguez-Ramírez et al., 2010; Navas-Camacho et al., 
2011; Bastidas et al., 2014). 

Desde la perspectiva del manejo y ante la 
problemática del cambio climático, es importante entender 
la dinámica de los ecosistemas en el tiempo y detectar sus 
cambios (Vega-Sequeda et al., 2017). En las formaciones 
coralinas del archipiélago de San Bernardo se realizó un 
monitoreo de cinco muestreos entre 1989 y 2010, en el marco 
del programa de Seguimiento y Monitoreo de Ecosistemas 
Naturales Marinos del Plan de Manejo Ambiental del 
Terminal de Coveñas de Ecopetrol S.A. (la empresa petrolera 

INTRODUCTION

Coral reefs constitute one of the most valuable, 
productive, and biodiverse ecosystems on the planet, 
offering various ecosystem services to the coastal 
population; they are a source of great economic value 
for traditional fishing and tourism (Birkeland, 1997; 
Buddemeier et al., 2004; Burke et al., 2011). This 
ecosystem is very sensitive to changes in its environment, 
which is why it has been classified as an indicator of 
environmental disturbances (Zea, 1991; Bernhard, 2007). 
For this reason, the temporal variation of the coral cover 
is considered a good indicator of the health status of coral 
reefs, since corals are the fundamental constructors of the 
ecosystem (Birkeland, 1997; Hughes et al., 2010).

Despite their value, coral reefs have suffered 
extensive degradation in recent decades and about 75 % 
of them are under threat as a result of anthropogenic and 
natural disturbances (Burke et al., 2011). Factors such as 
overfishing, destructive fishing, pollution, high rates of 
sedimentation, disease, bleaching, and climate change, 
are the most important causes of deterioration identified 
globally and nationally, including the San Bernardo’s 
islands area, in the Colombian Caribbean (Birkeland, 
1997; Díaz et al., 2000; Wilkinson and Souter, 2008; 
Burke et al., 2011).

Although some studies have been carried out in 
the coral reefs of the San Bernardo archipelago since 1975 
(Erhardt and Meinel, 1975; Duque and Gómez, 1983; 
Prahl and Erhardt, 1985; Díaz et al., 2000; López-Victoria 
and Díaz, 2000; Garzón-Ferreira and Díaz, 2003), there 
are few investigations that have evaluated the dynamics of 
the reefs in the area on a wide spatial and temporal scale. 
It is highlight the review by Alvarado et al (2011), as well 
as, the information provided by the National Coral Reef 
Monitoring System (SIMAC), which in San Bernardo 
began activities since 2002 (Rodríguez-Ramírez et al., 
2010; Navas-Camacho et al., 2011; Bastidas et al., 2014).

From the perspective of management and faced 
with the problem of climate change, it is important to 
understand the dynamics of ecosystems over time and 
detect their changes (Vega-Sequeda et al., 2017). In 
the coral formations of the San Bernardo archipelago, 
monitoring of five samplings was carried out between 
1989 and 2010, within the framework of the Monitoring 
and Monitoring Program for Marine Natural Ecosystems 
of the Environmental Management Plan of the Coveñas 
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estatal colombiana), en el que se evaluó la cobertura del 
sustrato y la composición, abundancia y diversidad coralina. 
Adicionalmente, se llevaron a cabo campañas de muestreo 
adicionales en 2013 y 2015. En esta investigación se analizaron 
los cambios temporales en la cobertura y composición de las 
formaciones coralinas, así como el ensamblaje de corales 
escleractinios en el archipiélago de San Bernardo entre 1989 
y 2015.

ÁREA DE ESTUDIO

El archipiélago de San Bernardo está localizado 
frente a la costa del departamento de Sucre en el Caribe 
colombiano (Figura 1). Este archipiélago está compuesto 
por 12 islas y 4 islotes, destacándose el islote artificial de 
Santa Cruz del Islote como el que tiene la mayor población 
humana nativa, la cual deriva su sustento principalmente de la 
pesca artesanal y en menor medida del turismo (Duque-Rico 
y Torres-Gómez, 2011). El área sumergida hace parte del 
Parque Nacional Natural Corales del Rosario y San Bernardo 
(PNNCRSB), que abarca un área marina protegida de 120000 
ha (Zarza-González, 2011).

Terminal of Ecopetrol S.A. (the oil company Colombian 
state), in which the substrate coverage and the composition, 
abundance and coral diversity were evaluated. Additionally, 
sampling campaigns were carried out in 2013 and 2015. 
This research analyzed the temporal changes in the 
coverage and composition of the coral formations, as well 
as the assembly of scleractinian corals in the San Bernardo 
archipelago between 1989 and 2015.

STUDY AREA

The San Bernardo archipelago is located off the 
coast of the department of Sucre in the Colombian Caribbean 
(Figure 1). This archipelago is made up of 12 islands and 4 
islets, highlighting the artificial islet of Santa Cruz del Islote 
as the one with the largest native human population, which 
derives its livelihood mainly from artisanal fishing and to a 
lesser extent from tourism (Duque-Rico and Torres-Gómez, 
2011). The submerged area is part of the Corales del Rosario 
and San Bernardo National Natural Park (PNNCRSB) 
which covers a protected marine area of   120 000 ha (Zarza-
González, 2011).

Figure 1. Location of the San Bernardo Islands archipelago and sampling 
stations. 

Figura 1. Ubicación del archipiélago de San Bernardo y estaciones de 
muestreo.
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El clima de la región es tropical, con una época seca 
(diciembre-abril) con mayor influencia de los vientos alisios 
del NE, un ligero descenso de la temperatura del agua (27 °C) 
y un incremento en la acción del oleaje, así como una época 
de lluvias (mayo-noviembre), cuando los vientos alisios 
se debilitan, el agua es más cálida (29 °C), las lluvias son 
frecuentes y llegan las descargas del río Sinú que incrementan 
la turbidez (Pujos et al., 1986; Patiño y Flores, 1993; Andrade-
Amaya, 2001; Gutiérrez-Moreno et al., 2011).

El archipiélago de San Bernardo posee un 
complejo arrecifal parcialmente emergido con parches, 
arrecifes franjeantes y bancos coralinos que ocupan una 
extensión aproximada de 213,3 km², de los cuales 134,5 km2 
corresponden a cobertura viva, presentando un mayor 
desarrollo en los flancos norte y occidente. Las formaciones 
más destacadas de este sector se encuentran al norte y 
noroccidente de isla Mangle, al norte de isla Tintipán y en los 
costados norte y occidente de los bajos Las Nubes, Minalta y 
Julián (Díaz et al., 2000).

Los arrecifes coralinos de las islas de San Bernardo 
han sufrido fuertes impactos antropogénicos desde la década 
de 1980. Estos se han atribuido a enfermedades epizoóticas 
coralinas, sedimentación y turbidez provenientes del río 
Sinú (López-Victoria y Díaz, 2000; Alvarado et al., 2011), 
pesca con dinamita y sobrepesca, desarrollo costero, turismo 
incontrolado, construcción en las islas y extracción de corales 
para artesanías (Ramírez, 1990; Díaz et al., 2000; Garzón-
Ferreira y Díaz, 2003; Alvarado et al., 2011).

MATERIALES Y MÉTODOS

Fase de campo

Se utilizaron los datos de los monitoreo realizados en 
1989, 1991, 1999, 2005 y 2010, documentados por Ramírez 
(1990, 1992, 2000, 2010) e Invemar (2005). El monitoreo 
inicial evaluó 11 estaciones, en 1999 se ampliaron a 18 y en 
2005 se añadió una más para completar 19 estaciones (Figura 
1) que se encuentran entre 4 y 12 m de profundidad. Para 
cada monitoreo se siguieron las coordenadas geográficas 
históricas de cada punto. Las estaciones están dispuestas en 
los alrededores de las islas Ceycen (C-1 y C-2), Maravilla 
(C-3), Múcura (C-4 a C-6), Tintipán (C-7 a C-12), Mangle 
(C-13 y C-14), Panda (C-15 y C-16), Palma (C-17 y C-18) y 
Cabruna (C-19). En cada estación se estimó la cobertura del 
sustrato por algas, corales (por especie), otros invertebrados 
(poliquetos sésiles, esponjas y anémonas) y sustrato abiótico, 
por el método de punto intercepto en transecto. En cada sitio 

The climate of the region is tropical, with a dry 
season (December-April) with greater influence from the 
NE trade winds, a slight decrease in water temperature (27 
°C) and an increase in the action of the waves; as well as 
a rainy season (May-November), when the trade winds 
weaken, the water is warmer (29 °C), the rains are frequent, 
and the discharges from the Sinú River that increase 
turbidity (Pujos et al., 1986; Patiño and Flores, 1993; 
Andrade-Amaya, 2001; Gutiérrez-Moreno et al., 2011).

The San Bernardo archipelago has a partially 
emerged reef complex with patches, fringing reefs, and 
coral banks that occupy an area of   approximately 213.3 
km², of which 134.5 km2 corresponds to living cover, 
presenting greater development on the northern flanks and 
the west. The most prominent formations in this sector are 
found to the north and northwest of Mangle Island, to the 
north of Tintipán Island, and on the north and west sides of 
the Las Nubes, Minalta, and Julián lowlands (Díaz et al., 
2000).

The coral reefs of the San Bernardo Islands have 
suffered strong anthropogenic impacts since the 1980s. 
These have been attributed to epizootic coral diseases, 
sedimentation and turbidity from the Sinú River (López-
Victoria and Díaz, 2000; Alvarado et al., 2011), dynamite 
fishing and overfishing, coastal development, uncontrolled 
tourism, construction on islands, and extraction of corals 
for handicrafts (Ramírez, 1990; Díaz et al., 2000; Garzón-
Ferreira and Díaz, 2003; Alvarado et al., 2011).

MATERIALS AND METHODS

Field phase

The data from the monitoring carried out in 1989, 
1991, 1999, 2005, and 2010, documented by Ramírez 
(1990, 1992, 2000, 2010) and Invemar (2005) were used. 
Initial monitoring evaluated 11 stations, in 1999 they 
were expanded to 18, and in 2005 one more was added 
to complete 19 stations (Figure 1) that are between 4 and 
12 m deep. For each monitoring, the historical geographic 
coordinates of each point were followed. The stations 
are arranged around the islands Ceycen (C-1 and C-2), 
Maravilla (C-3), Múcura (C-4 to C-6), Tintipán (C-7 
to C-12), Mangle (C-13 and C-14), Panda (C-15 and 
C-16), Palma (C-17 and C-18), and Cabruna (C-19). At 
each station, the substrate coverage by algae, corals (by 
species), other invertebrates (sessile polychaetes, sponges, 
and anemones), and abiotic substrate were estimated by 
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se extendieron dos transectos no fijos de 75 m, anotando cada 
10 cm el componente del sustrato que estaba debajo hasta 
completar 1500 puntos.

En 2013 y 2015, se emplearon las categorías del 
sustrato descritas por Garzón-Ferreira et al. (2002) con 
algunas modificaciones: algas, corales duros (por especie), 
esponjas, corales blandos (gorgonáceos y zoantídeos), otros 
invertebrados y sustrato abiótico. Adicionalmente, en el 
2015 se registró la presencia de enfermedades coralinas 
y blanqueamiento con base en Sutherland et al. (2004) y 
Raymundo et al. (2008). 

Se obtuvieron datos de la temperatura superficial 
del mar y del índice “grados semanas de calentamiento” 
(Degree Heating Weeks - DHW) del 2015 a partir de las 
bases de datos satelitales de la NOAA Coral Reef Watch 
(2020). La serie del índice DHW muestra la cantidad de 
estrés térmico acumulado en los corales durante las últimas 
12 semanas. Este índice considera el “umbral de tolerancia” 
al blanqueamiento coralino, que para el Caribe colombiano es 
de 29,4 °C. Un DHW superior a 4 °C-semanas ha demostrado 
un blanqueamiento significativo y valores por encima 
de 8 °C-semanas han causado blanqueamiento masivo y 
mortalidad asociada (Liu et al., 2018). 

Análisis de la información

Para describir el ensamblaje coralino se calcularon 
las medidas de riqueza específica (S), diversidad de Shannon-
Wienner (H’) y la uniformidad de Pielou (J’), calculando 
el promedio, error estándar y coeficiente de variación por 
estación. Es necesario tener en cuenta que en los resultados 
de los monitoreos previos al 2013 Agaricia sp. agrupó a A. 
agaricites y A. tenuifolia, Orbicella annularis integró a O. 
faveolata y O. Franksi, y Siderastrea sp. incluyó a S. siderea 
y S. radians. 

Los patrones de variación temporal (entre años) 
del ensamblaje coralino fueron representados por promedios 
Bootstrap en gráficos de Escalamiento Multidimensional o 
MDS (por sus siglas en inglés) multivariada y sus respectivos 
intervalos Boostrap de 95 %, con 100 repeticiones por grupo y 
un coeficiente de correlación mínimo de 0,99 (Clarke y Gorley, 
2015). Para determinar posibles diferencias significativas de 
la estructura entre años se aplicó un PERMANOVA con 999 
permutaciones (Anderson, 2001). Se definieron los corales 
que mayor contribución tuvieron a la disimilitud entre grupos 
mediante el análisis SIMPER (Clarke, 1993). Al realizar las 
comparaciones en el ámbito local y nacional, se obviaron las 
diferencias derivadas de los métodos de evaluación en campo. 

the intercept point method in the transect. At each site, two 
non-fixed transects of 75 m were extended, scoring every 
10 cm the component of the substrate that was underneath 
until completing 1500 points.

In 2013 and 2015, the substrate categories 
described by Garzón-Ferreira et al. (2002) with some 
modifications: algae, hard corals (by species), sponges, 
soft corals (gorgonians and zoanthids), other invertebrates, 
and abiotic substrate. Additionally, in 2015 the presence 
of coral diseases and bleaching was recorded based on 
Sutherland et al. (2004) and Raymundo et al. (2008). 

Data for the sea surface temperature and the 
index “degrees of warming weeks” (Degree Heating 
Weeks - DHW) for 2015 were obtained from the NOAA 
Coral Reef Watch (2020) satellite databases. The DHW 
index series shows the amount of heat stress accumulated 
in corals during the last 12 weeks. This index considers 
the “tolerance threshold” for coral bleaching, which for 
the Colombia Caribbean is 29.4 °C. A DHW greater than 
4 °C-weeks has shown significant whitening and values 
above 8 °C-weeks have caused massive bleaching and 
associated mortality (Liu et al., 2018). 

Analysis of the information

To describe the coral assemblage, the measures 
of specific richness (S), Shannon-Wienner diversity (H’), 
and Pielou uniformity (J’) were calculated, calculating 
the average, standard error, and coefficient of variation 
per station. It is necessary to take into account that in the 
results of the monitoring before 2013 Agaricia sp. grouped 
A. agaricites and A. tenuifolia, Orbicella annularis 
integrated O. faveolata and O. Franksi, and Siderastrea 
sp. included S. siderea and S. radians.

The temporal variation patterns (between years) 
of the coral assemblage were represented by Bootstrap 
averages in Multidimensional Scaling graphs or 
multivariate MDS and their respective Boostrap intervals 
of 95 %, with 100 repetitions per group and a coefficient 
of Minimum correlation of 0.99 (Clarke and Gorley, 
2015). To determine possible significant differences in 
the structure between years, a PERMANOVA with 999 
permutations was applied (Anderson, 2001). The corals 
that made the greatest contribution to the dissimilarity 
between groups were defined by SIMPER analysis (Clarke, 
1993). When making comparisons at the local and national 
level, differences derived from field evaluation methods 
were obviated. Thus, the comparison and interpretation are 
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limited to the coverage values   of the main categories of the 
substrate and the abundance of coral species.

RESULTS

Historical characterization

Between 1989 and 2010, in the coral formations 
of the San Bernardo archipelago, the abiotic substrate 
was the most conspicuous component. However, between 
1989 and 2015 there was a decrease close to 45 %. During 

De este modo, la comparación e interpretación se limita a los 
valores de cobertura de las principales categorías del sustrato 
y la abundancia de especies coralinas.

RESULTADOS

Caracterización histórica

Entre 1989 y 2010, en las formaciones coralinas 
del archipiélago de San Bernardo el sustrato abiótico fue 
el componente más conspicuo. No obstante, entre 1989 y 

Figure 2. A) Average cover (± standard error) of coral, algae, and abiotic 
substrate. B) The rate of change in coral cover between 1989 and 2015 in 
the San Bernardo archipelago.

Figura 2. A) Cobertura promedio (± error estándar) de coral, algas y 
sustrato abiótico. B) Tasa de cambio de la cobertura coralina entre 1989 y 
2015 en el archipiélago de San Bernardo.
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2015 se presentó un descenso cercano al 45 %. Durante la 
década de 1990 el componente algal presentó una reducción 
en su cobertura, siendo 1999 el único año en el que estuvo 
por debajo de los corales. Sin embargo, a partir del 2010 
se registró un incremento, alcanzando un máximo en 2013, 
cuando se volvió el componente predominante. 

En cuanto al componente coralino, entre 1989 y 
1991 presentó baja cobertura (inferior a 20 %). A partir de 
2005 se registró un incremento gradual en la cobertura que 
en 2015 fue cercana a 30 %. No obstante, en 2005 se observó 
una reducción de la cobertura en 6 % con respecto a 1999 
(Figura 2).

En la Tabla 1 se muestra la cobertura de cada taxón 
coralino registrado en cada uno de los años. Desde 1989 los 
corales que en general registraron una mayor abundancia 
relativa en el área de estudio fueron Orbicella spp. y Porites 
porites, seguidos de Agaricia spp., P. astreoides y Siderastrea 
spp. Se destaca la contribución histórica del género Orbicella 
que fue mayor a 35 %, así como su cobertura, la cual se 
incrementó en el tiempo. Adicionalmente, en el descenso 
de la cobertura del 2005, los géneros más afectados fueron 
Colpophyllia, Porites y Pseudodiporia. 

Tabla 1. Porcentaje de cobertura media (×̄) y error estándar (EE) de los 
corales en el archipiélago de San Bernardo entre 1989 y 2015.

Especie/Species
1989 1991 1999 2005 2010 2013 2015

×̄ EE/SE ×̄ EE/SE ×̄ EE/SE ×̄ EE/SE ×̄ EE/SE ×̄ EE/SE ×̄ EE/SE

Agaricia spp. 0.53 0.26 0.92 0.37 1.30 0.93 1.00 0.46 1.85 1.06 2.37 0.97 4.16 1.71

Acropora cervicornis 0.004 0.003 0.002 0.001 0.03 0.02 - - 0.30 0.20 0.03 0.02 0.20 0.13

Acropora palmata 0.01 0.01 - - 0.002 0.001 0.03 0.02 - - 1.04 0.42 0.28 0.10

Colpophyllia natans 0.20 0.10 0.38 0.10 0.27 0.18 0.34 0.09 0.15 0.07 0.32 0.10 0.41 0.18

Dichocoenia stokesii 0.04 0.01 0.10 0.03 0.06 0.03 0.05 0.02 0.01 0.01 0.04 0.03 0.14 0.05

Diploria labyrinthiformis 0.24 0.09 0.30 0.11 0.22 0.11 0.17 0.06 0.16 0.06 0.22 0.08 0.47 0.19

Eusmilia fastigiata 0.05 0.02 0.08 0.02 0.09 0.03 0.07 0.03 0.08 0.07 0.12 0.05 0.12 0.04

Favia fragum 0.01 0.004 0.03 0.01 0.02 0.01 0.04 0.02 0.01 0.01 0.15 0.04 0.07 0.03

Helioseris cucullata - - 0.01 - - - - - - - - - - -

Isophyllia rigida 0.004 0.002 0.02 0.01 0.004 0.001 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 - -

Isophyllia sinuosa 0.02 0.01 0.010 0.003 0.05 0.02 - - 0.004 0.001 - - 0.03 0.02

Madracis auretenra 0.10 0.04 0.14 0.10 0.02 0.01 0.04 0.02 - - - - - -

Table 1. Percentage of mean coverage (×̄) and standard error (SE) of corals 
in the San Bernardo archipelago between 1989 and 2015.

the 1990s, the algal component presented a reduction in 
its coverage, being 1999 the only year in which it was 
below the corals. However, as of 2010, there was an 
increase, reaching a maximum in 2013, when it became 
the predominant component.

Regarding the coral component, between 1989 
and 1991 it presented low coverage (less than 20 %). 
Starting in 2005, there was a gradual increase in coverage, 
which in 2015 was close to 30 %. However, in 2005 there 
was a 6 % reduction in coverage compared to 1999 (Figure 
2).

Table 1 shows the coverage of each coral taxon 
recorded in each of the years. Since 1989, the corals that 
generally registered the highest relative abundance in 
the study area were Orbicella spp. and Porites porites, 
followed by Agaricia spp., P. astreoides and Siderastrea 
spp. The historical contribution of the Orbicella genus 
stands out, which was greater than 35 %, as well as its 
coverage, which increased over time. Additionally, in the 
decrease in coverage in 2005, the most affected genera 
were Colpophyllia, Porites, and Pseudodiporia. 
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Especie/Species
1989 1991 1999 2005 2010 2013 2015

×̄ EE/SE ×̄ EE/SE ×̄ EE/SE ×̄ EE/SE ×̄ EE/SE ×̄ EE/SE ×̄ EE/SE

Madracis decactis - - 0.03 0.01 - - - - - - - - - -

Madracis pharensis - - - - - - 0.09 0.01 - - - - - -

Manicina areolata 0.02 0.01 0.00 0.002 - - 0.14 0.04 - - 0.03 0.02 - -

Meandrina meandrites 0.02 0.01 0.01 0.01 0.08 0.04 0.09 0.03 0.08 0.03 0.10 0.04 0.23 0.09

Millepora alcicornis 0.28 0.11 0.46 0.21 0.83 0.30 0.52 0.15 0.55 0.18 1.04 0.28 1.05 0.38

Millepora complanata 0.08 0.07 0.04 0.03 0.17 0.11 0.60 0.34 0.17 0.09 2.32 0.76 1.76 0.39

Millepora squarrosa 0.16 0.10 0.04 0.03 0.51 0.32 - - 0.49 0.22 - - - -

Montastraea cavernosa 0.67 0.25 1.80 0.51 0.90 0.35 1.74 0.33 0.73 0.17 0.44 0.18 0.90 0.30

Mussa angulosa - - 0.05 - - - - - - - 0.13 - - -

Mycetophyllia spp. 0.01 0.01 0.02 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 - - 0.02 0.01

Oculina difussa - - 0.01 - - - - - - - - - - -

Orbicella spp. 4.37 1.23 5.68 1.73 7.22 2.02 7.69 1.12 9.53 1.84 8.02 1.89 10.13 2.30

Porites astreoides 1.59 0.79 0.73 0.33 1.67 0.40 1.96 0.39 1.64 0.35 2.05 0.46 2.23 0.54

Porites divaricata - - - - - - - - - - 0.09 0.05 0.49 0.08

Porites porites 3.60 1.31 5.96 4.99 11.04 4.36 2.24 0.87 5.89 1.71 4.27 1.27 3.34 1.13

Pseudodiploria clivosa 0.01 0.01 0.002 0.002 - - 0.01 0.01 0.03 0.01 0.21 0.09 0.54 0.24

Pseudodiploria strigosa 0.31 0.14 0.32 0.12 0.28 0.13 0.40 0.20 0.12 0.05 0.67 0.26 0.96 0.27

Scolymia sp. 0.01 0.002 0.01 0.01 0.002 0.001 0.01 0.01 0.01 0.001 - - - -

Siderastrea spp. 0.64 0.22 1.12 0.37 0.97 0.19 2.02 0.31 1.20 0.23 3.19 1.56 3.23 1.16

Solenastrea bournoni - - - - - - - - - - 0.07 0.02 0.22 0.05

Stephanocoenia intersepta 0.02 0.01 0.05 0.02 0.01 0.004 0.14 0.03 0.03 0.01 0.02 0.01 0.18 0.09

A nivel espacial, se evidenció un patrón de mayor 
cobertura de algas y, por lo general, menor cobertura de coral, 
en los sectores que se encuentran más cerca del continente 
como Palma (C-18) y Cabruna (C-19), especialmente en 
2015 (Figura 3). En estas estaciones fueron abundantes los 
corales de los géneros Agaricia y Porites. Por el contrario, las 
estaciones C-6 (Múcura), C-11 (Tintipán) y C-14 (Mangle) 
estuvieron entre los sitios que históricamente registraron 
mayores valores de cobertura coralina, en las que el género 
Orbicella fue el más abundante (Tablas 1 y 2).

At a spatial level, a pattern of greater algae cover, 
and generally less coral cover, as evidenced in sectors 
that are closer to the continent such as Palma (C-18) and 
Cabruna (C-19), especially in 2015 (Figure 3). Corals of 
the genera Agaricia and Porites were abundant at these 
stations. On the contrary, stations C-6 (Múcura), C-11 
(Tintipán) and C-14 (Mangle), were among the sites that 
historically registered the highest values of coral cover, in 
which the genus Orbicella was the most abundant (Tables 
1 and 2).
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Tabla 2. Cobertura relativa de coral (%) y profundidad (m) en cada una 
de las estaciones evaluadas en el archipiélago de San Bernardo entre 1989 
y 2015. 

Estación/Station Profundidad/Depth (m) 1989 1991 1999 2005 2010 2013 2015

C-1 5.0 5.5 5.8 9.7 8.5 18.8 41.6 32.5

C-2 4.0 - 17.5 12.7 20.6 34.3 32.2 28.5

C-3 6.0 5.8 - 9.0 15.7 16.4 13.7 15.2

C-4 6.5 - 9.7 18.2 12.4 10.8 27.7 13.3

C-5 4.5 7.8 - 75.1 13.1 18.3 13.5 14.4

C-6 5.5 26.4 - 42.7 35.7 25.0 37.8 54.5

C-7 4.0 - 11.8 10.2 13.0 23.2 15.6 20.9

C-8 8.0 7.9 10.6 6.0 21.3 18.7 19.8 33.8

C-9 7.0 7.9 10.6 6.0 21.3 18.7 19.8 33.8

C-10 8.3 11.3 - 18.1 28.5 27.3 39.3 41.7

Figure 3. Coverage of the substrate components (%) in each of the stations 
in the San Bernardo archipelago area in 2015. C-1 and C-2 correspond to 
the Ceycen sector; C-3 to Maravilla; C-4, C-5, and C-6 to Múcura; C-7, 
C-8, C-9, C-10, C-11, and C-12 to Tintipán; C-13 and C-14 to Mangle; 
C-15 and C-16 to Panda; C-17 and C-18 to Palma, and C-19 to Cabruna.

Figura 3. Cobertura de los componentes del sustrato (%) en cada una de 
las estaciones en el área del archipiélago de San Bernardo en 2015. C-1 
y C-2 corresponden al sector Ceycen; C-3 a Maravilla; C-4, C-5 y C-6 
a Múcura; C-7, C-8, C-9, C-10, C-11 y C-12 a Tintipán; C-13 y C-14 a 
Mangle; C-15 y C-16 a Panda; C-17 y C-18 a Palma, y C-19 a Cabruna.

Table 2. Relative coral cover (%) and depth (m) in each of the stations 
evaluated in the San Bernardo archipelago between 1989 and 2015. 
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Estación/Station Profundidad/Depth (m) 1989 1991 1999 2005 2010 2013 2015

C-11 6.0 - 18.7 29.3 17.1 40.0 38.9 59.3

C-12 8.0 - - - 26.3 18.0 21.8 32.2

C-13 4.0 - 12.1 18.7 13.4 11.6 33.5 29.1

C-14 5.5 26.2 29.5 20.0 20.0 37.3 41.5 36.5

C-15 4.0 10.8 - 45.1 25.6 9.5 8.9 11.8

C-16 11.2 - 7.7 8.8 8.2 5.8 23.5 33.9

C-17 9.5 5.1 - 16.3 10.3 24.3 23.2 26.7

C-18 5.5 - 49.3 48.1 32.4 40.7 11.1 11.5

C-19 6.0 13.6 - 30.8 22.0 16.7 14.9 16.1

Según el índice de Shannon-Wiener (Ln), la 
diversidad promedio históricamente ha sido mayor a 1,6 nits, 
exceptuando los años 1999 y 2010. La baja diversidad en 
estos dos años se relaciona con una menor uniformidad, ya 
que fueron los únicos periodos en que este último índice fue 
inferior a 0,6. La mayor diversidad en 2015 y 2005 fue más 
por efecto de una mayor uniformidad (J’×̄ > 0,69), mientras 
en 1989 y 1991 fue más resultado de una mayor riqueza 
(S×̄ > 13; Figura 4).

La estructura (composición y abundancia) del 
ensamblaje coralino presentó diferencias significativas 
temporales (PERMANOVA, F(6,116) = 2,19; P = 0,001). Pruebas 
de t por parejas indicaron que particularmente 2015 y 2013 
fueron diferentes de los otros años (P < 0,05), mas no entre 
ellos, y que además 1989 presentó diferencias significativas 
con 2005 (Tabla 3), como evidencia la gráfica de promedios 
Bootstrap (Figura 5).

Tabla 3. Comparación entre años de los resultados estadísticos de la prueba 
t (probabilidad), usando 999 permutaciones. El asterisco indica donde se 
registraron diferencias significativas.

Años/Years 1991 1999 2005 2010 2013 2015

1989 0.86 (0.56) 1.01 (0.36) 1.71 (0.02)* 1.41 (0.08) 1.65 (0.01)* 1.78 (0.01)*

1991 - 1.13 (0.22) 1.25 (0.13) 1.39 (0.10) 1.59 (0.01)* 1.56 (0.02)*

1999 - - 1.56 (0.05)* 0.77 (0.64) 1.39 (0.05)* 1.52 (0.04)*

2005 - - - 1.49 (0.06) 1.96 (3.0 × 10-3)* 1.95 (2.0 × 10-3)*

2010 - - - - 1.66 (0.02)* 1.61 (0.03)*

2013 - - - - - 0.76 (0.78)

According to the Shannon-Wiener (Ln) index, 
the average diversity historically has been greater than 1.6 
nits, except for the years 1999 and 2010. The low diversity 
in these two years is related to less uniformity since they 
were the only periods in which the latter index was less 
than 0.6. The greater diversity in 2015 and 2005 was more 
due to greater uniformity (J’×̄ > 0,69), while in 1989 and 
1991 it was more the result of greater wealth (S×̄ > 13; 
Figure 4).

The structure (composition and abundance) of the 
coral assemblage showed significant temporal differences 
(PERMANOVA, F(6,116) = 2.19; P = 0.001). Pairwise t-tests 
indicated that particularly 2015 and 2013 were different 
from the other years (P < 0.05), but not between them, and 
that 1989 also presented significant differences with 2005 
(Table 3), as evidenced by the graph of averages Bootstrap 
(Figure 5).

Table 3. Comparison between years of the statistical results of the t-test 
(probability), using 999 permutations. The asterisk indicates where 
significant differences were recorded.
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Figure 4. Average diversity measurements (± standard error) of the coral 
assemblage in the San Bernardo archipelago between 1989 and 2015. 
A) Species richness. B) Shannon-Wiener diversity (nits). C) Pielou 
uniformity.

Figura 4. Medidas de diversidad promedio (± error estándar) del 
ensamblaje coralino en el archipiélago de San Bernardo entre 1989 y 
2015. A) Riqueza de especies. B) Diversidad de Shannon-Wiener (nits). 
C) Uniformidad de Pielou. 

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

19
89

19
90

19
91

19
92

19
93

19
94

19
95

19
96

19
97

19
98

19
99

20
00

20
01

20
02

20
03

20
04

20
05

20
06

20
07

20
08

20
09

20
10

20
11

20
12

20
13

20
14

20
15

U
ni

fo
rm

id
ad

 d
e 

Pi
el

ou
/P

ie
lo

u'
s e

ve
nn

es
s 

0

2

4

6

8

10

12

14

16

18

19
89

19
90

19
91

19
92

19
93

19
94

19
95

19
96

19
97

19
98

19
99

20
00

20
01

20
02

20
03

20
04

20
05

20
06

20
07

20
08

20
09

20
10

20
11

20
12

20
13

20
14

20
15

R
iq

ue
za

 d
e 

es
pe

ci
es

/S
pe

ci
es

 r
ic

hn
es

s (
S)

 

0,0

0,5

1,0

1,5

2,0

2,5

19
89

19
90

19
91

19
92

19
93

19
94

19
95

19
96

19
97

19
98

19
99

20
00

20
01

20
02

20
03

20
04

20
05

20
06

20
07

20
08

20
09

20
10

20
11

20
12

20
13

20
14

20
15

D
iv

er
si

da
d 

Sh
an

no
n-

W
ie

ne
r/

Sh
an

no
n-

W
ie

ne
r 

di
ve

rs
ity

 (n
its

)  



Bulletin of Marine and Coastal Research • Vol. 49 (Supl. Esp.) • 2020

178

La prueba SIMPER reveló que los corales 
Orbicella spp., P. porites, Agaricia spp., Siderastrea spp. y 
Millepora complanata contribuyeron con al menos 70 % de 
la disimilitud temporal (Tabla 4). Estas especies presentaron 
mayor cobertura en 2013 y 2015. En el caso de P. porites, 
aunque su contribución relativa a la disimilitud temporal 
del ensamblaje coralino varió entre 21,2 % (1999) y 12,8 % 
(2013), su cobertura tiende a ser cíclica después del 2005, 
momento que registró una reducción cercana a 9 % (Tabla 1). 

Tabla 4. Taxa que más contribuyen a la disimilitud del ensamblaje coralino 
entre años con base en el análisis SIMPER a un corte de contribución 
acumulada de mínimo el 70 %. El primer valor corresponde a la disimilitud 
promedio (%), el segundo a la consistencia (disimilitud/desviación 
estándar) y el tercero a la contribución relativa (%) de cada taxón.

Años/Years Porites  
porites

Orbicella  
spp.

Montastraea 
cavernosa

Porites 
astreoides

Siderastrea 
spp.

Agaricia  
spp.

Millepora 
complanata

1989 vs. 1991 17.77; 0.79; 
28.45

16.69; 1.33; 
26.73 5.97; 1.04; 9.55 4.98; 0.73; 7.97    

1989 vs. 1999 22.57; 1.00; 
34.63

17.38; 1.18; 
26.65  6.09; 0.96; 9.35    

1991 vs. 1999 23.37; 0.88; 
35.60

17.05; 1.23; 
25.98 5.00; 1.03; 7.61 4.16; 0.91; 6.33    

1989 vs. 2005 11.58; 1.04; 
19.39

17.46; 1.52; 
29.25 5.06; 1.23; 8.48 6.68; 1.12; 11.19 5.59; 1.34; 9.37   

Figure 5. Bivariate graph of Bootstrap averages of the coral assemblage 
between years. The circles indicate the average of each repetition 
(transects in a year), the black markers represent the general average 
of each year and the limits of the geometric. Figures correspond to the 
Bootstrap region of 95 % confidence.

Figura 5. Gráfica bivariada de promedios Bootstrap del ensamblaje 
coralino entre años. Los círculos indican el promedio de cada repetición 
(transectos en un año), los marcadores negros el promedio general de 
cada año y los límites de las figuras geométricas corresponden a la región 
Bootstrap de 95 % de confianza.

The SIMPER test revealed that the corals Orbicella 
spp., P. porites, Agaricia spp., Siderastrea spp. and Millepora 
complanata contributed at least 70 % of the temporal 
dissimilarity (Table 4). These species presented greater 
coverage in 2013 and 2015. In the case of P. porites, although 
its relative contribution to the temporal dissimilarity of the 
coral assembly varied between 21.2 % (1999) and 12.8 % 
(2013), its coverage tends to be cyclical after 2005, when it 
registered a reduction close to 9 % (Table 1).

Table 4. Taxa that most contribute to the dissimilarity of the coral assemblage 
between years based on the SIMPER analysis at a cumulative contribution 
cutoff of at least 70 %. The first value corresponds to the average dissimilarity 
(%), the second to the consistency (dissimilarity/standard deviation) and the 
third to the relative contribution (%) of each taxon.
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Años/Years Porites  
porites

Orbicella  
spp.

Montastraea 
cavernosa

Porites 
astreoides

Siderastrea 
spp.

Agaricia  
spp.

Millepora 
complanata

1991 vs. 2005 12.12; 0.59; 
21.56

16.23; 1.49; 
28.87 5.12; 1.21; 9.11 4.6; 01.02; 8.18 4.91; 1.29; 8.73   

1999 vs. 2005 18.52; 0.87; 
30.89

15.85; 1.36; 
26.43 4.37; 1.14; 7.30 4.46; 1.01; 7.43    

1989 vs. 2010 17.5; 1.02; 27.46 21.89; 1.19; 
34.35  5.70; 1.02; 8.95    

1991 vs. 2010 19.02; 0.84; 
29.78

20.16; 1.23; 
31.56 4.21; 1.01; 6.60   5.38; 0.62; 8.42  

1999 vs. 2010 21.44; 1.03; 
34.38

19.16; 1.28; 
30.73    4.71; 0.53; 7.56  

2005 vs. 2010 13.72; 0.9; 24.62 17.37; 1.33; 
31.17  3.94; 0.98; 7.07  4.91; 0.60; 8.81  

1989 vs. 2013 12.90; 1.02; 
18.27

17.54; 1.25; 
24.85  6.57; 1.06; 9.31 6.78; 0.60; 9.6 6.63; 0.61; 9.39  

1991 vs. 2013 14.44; 0.72; 
20.33

17.66; 1.25; 
24.86   6.60; 0.64; 9.29 6.64; 0.66; 9.35 5.78; 0.59; 8.13

1999 vs. 2013 18.71; 0.93; 
26.69

17.54; 1.20; 
25.03   5.57; 0.60; 7.95 6.25; 0.63; 8.91 4.96; 0.59; 7.07

2005 vs. 2013 9.42; 0.90; 14.78 17.29; 1.40; 
27.12   6.91; 0.77; 10.84 6.38; 0.68; 10.01 5.57; 0.66; 8.74

2010 vs. 2013 14.22; 0.97; 
21.16

19.78; 1.21; 
29.42   5.75; 0.64; 8.55 7.25; 0.69; 10.78 4.90; 0.61; 7.29

1989 vs. 2015 10.83; 0.96; 
15.16

19.07; 1.34; 
26.69  5.71; 1.03; 7.99 7.94; 0.69; 11.11 8.20; 0.51; 11.47  

1991 vs. 2015 12.30; 0.65; 
17.50

18.71; 1.41; 
26.63   7.29; 0.70; 10.37 8.01; 0.55; 11.41 4.32; 0.83; 6.15

1999 vs. 2015 16.69; 0.88; 
23.78

18.15; 1.36; 
25.85  4.24; 1.05; 6.04 6.24; 0.67; 8.89 7.59; 0.55; 10.82  

2005 vs. 2015 7.80; 0.83; 12.32 18.03; 1.70; 
28.49  4.37; 1.09; 6.91 6.77; 0.77; 10.7 7.78; 0.57; 12.29  

2010 vs. 2015 12.29; 0.92; 
18.47

19.22; 1.36; 
28.89  4.01; 1.09; 6.03 6.26; 0.69; 9.41 8.43; 0.61; 12.67  

2013 vs. 2015 9.06; 0.88; 13.46 18.07; 1.31; 
26.82   8.23; 0.74; 12.21 9.00; 0.65; 13.36 5.24; 0.85; 7.77

En cuanto a la presencia de signos de deterioro 
coralino, en 2015 se observó blanqueamiento en todas las 
estaciones, excepto en C-7. Las especies más afectadas 
fueron Orbicella annularis, O. faveolata, Agaricia tenuifolia 
y Siderastrea siderea (Tabla 5) y en todos los casos el 
blanqueamiento afectó las colonias de forma parcial. Se 

Regarding the presence of signs of coral 
deterioration, in 2015 bleaching was observed in all 
stations, except in C-7. The most affected species were 
Orbicella annularis, O. faveolata, Agaricia tenuifolia, 
and Siderastrea siderea (Table 5), and in all cases, the 
bleaching partially affected the colonies. White plague, 
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registraron las enfermedades de plaga blanca, banda negra y 
lunares oscuros; esta última enfermedad fue la más frecuente 
(presente en 13 estaciones; Figura 6) y afectó principalmente 
al coral S. siderea.

Tabla 5. Especies de coral observadas con blanqueamiento en las estaciones 
evaluadas en el archipiélago de San Bernardo en 2015.
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Acropora palmata X X 2

Agaricia tenuifolia X X X X X X 6

Colpophyllia natans X 1

Helioseris cucullata X 1

Millepora alcicornis X 1

Millepora complanata X X X 3

Montastraea cavernosa X 1

Orbicella annularis X X X X X X X 7

Orbicella faveolata X X X X X X 6

Pseudodiploria clivosa X 1

Pseudodiploria strigosa X 1

Porites astreoides X X 2

Porites porites X X 2

Siderastrea radians X 1

Siderastrea siderea X X X X X X 6

Total especies/Total species 3 3 3 1 1 2 0 2 1 2 2 3 3 4 1 2 1 2 5

Figure 6. Number of stations with the presence of coral diseases and 
bleaching in the San Bernardo archipelago in 2015.

Figura 6. Cantidad de estaciones con la presencia de enfermedades 
coralinas y blanqueamiento en el archipiélago de San Bernardo en 2015.
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black band, and dark mole diseases were recorded; this 
last disease was the most frequent (present in 13 stations; 
Figure 6) and mainly affected S. siderea coral.

Table 5. Coral species observed with bleaching in the stations evaluated in 
the San Bernardo archipelago in 2015.
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En la Figura 7 se muestra la temperatura superficial 
del mar (TSM) diaria durante 2015 en relación con el umbral 
de tolerancia al blanqueamiento de 29,4 °C. A partir de junio se 
registraron temperaturas que superaron el umbral y los valores 
más altos (30,6 °C) se presentaron en julio y septiembre. 
Durante el monitoreo en agosto de 2015, se registró un DHW 
de 1,5 °C-semanas, que indica que los corales estuvieron 
experimentado un bajo estrés térmico. Posteriormente, entre 
octubre y diciembre se registraron valores de DWH entre 4 
y 8 °C-semanas, indicando un estrés térmico alto que puede 
ocasionar un blanqueamiento significativo.

DISCUSIÓN

Desde la década de 1980, las formaciones 
coralinas del Caribe colombiano, incluyendo las del Parque 
Nacional Natural Corales del Rosario y San Bernardo 
(PNNCRSB), han presentado cambios en la dominancia 
de los componentes bentónicos, composición coralina, 
mortandades masivas de organismos, disminución de la 
cobertura coralina, eventos de blanqueamiento e incremento 
de la prevalencia de enfermedades (Werding y Sánchez, 
1979; Duque y Gómez, 1983; Alvarado et al., 1986, 2011; 
Cendales et al., 2002; Garzón-Ferreira y Díaz, 2003; 
Rodríguez-Ramírez et al., 2010; Jackson et al., 2014). 

Figure 7. Sea surface temperature (°C, gray line) and DHW thermal 
stress (°C-weeks, solid black line) between January and December 
2015. NOAA satellite data for Colombia, resolution 5 km (NOAA Coral 
Reef Watch, 2020). The red dotted line indicates the NOAA whitening 
tolerance threshold (29.4 °C). The vertical dotted line indicates the time 
when the follow-up was performed.

Figura 7. Temperatura superficial del mar (°C, línea gris) y estrés térmico 
DHW (°C-semanas, línea negra continua) entre enero y diciembre de 
2015. Datos satelitales de la NOAA para Colombia, resolución 5 km 
(NOAA Coral Reef Watch, 2020). La línea roja punteada indica el umbral 
de tolerancia al blanqueamiento de la NOAA (29,4 °C). La línea punteada 
vertical indica el momento en que fue realizado el seguimiento.
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Figure 7 shows the daily sea surface temperature 
(SST) during 2015 in relation to the whitening tolerance 
threshold of 29.4 °C. Starting in June, temperatures that 
exceeded the threshold were recorded and the highest values 
(30.6 °C) were recorded in July and September. During 
monitoring in August 2015, a DHW of 1.5 °C-weeks was 
recorded, indicating that the corals were experiencing low 
heat stress. Subsequently, between October and December, 
DWH values were recorded between 4 and 8 °C-weeks, 
indicating high thermal stress that can cause significant 
bleaching. 

DISCUSSION

Since the 1980s, the coral formations of the 
Colombian Caribbean, including those of the Corales 
del Rosario and San Bernardo National Natural Park 
(PNNCRSB), have presented changes in the dominance of 
benthic components, coral composition, mass mortality of 
organisms, decrease of coral cover, bleaching events and 
increased disease prevalence (Werding and Sánchez, 1979; 
Duque and Gómez, 1983; Alvarado et al., 1986, 2011; 
Cendales et al., 2002; Garzón-Ferreira and Díaz, 2003; 
Rodríguez-Ramírez et al., 2010; Jackson et al., 2014).
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En el PNNCRSB y específicamente en las islas 
de San Bernardo se han identificado como principales 
amenazas la pesca sobre los recursos hidrobiológicos 
(Martínez-Viloria et al., 2011), la actividad turística 
(Mendoza et al., 2011), el uso de material biológico para 
elaboración de artesanías y recuerdos (Ordosgoitia y Zarza-
González; 2011) y el blanqueamiento coralino (Gómez-
Campo et al., 2011). 

Otras amenazas locales que se pueden sumar son 
la posible influencia de los sedimentos y el agua dulce 
provenientes del río Sinú y los hidrocarburos provenientes 
del tránsito de embarcaciones turísticas y derrames 
accidentales por las actividades asociadas al terminal 
marítimo de Coveñas. La influencia de agua dulce se 
evidencia en las concentraciones de alcalinidad tanto en 
época lluviosa (107,5 a 116,6 mg/L) como en época seca 
(119,2 a 130,8 mg/L) de 2013 en San Bernardo (Hyser, 
2014). Estos valores están por debajo de los límites ideales 
(175-200 mg/L) e incluso aceptables (124-225 mg/L) 
establecidos para el cultivo de corales (Borneman, 2008), 
lo cual limita la calcificación y disminuye la tasa de 
crecimiento y la densidad esquelética (Borneman, 2008; 
Hurtado, 2015).

En el caso de los hidrocarburos, los resultados 
de Betancourt-Portela et al. (2011), que hacen parte 
del seguimiento que realiza la REDCAM de Invemar, 
encontraron concentraciones por debajo del nivel de 
referencia internacional de 10 mg/L en el PNNCRSB. 
Asimismo, este documento mostró que desde 2003 todos 
los muestreos han registrado un bajo nivel de contaminación 
que no representa riesgo para los organismos acuáticos. 
Tampoco hay evidencia que los derrames que se han 
producido en el golfo de Morrosquillo han llegado a afectar 
las formaciones coralinas del archipiélago de San Bernardo 
(Carsucre, 2014).

En el archipiélago de San Bernardo, entre 1989 
y 1991 se registró una baja cobertura coralina (< 20 %) 
y altos valores del sustrato abiótico (> 50 %), los cuales 
estuvieron posiblemente asociados a varios de los hechos 
indicados. Uno de los sucesos de mayor impacto fue la 
mortandad masiva de las especies coralinas dominantes 
en ese momento, A. palmata y A. cervicornis, debido 
a la enfermedad de la banda blanca, la cual diezmó sus 
poblaciones en Colombia y demás regiones del Caribe 
(Díaz et al., 2000; Porter et al., 2001; Garzón-Ferreira y 
Díaz, 2003; Sutherland et al., 2004; Green et al., 2008). 

In the PNNCRSB and specifically in the islands 
of San Bernardo, fishing on hydrobiological resources 
(Martínez-Viloria et al., 2011), tourist activity (Mendoza 
et al., 2011), use of biological material for the elaboration 
of crafts and souvenirs (Ordosgoitia and Zarza-González; 
2011), and coral bleaching (Gómez-Campo et al., 2011) 
have been identified as the main threats.

Other local threats that can be added are the 
possible influence of sediments and freshwater from the 
Sinú River and hydrocarbons from the transit of tourist 
boats, and accidental spills due to activities associated 
with the Coveñas maritime terminal. The influence of 
freshwater is evidenced in the alkalinity concentrations 
both in the rainy season (107.5 to 116.6 mg/L) and in the 
dry season (119.2 to 130.8 mg/L) of 2013 in San Bernardo 
(Hyser, 2014). These values are below the ideal limits 
(175-200 mg/L) and even acceptable (124-225 mg/L) 
established for the culture of corals (Borneman, 2008), 
which limits calcification and reduces the rate of growth 
and skeletal density (Borneman, 2008; Hurtado, 2015).

In the case of hydrocarbons, the results of 
Betancourt-Portela et al. (2011), who are part of the 
monitoring carried out by Invemar’s REDCAM, found 
concentrations below the international reference level 
of 10 µg/L in the PNNCRSB. Likewise, this document 
showed that since 2003 all samplings have registered a 
low level of contamination that does not represent a risk 
to aquatic organisms. There is also no evidence that the 
spills that have occurred in the Gulf of Morrosquillo have 
come to affect the coral formations of the San Bernardo 
archipelago (Carsucre, 2014).

In the San Bernardo archipelago, between 1989 
and 1991 there was a low coral cover (< 20 %) and high 
values   of the abiotic substrate (> 50 %). which were 
possibly associated with several of the events indicated. 
One of the events with the greatest impact was the mass 
death of the dominant coral species at that time, A. palmata 
and A. cervicornis, due to the white band disease, which 
decimated their populations in Colombia and other regions 
of the Caribbean (Díaz et al., 2000; Porter et al., 2001; 
Garzón-Ferreira and Díaz, 2003; Sutherland et al., 2004; 
Green et al., 2008). 

Before this event, Erhardt and Meinel (1975) and 
Erhardt and Prahl (1985) mention the presence of large 
coral patches, as well as extensive hedges of the genus 
Acropora mainly on the reef crest and numerous colonies 
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Previo a este suceso, Erhardt y Meinel (1975) y 
Erhardt y Prahl (1985) mencionan la presencia de grandes 
parches coralinos, así como de extensos setos del género 
Acropora principalmente en la cresta arrecifal y numerosas 
colonias de corales mixtos en sotavento. Asimismo, en 
Ceycen, observaron la dominancia de corales foliáceos 
en el borde del talud, los cuales fueron reemplazados 
por corales masivos a partir de los 12 m de profundidad. 
Posteriormente, en los resultados del monitoreo de 1989, 
Ramírez (1990) destaca el deterioro coralino, ya que el 
coral muerto (16,4 %), que pasó a formar parte del sustrato 
abiótico, fue superior a la cobertura coralina (12,7 %) y 
fue el componente dominante del sustrato. Al parecer, los 
cambios posteriores entre este componente y las algas, 
se debieron en parte al cambio de investigadores en la 
campaña del 2013. Durante los seguimientos entre 1991 y 
2010, los numerosos esqueletos de coral a pesar de estar 
colonizados por algas, fueron registrados como sustrato 
abiótico y desde el 2013 como algas. De este modo, es 
posible que la dominancia de este último componente se 
haya presentado realmente desde la década de 1990. 

El incremento en la cobertura y dominancia de las 
algas, que persiste en la actualidad, ha sido documentado 
en otros arrecifes en Colombia y en el Caribe desde 1990, 
evidenciándose un cambio de fase, donde los arrecifes 
son dominados por algas y no por corales (Done, 1992; 
Hughes, 1994; Díaz et al., 2000; Garzón-Ferreira y Díaz, 
2003; Díaz-Pulido et al., 2004; Rodríguez-Ramírez et al., 
2010; Bastidas et al., 2014; Jackson et al., 2014). Los 
resultados de este monitoreo coinciden con esta condición, 
ya que históricamente, a excepción de 1999, la cobertura 
de las algas fue superior a la coralina. Este escenario 
evidencia el proceso de deterioro que han enfrentado los 
arrecifes del archipiélago de San Bernardo en las últimas 
décadas como consecuencia de factores de perturbación 
como enfermedades coralinas, blanqueamiento, cambio 
climático, turismo masivo, sobrepesca, contaminación, 
y desarrollo costero, entre otros, tal como ha ocurrido 
en otros arrecifes alrededor del mundo (Hughes, 1994; 
McClanahan y Mutinga, 1998; Buddemeier et al., 2004; 
Díaz-Pulido et al. 2004; Rodríguez-Ramírez et al., 2010; 
Alvarado et al., 2011). 

Adicionalmente, la reducción en la cobertura 
coralina registrada en el 2005 estuvo posiblemente 
asociada al blanqueamiento masivo que se presentó ese 
mismo año, el cual fue uno de los eventos más severos 
y que produjo mortalidades coralinas en el Gran Caribe 

of mixed corals in the leeward. Likewise, in Ceycen, they 
observed the dominance of foliaceous corals at the edge of 
the slope, which was replaced by massive corals from 12 m 
depth. Later, in the monitoring results of 1989, Ramírez 
(1990) highlights the coral deterioration, since the dead 
coral (16.4 %), which became part of the abiotic substrate, 
was higher than the coral cover (12.7 %) and was the 
dominant component of the substrate. The later changes 
between this component and the algae were due in part to 
the change of researchers in the 2013 campaign. During 
the follow-ups between 1991 and 2010, the numerous coral 
skeletons, despite being colonized by algae, were recorded 
as an abiotic substrate and in 2013 as algae. Thus, the 
dominance of this last component may have been present 
since the 1990s. 

The increase in the coverage and dominance of the 
algae, which persists today, has been documented in other 
reefs in Colombia and the Caribbean since 1990, evidencing 
a change of phase, where the reefs are dominated by algae 
and not by corals (Done, 1992; Hughes, 1994; Díaz et al., 
2000; Garzón-Ferreira and Díaz, 2003; Díaz-Pulido et al., 
2004; Rodríguez-Ramírez et al., 2010; Bastidas et al., 
2014; Jackson et al., 2014). The results of this monitoring 
coincide with this condition, since historically, except for 
1999, the cover of algae was higher than that of coralline. 
This scenario shows the deterioration process that the 
reefs of the San Bernardo archipelago have faced in recent 
decades as a consequence of disturbance factors such as 
coral diseases, bleaching, climate change, mass tourism, 
overfishing, pollution, and coastal development, among 
others occurring in other reefs around the world (Hughes, 
1994; McClanahan and Mutinga, 1998; Buddemeier et al., 
2004; Díaz-Pulido et al. 2004; Rodríguez-Ramírez et al., 
2010; Alvarado et al., 2011). 

Additionally, the reduction in coral cover 
recorded in 2005 was possibly associated with the massive 
bleaching that occurred that same year, which was one of 
the most severe events and produced coral mortalities in 
the Greater Caribbean (Wilkinson and Souter, 2008; Eakin 
et al., 2010). In the reef formations of the archipelago and 
surrounding areas, this event severely affected between 1 
and 70 % of the corals in the first 12 m of depth, with 
an associated mortality of 5 % (Rodríguez-Ramírez et al., 
2008; Gómez-Campo et al., 2011).

However, bleaching could be a determining 
factor in coral mortality, threatening the future of 
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(Wilkinson y Souter, 2008; Eakin et al., 2010). En las 
formaciones arrecifales del archipiélago y áreas aledañas, 
este evento afectó severamente entre 1 y 70 % de los 
corales en los primeros 12 m de profundidad, con una 
mortalidad asociada de 5 % (Rodríguez-Ramírez et al., 
2008; Gómez-Campo et al., 2011). 

No obstante, el blanqueamiento podría ser un 
factor determinante en la mortandad coralina, amenazando 
el futuro de los arrecifes, considerando que estos eventos 
son cada vez más frecuentes (Hughes et al., 2017, 
2018; Oliver et al., 2018). Adicionalmente, la respuesta 
adaptativa que pueden desarrollar los corales después de 
un blanqueamiento es demasiado lenta para mantenerse al 
día con la velocidad actual del cambio climático (Fabricius 
et al., 2007; Ainsworth et al., 2016). 

Para el Gran Caribe, Jackson et al. (2014) 
documentaron una tendencia general a la reducción en la 
cobertura coralina, en promedio cercano a 20 %, entre la 
década de 1980 y 2011. Este mismo patrón fue observado 
en los arrecifes del Caribe colombiano (Díaz et al., 2000; 
Alvarado et al., 2011). Según la información del programa 
de monitoreo SIMAC, la cobertura coralina en cinco áreas 
arrecifales fue relativamente estable desde 1998 hasta 2004 
(Rodríguez-Ramírez et al., 2010). Resultados posteriores, 
hasta el 2013, sugieren que las áreas de Santa Marta y las 
islas de San Bernardo permanecen estables, mientras que en 
las islas del Rosario, San Andrés y Urabá chocoano existe 
una tendencia al descenso (Bastidas et al., 2014). Similar a 
lo reportado por el SIMAC, en el presente monitoreo en el 
archipiélago de San Bernardo los corales presentaron una 
tendencia general a la estabilidad entre 1989 y 2010.

La riqueza de especies coralinas observada en este 
monitoreo (40 especies) es cercana a la documentada en el 
área de estudio de 49 y al de otras regiones como San Andrés 
y Urabá chocoano, ambas con 41 especies, Providencia con 
49 especies, las islas del Rosario y Santa Marta, ambas con 
53 especies (Prahl y Erhardt, 1985; Díaz et al., 2000). No 
obstante, esta información debe ser tomada con cautela, ya 
que la evaluación estuvo restringida a los primeros 12 m, 
lo cual pudo excluir otros hábitats y formaciones coralinas.

Históricamente los corales con mayor cobertura 
y que más contribuyeron al ensamblaje coralino fueron 
Orbicella spp., Porites porites, Agaricia spp., P. astreoides 
y Siderastrea spp., por lo que pueden ser consideradas 
actualmente como los principales constructores de las 
formaciones coralinas estudiadas. Este esquema se ajusta en 
cierta forma a lo documentado por otros estudios (Alvarado 

reefs, considering that these events are increasingly 
frequent (Hughes et al., 2017, 2018; Oliver et al., 2018). 
Additionally, the adaptive response that corals can develop 
after bleaching is too slow to keep up with the current 
speed of climate change (Fabricius et al., 2007; Ainsworth 
et al., 2016). 

For the Greater Caribbean, Jackson et al. (2014) 
documented a general trend towards a reduction in coral 
cover, on average close to 20 %, between the 1980s and 
2011. This same pattern was observed in the reefs of 
the Colombian Caribbean (Díaz et al., 2000; Alvarado 
et al., 2011). According to information from the SIMAC 
monitoring program, coral cover in five reef areas was 
relatively stable from 1998 to 2004 (Rodríguez-Ramírez 
et al., 2010). Subsequent results, until 2013, suggest that 
the areas of Santa Marta and the islands of San Bernardo 
remain stable, while in the Rosario Islands, San Andrés, 
and Urabá Chocoano there is a downward trend (Bastidas 
et al., 2014). Similar to what was reported by SIMAC, in 
the present monitoring in the San Bernardo archipelago, 
the corals showed a general trend towards stability between 
1989 and 2010.

The richness of coral species observed in this 
monitoring (40 species) is close to that documented in 
the study area of   49 and that of other regions such as 
San Andrés and Urabá Chocoano, both with 41 species, 
Providencia with 49 species, the Rosario Islands and Santa 
Marta, both with 53 species (Prahl and Erhardt, 1985; Díaz 
et al., 2000). However, this information should be taken 
with caution, since the evaluation was restricted to the 
first 12 m, which could exclude other habitats and coral 
formations.

Historically, the corals with the greatest coverage 
and that contributed the most to the coral assembly were 
Orbicella spp., Porites porites, Agaricia spp., P. astreoides 
and Siderastrea spp., which is why they can be considered 
today as the main constructors of the coral formations 
studied. This scheme is somewhat consistent with what has 
been documented by other studies (Alvarado et al., 1986; 
Cendales et al., 2002; Rodríguez-Ramírez et al., 2010; 
Alvarado et al., 2011) in the coral formations surrounding 
Barú and the Rosario Islands. 

According to the records of Erhardt and Meinel 
(1975) and Erhardt and Prahl (1985), before the 1980s, 
although the Acropora genus was abundant, they also 
described the presence of numerous coralline species 
homogeneously distributed in the archipelago. However, 
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et al., 1986; Cendales et al., 2002; Rodríguez-Ramírez 
et al., 2010; Alvarado et al., 2011) en las formaciones 
coralinas aledañas a Barú y a las islas del Rosario. 

De acuerdo con los registros de Erhardt y Meinel 
(1975) y Erhardt y Prahl (1985), antes de la década de 
1980, si bien el género Acropora fue abundante también 
describieron la presencia de numerosas especies coralinas 
distribuidas homogéneamente en el archipiélago. No 
obstante, P. porites fue más comúnmente observado en 
la laguna arrecifal entremezclado con Millepora spp. Las 
colonias de S. siderea y P. astreoides, cuyo diámetro era 
menor a 30 cm de diámetro, se encontraron principalmente 
como rodolitos en sustrato inestables. Adicionalmente, 
en algunas zonas protegidas del oleaje, A. tenuifolia fue 
dominante en parches a 6 m de profundidad. Por su parte, 
colonias masivas de Orbicella y Colpophyllia fueron 
abundantes a profundidades mayores a 12 m. 

Como consecuencia de la mortalidad de los 
acropóridos en los arrecifes del Caribe, incluyendo a 
Colombia, Bruckner (2002), Cendales et al. (2002) y 
Green et al. (2008) afirman que se presentó un cambio en la 
composición de la comunidad coralina, en el que especies 
pioneras con estrategias oportunistas como A. tenuifolia, P. 
astroides y especies de crecimiento lento con alta tasa de 
supervivencia como las del género Orbicella y Siderastrea 
están ocupando el lugar de los acropóridos. Estos cambios 
han traído como resultado la presencia de especies de coral 
capaces de vivir bajo condiciones de estrés. El aumento 
en la cobertura coralina en 2013 puede estar asociado 
al cambio de investigadores en este seguimiento. Sin 
embargo, podría haber una contribución por el crecimiento 
de estas especies con eficaces estrategias de vida, aunque 
no existen mediciones que demuestren el crecimiento de 
estas colonias durante este periodo.

A lo largo del monitoreo, la cobertura de 
acropóridos fue muy baja, menor a 1 %. Esto sugiere que en 
general, en el área evaluada, las poblaciones de este grupo 
han tenido una baja recuperación. Estudios realizados en 
diferentes años enfocados en este género coralino en el 
Caribe colombiano concluyeron que, a pesar de poseer 
una alta tasa de crecimiento, no hay evidencias de su real 
recuperación (Díaz et al., 2000; Garzón-Ferreira et al., 
2004). Adicionalmente, aunque García-Urueña y Garzón-
Machado (2020), documentaron diferentes respuestas en 
su condición según la especie y su ubicación, el género 
Acropora en el archipiélago de San Bernardo no mostró 
signos de mejoría, especialmente A. cervicornis. 

P. porites were more commonly observed in the reef 
lagoon intermixed with Millepora spp. The colonies of S. 
siderea and P. astreoides, whose diameter was less than 
30 cm in diameter, were found mainly as rhodoliths in an 
unstable substrate. Additionally, in some areas protected 
from waves, A. tenuifolia was dominant in patches at 6 m 
depth. On the other hand, massive colonies of Orbicella 
and Colpophyllia were abundant at depths greater than 
12 m.

As a consequence of the mortality of acroporids 
on Caribbean reefs, including Colombia, Bruckner (2002), 
Cendales et al. (2002), and Green et al. (2008) state 
that there was a change in the composition of the coral 
community, in which pioneer species with opportunistic 
strategies such as A. tenuifolia, P. astroides, and slow-
growing species with a high survival rate such as those of 
the genus Orbicella and Siderastrea are taking the place 
of the acropóridos. These changes have resulted in the 
presence of coral species capable of living under stressful 
conditions. The increase in coral cover in 2013 may be 
associated with the change in researchers in this follow-up. 
However, there could be a contribution by the growth of 
these species with effective life strategies, although there 
are no measurements that demonstrate the growth of these 
colonies during this period.

Throughout the monitoring, the coverage of 
acroporids was very low, less than 1 %. This suggests 
that in general, in the evaluated area, the populations of 
this group have had a low recovery. Studies carried out in 
different years focused on this coral genus in the Colombian 
Caribbean, concluded that, despite having a high growth 
rate, there is no evidence of its real recovery (Díaz et al., 
2000; Garzón-Ferreira et al., 2004). Additionally, although 
García-Urueña and Garzón-Machado (2020) documented 
different responses in their condition according to the 
species and its location, the genus Acropora in the San 
Bernardo archipelago did not show signs of improvement, 
especially A. cervicornis.

Considering the location of the stations within 
the archipelago, greater coverage of algae was evidenced, 
and generally less coral coverage, in the sectors that are 
closer to the continent such as Cabruna and Palma. In 
these sectors, there is a greater influence of disturbance 
factors of human origin, so that these coral formations 
probably face a continuous process of threats due to the 
activities that take place in the coastal zone and that lead to 
deterioration. Indicators such as a decrease in coral cover 
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Considerando la ubicación de las estaciones 
dentro del archipiélago, se evidenció una mayor cobertura 
de algas y, por lo general, una menor cobertura de coral 
en los sectores que se encuentran más cerca del continente 
como Cabruna y Palma. En estos sectores existe una mayor 
influencia de factores de perturbación de origen humano, por 
lo que estas formaciones coralinas probablemente enfrentan 
un proceso continuo de amenazas por las actividades que 
se desarrollan en la zona costera y que las conducen al 
deterioro. Indicadores como un descenso de la cobertura 
coralina a lo largo del monitoreo fue registrado en varias 
de las estaciones de estos sectores (C-15, C-18 y C-19). 
La continua exposición de estas formaciones coralinas a 
los tensores causantes de deterioro coralino podría limitar 
su capacidad de recuperación, amenazando su persistencia 
(Hughes, 1994; Buddemeier et al., 2004; Hughes et al., 
2010; Burke et al., 2011). Este deterioro afecta la estructura 
y la dinámica del ecosistema y representa una amenaza 
permanente para el mantenimiento de los bienes y servicios 
que se derivan de él.

Por el contrario, hay formaciones coralinas que 
mostraron mejores condiciones de estado como C-6, C-11 
y C-14, ubicadas al N y NO de las islas Múcura, Tintipán 
y Mangle, respectivamente. En varias de estas estaciones 
se observó una mayor presencia de corales juveniles y un 
incremento en la cobertura de coral en el tiempo. Estas 
estaciones podrían estar entre los lugares del archipiélago 
que se encuentran mejor conservados y donde existe una 
buena probabilidad de incrementarse la presencia de corales 
juveniles. Por lo tanto, se debe tener especial atención en 
su gestión y protección, ya que podrían ser clave en el 
mantenimiento de las comunidades coralinas del área. 

Los arrecifes de coral tienen un ámbito estrecho de 
tolerancia térmica, entre 18 y 36 °C con un intervalo óptimo 
entre 25 y 29 °C (Stoddar, 1969; Hubbard, 1997; Raymundo 
et al., 2008), por lo que este ecosistema es extremadamente 
susceptible al estrés térmico (Harvell et al., 2007). En 2015 
las formaciones coralinas enfrentaron un estrés causado por 
las altas temperaturas acumuladas de meses atrás que estuvo 
reflejado, en parte, en la presencia del blanqueamiento en 
18 de las 19 estaciones evaluadas y el registro de algunas 
enfermedades. Sin embargo, su impacto fue bajo, ya que 
las colonias fueron afectadas sólo de forma parcial. No 
obstante, a finales del 2015 y en el 2016 se registró un 
evento masivo de blanqueamiento global, asociado a altas 
temperaturas, que afectó severamente a los arrecifes del 
Pacífico Occidental y en Colombia fue considerado como 

throughout the monitoring were recorded in several of 
the stations in these sectors (C-15, C-18, and C-19). The 
continuous exposure of these coral formations to tensors 
that cause coral deterioration could limit their capacity 
for recovery, threatening their persistence (Hughes, 1994; 
Buddemeier et al. 2004; Hughes et al., 2010; Burke et al., 
2011). This deterioration affects the structure and dynamics 
of the ecosystem and represents a permanent threat to the 
maintenance of the goods and services derived from it.

On the contrary, there are coral formations that 
showed better state conditions such as C-6, C-11, and C-14, 
located to the N and NW of the Múcura, Tintipán, and 
Mangle islands, respectively. In several of these stations, a 
greater presence of juvenile corals and an increase in coral 
cover were observed over time. These stations could be 
among the best-conserved places in the archipelago and 
where there is a good probability of increasing the presence 
of juvenile corals. Therefore, special attention should be 
paid to their management and protection, since they could 
be key in the maintenance of the coral communities in the 
area. 

Coral reefs have a narrow range of thermal 
tolerance, between 18 and 36 °C with an optimal range 
between 25 and 29 °C (Stoddar, 1969; Hubbard, 1997; 
Raymundo et al., 2008), so this ecosystem is extremely 
susceptible to heat stress (Harvell et al., 2007). In 
2015, the coral formations faced stress caused by the 
high temperatures accumulated months ago, which was 
reflected, in part, in the presence of bleaching in 18 of the 
19 stations evaluated and the registration of some diseases. 
However, its impact was low, as the colonies were only 
partially affected. However, at the end of 2015 and in 2016 
a massive global bleaching event was registered, associated 
with high temperatures, which severely affected the reefs 
of the Western Pacific and in Colombia, it was considered 
a low-level event (Hughes et al., 2017, 2018; Oliver et al., 
2018). 

From the perspective of resilience, the protection 
that national parks can provide is only one part of the 
solution for the conservation of ecosystems, since this 
must be accompanied by other mechanisms such as 
strong management measures (Hughes et al., 2010) and 
ecological restoration (Pizarro et al., 2014). Likewise, 
management actions on local impacts such as overfishing, 
tourist activity, degradation of water quality, pollution, 
deforestation, among others, are essential to stop the 
deterioration and begin to protect coral reefs to adapt to 
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un evento de nivel bajo (Hughes et al., 2017, 2018; Oliver 
et al., 2018). 

Desde la perspectiva de la resiliencia, la 
protección que pueden proveer los parques nacionales 
es sólo una parte de la solución para la conservación 
de los ecosistemas, ya que esta debe ir acompañada de 
otros mecanismos como fuertes medidas de manejo 
(Hughes et al., 2010) y restauración ecológica (Pizarro 
et al., 2014). Igualmente, son esenciales las acciones de 
gestión sobre los impactos locales como la sobrepesca, la 
actividad turística, la degradación de la calidad del agua, la 
contaminación, la deforestación, entre otros, para detener 
el deterioro y comenzar a proteger los arrecifes coralinos 
para que puedan adaptarse a los cambios ambientales y 
así aumentar su recuperación frente al cambio climático 
(Wooldridge et al., 2005; Hughes et al., 2007, 2010; 
Knowlton y Jackson, 2008). Esto va de la mano con la 
continuidad de los programas de monitoreo para generar 
información sobre el estado, tendencias y cambios de los 
ecosistemas marinos.

CONCLUSIONES

Esta evaluación de largo plazo evidenció una 
dinámica opuesta y una gran variación en la cobertura 
del sustrato abiótico y de las algas, siendo este último 
grupo el componente más abundante del fondo marino 
desde el 2013 y que corresponde al panorama general 
observado en los arrecifes coralinos a nivel mundial. 
El ensamblaje coralino presentó una tendencia estable 
entre 1989 y 2010. Sin embargo, la disimilitud temporal 
registrada en el 2013 y 2015 con los demás años fue a 
causa de las mayores coberturas de los corales Orbicella 
spp., P. porites, Agaricia spp., Siderastrea spp. y M. 
complanata, cuyas estrategias de vida, con la excepción 
de M. complanata, les ha permitido llegar a ser los 
principales constructores de las formaciones coralinas del 
archipiélago de San Bernardo. La dinámica temporal de 
los principales componentes del sustrato es consecuencia 
del efecto de las perturbaciones naturales y antropogénicas 
a las que han sido sometidos estos arrecifes en las últimas 
décadas. No obstante, a nivel espacial se puede apreciar 
una gran variabilidad de coberturas coralinas donde se 
destacan arrecifes ubicados en las islas Múcura, Tintipán 
y Mangle que presentaron mejores condiciones de estado. 
Adicionalmente, la mayor frecuencia de observación de 
blanqueamiento en el 2015, que coincidió con el registro 

environmental changes and thus increase their recovery 
from climate change (Wooldridge et al., 2005; Hughes 
et al., 2007, 2010; Knowlton and Jackson, 2008). This goes 
hand in hand with the continuity of monitoring programs 
to generate information on the state, trends, and changes of 
marine ecosystems.

CONCLUSIONS

This long-term evaluation showed an opposite 
dynamic and a great variation in the cover of the abiotic 
substrate and algae, the latter group being the most abundant 
component of the seabed since 2013 and corresponding to 
the general panorama observed in the coral reefs at the 
world level. The coral assemblage presented a stable trend 
between 1989 and 2010. However, the temporal dissimilarity 
registered in 2013 and 2015 with the other years was due to 
the greater coverage of the corals Orbicella spp., P. porites, 
Agaricia spp., Siderastrea spp., and M. complanata, whose 
life strategies, except for M. complanata, have allowed 
them to become the main builders of the coral formations 
of the San Bernardo archipelago. The temporal dynamics 
of the main components of the substrate are a consequence 
of the effect of natural and anthropogenic disturbances to 
which these reefs have been subjected in recent decades. 
However, at a spatial level, great variability of coralline 
covers can be appreciated, where reefs located on the 
Múcura, Tintipán, and Mangle islands stand out, presenting 
better state conditions. Additionally, the higher frequency 
of observation of bleaching in 2015, which coincided with 
the record of high temperatures, shows that SST is an 
important disturbing factor that is currently affecting coral 
formations.
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de altas temperaturas, pone en evidencia que la TSM es un 
factor de perturbación importante que actualmente están 
afectando a las formaciones coralinas.
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