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RESUMEN

Antecedentes: El Sistema Cutzamala abastece de agua potable a una parte de la Zona Metropolitana del
Valle de México, siendo el embalse de Valle de Bravo (VB) uno de los que principalmente aporta. Este embalse
ha recibido impactos de actividades domésticas, agricolas y turisticas, teniendo como consecuencia dete-
rioro en la calidad del agua, favoreciendo la eutrofizacion y el desarrollo de Florecimientos Algales Nocivos
(FANs), que son potencialmente dafinos para la biota acuatica y salud humana. Objetives: Evaluar el efecto
de los extractos crudos de biomasa fitoplanctonica del embalse sobre las primeras etapas de vida de Danio
rerio. Métodos: Las muestras de biomasa se colectaron en seis puntos durante marzo a diciembre de 2019,
en los que de manera constante se registraron florecimientos permanentes dominados por cianobacterias.
Los extractos crudos acuosos se obtuvieron por rompimiento celular y se emplearon para exponer a embrio-
nes de D. rerio, evaluando 0.01, 0.1, 1, 10 y 100 mg L' de biomasa fitoplancténica. Resultados: La exposi-
cion a extractos crudos en embriones produjo efectos letales (coagulacion y muerte), respuestas subletales
(ausencia de pigmentacion, edema en saco vitelino, cola curveada) y efectos teratogénicos. En la biomasa
fitoplanctonica se identificaron cianotoxinas como anabaenopeptinas y microcistinas en diversas cantidades
durante el periodo de colecta. Conclusiones: La presencia y frecuencia de los efectos observados en D.
rerio estuvo relacionada con la concentracion de microcistinas y la probable presencia de otros metabolitos
secundarios de cianobacterias potencialmente toxicas, presentes en VB. Los resultados alertan sobre los
efectos dafiinos que se pueden producir en la biota acuatica después un florecimiento y de la ruptura de
la biomasa cianobacterial y también sobre los riesgos potenciales a la salud humana cuando esta agua se
potabiliza para consumo humano.

Palabras clave: Cianotoxinas, efectos letales, efectos subletales, Florecimientos Algales Nocivos (FANS),
Florecimientos Cianobacteriales Nocivos (FCNs)

ABSTRACT

Background: The Cutzamala System supplies potable water to part of the Metropolitan Area of the Valley of
Mexico, with the Valle de Bravo (VB) reservoir being one of the primary sources. This reservoir has received
impacts from domestic, agricultural, and touristic activities, resulting in a deterioration in water quality, favo-
ring eutrophication and the development of Harmful Algal Blooms (HABs), potentially harmful to aquatic biota
and human health. Goals: Evaluate the effect of crude extracts of phytoplankton biomass from the VB reser-
voir on the first life stages of Danio rerio. Methods: Biomass samples were collected at six points from March
to December 2019, where permanent blooms dominated by cyanobacteria were continuously recorded. The
crude aqueous extracts were obtained by cell breakdown and were used to expose D. rerio embryos, eva-
luating the concentrations of 0.01, 0.1, 1, 10, and 100 mg L™ of phytoplankton biomass. Results: Exposure
to crude extracts on embryos produced lethal effects (coagulation and death), sublethal responses (absence
of pigmentation, yolk sac edema, curved tail), and teratogenic effects. In the biomass samples, cyanotoxins
such as anabaenopeptins and microcystins were identified in different concentrations during the sampling
period. Conclusions: The presence and frequency of the effects observed in D. rerio were related to the
concentration of microcystins and the probable presence of other potentially toxic secondary metabolites of
cyanobacteria in the VB reservoir. The results warn about the harmful effects that can occur in aquatic biota
after the breakdown of cyanobacterial biomass following a bloom and also advise about the potential risks to
human health when this water is processed and used for human consumption.

Keywords: cyanotoxins, lethal effects, sublethal effects, Harmful Algal Blooms (HABs), Harmful Cyanobacterial
Blooms (HCBs)
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INTRODUCCION

Derivado del incremento de contaminantes provenientes de fuentes
naturales y/o antropogénicas, en los Ultimos afios se ha favorecido el
enriquecimiento de nutrientes minerales en el agua, especialmente
compuestos de nitrdgeno y fésforo, lo que ha ocasionado eutrofizacion
de los cuerpos de agua, promoviendo el crecimiento acelerado del
fitoplancton y especies vegetales que ocasionan el desarrollo de
florecimientos algales en los que se encuentran presentes especies
potencialmente toxigénicas, como algunas cianobacterias, ademéas
de macrdfitas. Los florecimientos algales generan, entre otras cosas,
disminucion en la transparencia del agua, abatimiento del oxigeno
disuelto y deterioro de la calidad quimica, incluyendo la adicion de
olores y sabores desagradables en el agua potable, ademas de la
posible presencia de toxinas que afectan la salud humana. A todo lo
anterior se suman los efectos a nivel estético (Dokulil & Teubner, 2011).

Los florecimientos algales nocivos (FANS), son eventos en los que
se observa multiplicacion acelerada y acumulacion masiva de células
del fitoplancton representado principalmente por microalgas, diato-
meas, dinoflagelados y cianobacterias unicelulares, coloniales o fila-
mentosas. Estos FANs forman capas densas de biomasa que dan lugar
a natas espesas (“scums”) en la superficie del agua (Pérez-Morales
et al, 2016), que después de un florecimiento se descomponen, li-
berandose asi el contenido celular al agua. Cuando los florecimientos
estan dominados o formados exclusivamente por cianobacterias toxi-
génicas, se denominan como florecimientos cianobacteriales nocivos
(FCNs) que bajo algunas condiciones ambientales no bien determina-
das aln, permiten que se expresen genes en las cianobacterias para
la sintesis y acumulacion de cianotoxinas, asi como otros metabolitos
que pueden generan diferentes respuestas toxicas en la biota acuatica
y en los humanos, ademas de producir estrés oxidativo a nivel celular
(Lépez-Cortés et al., 2015).

Uno de los grupos de especies que forma parte de los FAN son las
cianobacterias, que se desarrollan en cuerpos de agua con altos nive-
les de eutrofizacion; los géneros mas representativos son Microcystis,
Anabaena, Nodularia, Phormidium, Planktothrix, Lyngbya, y Pseudoa-
nabaena, siendo algunas de ellas clasificadas como especies toxigé-
nicas debido a la produccion de compuestos bioactivos que pueden
ocasionar dafios en el ambiente, provocando impactos negativos en la
cadena tréfica y la dinamica de las poblaciones acuaticas, asi como en
los ecosistemas en general (Montvydiené et al. 2020), aunque también
causan dafos a la salud humanay animal (Pérez-Morales et al., 2016).

Las cianotoxinas son clasificadas de acuerdo con su estructura qui-
mica, mecanismo de toxicidad y drgano sobre el cual ejercen su efecto.
Dentro de estas se encuentran las neurotoxinas, como la anatoxina-a,
homoanatoxina-a, saxitoxina, entre otras, que pueden generar toxicidad
letal aguda al provocar la transmision de impulsos nerviosos que con-
ducen a la paralisis muscular y fallas respiratorias (Lucena, 2008). Un
segundo grupo son las hepatotoxinas, como las microcistinas LA, LR,
RRy YR, cilindrospermopsinas y nodularinas, las cuales generan intoxi-
cacion y lesiones en el higado causando incluso la muerte en horas o
dias (Roset et al., 2001). Las citotoxinas, como las saxitoxinas y cilin-
drospermopsinas generan dafio en corazon e higado, sistema vascular,
linfatico, digestivo y glandulas adrenales (Falconer & Humpage, 2006).
Y por tltimo las dermotoxinas, como las apliasitoxinas y lingbiatoxinas,
las cuales producen irritacion en la piel (Lucena, 2008).
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En los animales, asi como en los humanos, la intoxicacion por cia-
notoxinas puede producirse por el consumo de agua contaminada, por
exposicion directa, inhalacion de aerosoles o ingesta de alimentos que
bioacumularon estos metabolitos, ocasionando malestares gastroin-
testinales, reacciones alérgicas (como erupciones cutaneas), desca-
macion, irritacion de ojos y oidos, entre otros sintomas (Drobac et al.,
2013; Codd et al., 2017; Svirc-ev et al., 2017).

Uno de los problemas que enfrentan los cuerpos de agua a nivel
mundial es el incremento de la eutrofizacion, siendo los lenticos los
mas afectados, que representan una fuente importante de agua po-
table y para actividades productivas, como la agricultura y ganaderia
(Ledesma et al., 2013; Garita-Alvarado et al., 2023). Por esta razon la
Organizacion Mundial de la Salud (WHO, 2020) ha establecido como
limite maximo 1 pg L'y 24 pg L' de microcistinas en agua para con-
sumo humano y recreacional, respectivamente. Por su parte, la Agen-
cia de Proteccion Ambiental de Estados Unidos (USEPA, 2015 y 2019)
sefiala un maximo permisible de 1.6 pg L' para microcistinas y 3.0 ug
L' de cilindrospermopsinas en agua potable, mientras que para aguas
de uso recreativo establece 8 pg L' de microcistinas y 15 pg L de
cilindrospermopsinas.

En México se tiene la Norma Oficial Mexicana (NOM-127-
SSA1-2021) Agua para uso y consumo humano. Limites permisibles
de la calidad de agua, donde se establece que el limite permisible de
microcistinas es de 1 pg L™ en agua para uso y consumo humano.
Debido a que tres cuartas partes de las aguas continentales de México
presentan algun grado de eutrofizacion y considerando que muchos de
estos cuerpos son destinados a actividades de recreacion o bien como
fuente de agua para poblaciones aledafias, el desarrollo de florecimien-
tos representa un riesgo para la biota acuatica y para la salud humana
(Pineda-Mendoza et al., 2011).

El embalse de Valle de Bravo es fuente del 40% del agua del siste-
ma Lerma-Cutzamala (integrado por 7 embalses interconectados), que
suministra mas de un tercio de agua potable a la Zona Metropolitana
del Valle de México (IMTA, 2012). Pese a su importancia, desde 1980
el embalse ha presentado un aumento en los niveles de eutrofizacion
provocados por descargas provenientes de los rios Amanalco, Molino,
Gonzalez, Carrizal y Tizates, que contienen escorrentias y desechos
agricolas, asi como aguas residuales de los desagiies de la poblacion
de Valle de Bravo y Avandaro. Estas descargas no controladas favo-
recen los florecimientos de fitoplancton, dominando frecuentemente
cianobacterias potencialmente toxicas, las cuales, al entrar en un pro-
ceso de degradacion, liberan al medio estos metabolitos causantes de
dafios a los organismos (Olvera, 1996; Ramirez-Zierold et al., 2010;
CONAGUA, 2012).

La evaluacion de los efectos causados por la exposicion a este
tipo de compuestos bioactivos puede realizarse mediante bioensayos
de toxicidad con organismos como el pez cebra Danio rerio. Los es-
tadios tempranos del desarrollo (huevos, embriones y larvas) de esta
especie son ampliamente utilizados en Ecotoxicologia debido a su alta
sensibilidad de respuesta a estresores quimicos, debido a su corion
transparente, que permite observar el desarrollo de los organismos,
su facil manejo y el amplio conocimiento de su biologia (Nagel 2002;
Meyers, 2018).

El objetivo de esta investigacion fue evaluar el efecto toxico de
los extractos crudos acuosos obtenidos a partir del rompimiento de la
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biomasa fitoplanctonica colectada mensualmente durante diez meses
en seis puntos de muestreo del embalse de Valle de Bravo, Estado de
México, sobre las primeras etapas de vida del pez cebra (Danio rerio),
con relacion a la presencia de cianotoxinas en estos extractos.

MATERIALES Y METODO

Sitio de estudio. El embalse de Valle de Bravo se localiza en el munici-
pio de Valle de Bravo, al poniente del Estado de México entre los para-
lelos 19°23°05” y 19°05’30” y los meridianos 99°52°00” y 100°11’40”
(IMTA, 2012). Su superficie es de 18.55 km?y cuenta con una capaci-
dad de almacenamiento de 394.4 hm?y una profundidad media de 21.1
my maxima de 38.6 m, con una variacion de 4 a 8 m, siendo la cortina
la zona de mayor profundidad (CONAGUA, 2012). El embalse se carac-
teriza por ser de tipo monomictico calido, que se encuentra termalmen-
te estratificado de abril a octubre mientras que el periodo de mezcla
comprende los meses de noviembre a febrero (Merino et al., 2003).
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Obtencion de muestras de biomasa fitoplanctonica. Las muestras
de biomasa fitoplanctdnica fueron colectadas a nivel superficial en los
meses de marzo a diciembre del 2019 en seis sitios de muestreo den-
tro del embalse de Valle de Bravo (Fig. 1). El sitio 1 (19° 12’ 29.8” N,
100° 10’ 47.4” 0) se localizd en la cortina, los sitios 2 (19° 12’ 24.0” N
100° 09’ 37.6” 0) y 4 (19°11° 10.2” N 100° 09’ 19.9” 0) eran puntos
intermedios dentro del embalse, el sitio 3 (19° 13’ 08.0” N 100° 08’
09.0” 0) y el sitio 6 (19° 10’ 40.8” N 100° 07’ 33.2” 0) se encontraban
aledafios a los rios tributarios Amanalco, Tizates y Molino, y el sitio 5
(19° 117 18.1” N 100° 08’ 01.6” 0) se selecciond debido a su cercania
al poblado de Valle de Bravo.

En cada sitio de muestreo se filtraron entre 40 y 60 litros de agua
superficial, empleando una red de plancton de 48 pm. Las muestras
de biomasa se concentraron en 250 mL y fueron mantenidas a 4°C
hasta su arribo al laboratorio. En el laboratorio cada muestra fue filtrada
nuevamente a 48 ym para eliminar el exceso de agua y posibles restos
de vegetacion. La biomasa concentrada se colocd en charolas de
aluminio, para obtener el peso hiimedo, y después se colocaron en un
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Figura 1. Mapa del embalse de Valle de Bravo, ubicacion de estaciones de muestreo.1) Cortina del embalse, 2 y 4) Sitios intermedios, 3) Sitio aledafio a rios tributarios
(Amanalco, Tizates y Molino), 5) Pueblo de Valle de Bravo, 6) Sitio aledafio a rios tributarios (Molino). (Modificado de CONAGUA, 2012).
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horno Binder a 60°C durante 24 h, para deshidratarlas y obtener el peso
seco. Las muestras finalmente fueron conservadas en tubos tipo falcon
en un ultracongelador Thermo Scientific a -40°C hasta su posterior uso
para la obtencion de extractos crudos acuosos.

Extractos crudos acuosos de biomasa fitoplanctonica. Con base
en la cantidad de biomasa colectada durante los meses de marzo a
diciembre y los resultados correspondientes a su peso seco, para cada
muestra se utilizaron 0.3 g de biomasa seca para la obtencion de los
extractos crudos acuosos, que fueron procesados de la siguiente ma-
nera: Se realiz6 el rompimiento celular en mortero con hielo seco; una
vez que se obtuvo un polvo muy fino, se agregaron 15 mL de medio
de dilucion ISO (ISO, 2007) para la resuspension de las muestras.
Posteriormente se aplicaron tres ciclos de congelacion (~-78°C) en un
ultracongelador Thermo Scientific y descongelacion en un bafio seco
Benchmark a 40°C. Después de esto, las muestras fueron sonicadas
a 40 kHz durante 10 minutos en un bafio ultrasonico Scientific CS-
UB-100. Finalmente las suspensiones fueron centrifugadas en el
equipo Thermo Scientific Sorvall ST8 a 4500 rpm durante 5 minutos,
se recuperaron los sobrenadantes y se filtraron consecutivamente con
membranas Millipore® de nitrocelulosa de 5 pym, 3 pm y 0.45 ym de
poro a fin de eliminar restos celulares y posibles microorganismos. Las
muestras asi procesadas fueron almacenadas en crioviales de 10 mL
en ultracongelacion hasta su uso en los bioensayos de toxicidad con
Danio rerio.

Bioensayos de toxicidad con embriones y larvas de Danio rerio.
Los huevos fertilizados de Danio rerio fueron obtenidos a partir de
reproductores proporcionados por el Laboratorio de Hidrobiologia Ex-
perimental de la Escuela Nacional de Ciencias Bioldgicas del Instituto
Politécnico Nacional. 24 horas previas al bioensayo, se instalaron acua-
rios de 40 L destinados a la reproduccion con aireacion, temperatura

Tabla 1. Efectos evaluados en embriones y larvas de Danio rerio al ser
expuestos a diferentes concentraciones de extractos crudos acuosos
de biomasa fitoplanctonica de seis sitios de muestreo del embalse de
Valle de Bravo.

Tiempo de exposicion
(horas post-fertilizacion)

24 48 72 96
Efectos letales
Coagulacion X
Ausencia de somites X
Desprendimiento de la cola X X X X
Muerte del organismo X X X X
Efectos subletales
Formacion de edemas X X X X
Ausencia de pigmentacion X X
Cola curveada X X X
Efectos teratogénicos X X X X

(Modificado de OECD, 2013)
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de 28°C y fotoperiodo de 16:8 h (luz: oscuridad). Los reproductores se
colocaron en redes de maternidad en una proporcion 2:1 (2 machos
por 1 hembra). Por la mafiana y en menos de una hora de reactivarse
la iluminacion en el area de desove, los reproductores fueron retirados
de los acuarios y los huevos fueron recuperados del fondo y colocados
en cristalizadores con medio de dilucion ISO para comprobar su fe-
cundacion y viabilidad usando un estereomicroscopio Olympus modelo
SZ2-LGB.

Los bioensayos con extractos crudos acuosos se realizaron confor-
me al protocolo de la OECD 236 (2013) para evaluar los efectos letales
y subletales en embriones y larvas de D. rerio. Se utilizaron placas de
24 pozos con capacidad de 2 mL cada uno, colocando un huevo fe-
cundado (3-4 hpf) por pozo. Las soluciones de los extractos crudos
fueron las equivalentes a la concentracion de biomasa (peso seco) de
0.01,0.1, 1,10 y 100 mg L ", mas un control negativo con medio de
dilucion 1SO (ISO, 2007) y un control positivo con 3,4-dicloroanilina
como toxico de referencia para cada una de las muestras analizadas.
Las placas se incubaron a 25°C en una camara bioclimatica Thermo
Scientific modelo PR505755L con fotoperiodo de 16:8 (luz: oscuridad).
En la Tabla 1 se enlistan los efectos evaluados cada 24 hpf hasta la
conclusion de las pruebas (96 hpf).

Determinacion de cianotoxinas intracelulares en la biomasa fito-
planctonica. Las muestras de fitoplancton del embalse de Valle de
Bravo fueron procesadas por el equipo del Laboratorio de Hidrobiologia
Experimental. Esto consistid en una lisis celular de la biomasa para li-
berar las cianotoxinas intracelulares y aplicar extraccion en fase sdlida.
Las cianotoxinas fueron analizadas en la Universidad de Montreal en
la Facultad de Artes y Ciencias, Departamento de Quimica, complejo
Cientifico para identificacion y cuantificacion de cilindrospermopsina
(CYN), anatoxina-a (ANA-a), homoanatoxina-a (HANA-a), anabaenopep-
tina-A (AP-A), anabaenopeptina-B (AP-B) y las microcistinas dmMC-RR,
dmMC-LR, MC-RR, MC-YR, MC-HtyR, MC-LR, MC-HilR, MC-VR, MC-LA,
MC-LY, MC-LW, MC-LF. Las cianotoxinas fueron cuantificadas mediante
la técnica de oxidacion de Lemieux-von Rudloff para la produccion de
2-metil-3-metoxy-4-acido fenilbutirico (MMPB) (Wu et al., 2009; Mu-
noz et al., 2017;) y parte de estos resultados son reportados en Marti-
nez-Jerénimo et al. (2022).

Andlisis estadisticos. Los resultados correspondientes al porcenta-
je de eclosién acumulada se analizaron con la prueba no paramétrica
de Friedman (P<0.05), usando el software SigmaPlot para establecer
diferencias significativas entre estos. Las graficas correspondientes a
porcentaje de eclosion, efectos letales y subletales, asi como de cia-
notoxinas cuantificadas en los extractos crudos acuosos se elaboraron
con el software GraphPad Prism 8.

RESULTADOS

Porcentaje de eclosion de huevos y larvas de Danio rerio expues-
tos a extractos crudos de biomasa fitoplanctonica. La eclosion en
larvas de Danio rerio inici6 a partir de las 72 horas. La Fig. 2 muestra
el porcentaje de eclosion acumulada al término del bioensayo (96 hpf)
para las muestras provenientes de los 6 sitios y las diferentes concen-
traciones de biomasa fitoplanctonica en los diez meses de muestreo.

Los resultados de la exposicion a los extractos obtenidos en el sitio
1, en donde se ubica la cortina del embalse, indican que en abril, oc-
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Figura 2. Eclosion acumulada (%) de larvas de Danio rerio a las 96 h de exposicion a diferentes concentraciones de extractos crudos de biomasa fitoplancténica
(0.01,0.1, 1,10y 100 mg L") provenientes de 6 sitios de muestreo del embalse de Valle de Bravo a lo largo de diez meses. Valores promedio + error estandar.

tubre y diciembre se registraron los menores porcentajes de eclosion Respecto al sitio 2, en abril, mayo y diciembre se presentd la menor

(50, 75 y 70%, respectivamente) en la concentracion de 0.1y 100 mg  eclosion (60%), seguida del mes de marzo con 70% de eclosion. En el

L', mientras que de mayo a agosto la eclosion fluctué de 75 al 97%.En  caso de octubre, septiembre, junio y julio, los porcentajes de eclosion

septiembre y noviembre se registrd la mayor eclosion (95%). De acuer-  fueron 80, 75 90 y 85%; mientras que los valores mas altos (95%)

do con la prueba de Friedman (P<0.005), los porcentajes de eclosion  se registraron en agosto y noviembre. La prueba de Friedman indico

fueron significativamente diferentes entre cada mes (P=0.0379). diferencias significativas entre los porcentajes obtenidos cada mes
(P=0.0197).
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En el sitio 3 en marzo se registrd 40% de eclosion acumulada en
la concentracion de 10 mg L™ de biomasa fitoplanctdnica, siendo el
mas bajo registrado durante todo el estudio. Los registros de manera
creciente fueron para mayo (55%), diciembre (65%), abril (70%), junio
(85%), septiembre, octubre y noviembre (90%), y finalmente en julio y
agosto el porcentaje fue 95%. Nuevamente, se encontraron diferencias
significativas entre los meses (P=0.0013).

Con respecto al sitio 4, en diciembre se registré el menor porcen-
taje de eclosion acumulada (55%), seguido de marzo y mayo (60%),
abril (70%), octubre (75%), julio (85%), agosto (90%) y junio (95%). En
septiembre y noviembre se registrd el 100% de eclosion acumulada. La
prueba de Friedman indicd diferencias significativas entre los porcen-
tajes (P=0.001).

En el sitio 5, el menor porcentaje de eclosion acumulada corres-
pondid al mes de mayo (50%), seguido de abril y marzo (60%), diciem-
bre (75%), agosto (80%), octubre (85%) noviembre, junio y julio (90%)
y septiembre (95%), siendo este Ultimo el mas alto registrado para este
sitio. De acuerdo con la prueba de Friedman, los resultados obtenidos
entre los meses son significativamente diferentes (P=0.0545).

Finalmente, en el sitio 6, el menor porcentaje de eclosion se regis-
tr6 en marzo (40%), similar a lo registrado en el sitio 3. En los meses de
abril, mayo, diciembre, octubre, junio, noviembre, septiembre y agosto
los porcentajes de eclosion acumulada fueron 65, 70, 75, 75, 90, 90, 95
y 95 %, respectivamente, mientras que en julio hubo 100% de eclosion.
La prueba de Friedman indicd que los resultados son significativamente
diferentes entre todos los meses (P<0.001).

Los valores de porcentaje de eclosion obtenidos en los contro-
les positivo y negativo cumplieron con los criterios de aceptacion del

Quintero-Serrano, M. S. et al.

bioensayo establecidos por el protocolo de la OECD (2013), por lo que
los resultados obtenidos se consideran validos.

Efectos letales, subletales y teratogénicos en embriones y larvas
de D. rerio. La Fig. 3 muestra el total de efectos letales (huevos coagu-
lados), subletales (presencia de edemas, modificacion en el patron de
pigmentacion y cola curveada) y teratogénicos expresados en porcen-
taje de embriones de D. rerio expuestos a las cinco concentraciones de
extractos crudos acuosos de biomasa fitoplanctonica (0.01,0.1,1,10y
100 mg L) de las seis estaciones de muestreo en el embalse de Valle
de Bravo en los meses de marzo a diciembre.

El mes de abril presentd el mayor porcentaje de organismos coa-
gulados alas 24 h en los seis sitios de muestreo del embalse. Los efec-
tos teratogénicos que se registraron (region caudal no desarrollada o
incompleta) se observaron principalmente en el mes de mayo (1.83%).
Respecto a los efectos subletales, se observaron 1.83% de organismos
con cola curveada en el mes de octubre; asimismo, se registrd 1% de
presencia de edemas en saco vitelino en el mes de marzo y mayor por-
centaje de pigmentacion reducida en el mes de mayo (5.83%).

Los resultados observados en la concentracion de 0.1 mg L fue-
ron semejantes a los registrados a 0.01 mg L. En abril se registrd el
mayor porcentaje de organismos coagulados (3.66%); la mayoria de
los organismos con malformaciones (no desarrollaban la regién cau-
dal, impidiendo la ruptura del corion) se registrd en mayo (1.33%). De
efectos subletales, en el mes de octubre los individuos presentaron cola
curveada en 1.33%, y la formacion de edemas en 1%, mientras que en
el mes de mayo la disminucion en la pigmentacion sélo se presento en
3.16% de los organismos.

Tabla 2. Cianotoxinas intracelulares (MC: microcistinas y AP: anabaenopeptinas) registradas en los diferentes puntos de muestreo del embalse de Valle
de Bravo durante el periodo de estudio. Se muestra también la suma de las diferentes microcistinas (MCs). Las concentraciones se expresan en g L.

Punto

Mes Muestreo dmMC-LR MC-HiIR MC- LA MC-LF MC-LR MC-RR MC-WR  MC-YR MCsTotales AP-A AP-B
Mar. 1 0.003 0.003

Abr. 1 0.108 0.108 0.214  0.172
May. 1 1.291 0.166 0.051 1.508 0.145  0.176
Jun. 1 0.009 0.009 0.022
Jul. 1 0.049 0.204 0.045 0.298 0.001

Ago. 1 0.036 0.332 5.005 2.537 0.415 0.444 0.562 9.331 0146  0.082
Sep. 1 0.096 1.145 45527  0.049 7.208 1.610 1.527 57.161 0.330 0.254
Oct. 1 2.561 0.054 0.006 2.621 0.082

Nov. 1

Dic. 1 0.032 0.032

Mar. 2 0.325 0.325 0.084  0.031
Abr. 2 0.133 0.133 0.082  0.102
May. 2 1.926 0.052 0.103 2.080 0.386  0.074
Jun. 2

Jul. 2 0.011 0.011 0.001 0.026
Ago. 2 0.108 0.024 0.132 0.001 0.003
Sep. 2 0.102 1.198  49.101  0.032 7.667 1.159 1.411 60.669 0.227  0.194
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Mes Mzggtt:eo dmMC-LR MC-HiR MC- LA MC-LF MC-LR MC-RR MC-WR  MC-YR MCsTotales AP-A AP-B
Oct. 2 0.834 0.834

Nov. 2 0.219 0.065 0.021 0.305 0.001 0.008
Dic. 2

Mar. 3 0.021

Abr. 3 0.001 0.046
May. 3 0.255 0.255 0.038
Jun. 3

Jul. 3 6.231 0.106 6.338

Ago. 3 0.161 0.017 0.055 0.006 0.238 0.001

Sep. 3 17.866 0.874 0.178 18.917 0.034
Oct. 3 0.473 0.020 0.009 0.501 0.070  0.003
Nov. 3 0.025 0.025 0.001

Dic. 3

Mar. 4 0.258 0.258 0.012 0.014
Abr. 4 0.079 0.079 0.001 0.050
May. 4 0.488 0.488 0.032
Jun. 4

Jul. 4 7.978 0.090 8.068 0.022
Ago. 4 0.471 0.039 0.006 0.515 0.001

Sep. 4 0.052  13.315 0.493 0.129 13.989 0.038
Oct. 4 2.770 0.003 2.772 0.035

Nov. 4 0.215 0.007 0.222 0.002

Dic. 4

Mar. 5 0.261 0.261 0.064  0.044
Abr. 5 0.053 0.053 0.040
May. 5 1.630 0.092 0.044 1.767 0.001 0.129
Jun. 5

Jul. 5 1.709 0.007 1.715

Ago. 5 6.389 0.107 6.495 0.005
Sep. 5 28.002 1.135 0.286 0.287 29.709 0.107  0.056
Oct. 5 1.245 0.003 1.248 0.001

Nov. 5 0.096 0.008 0.104 0.001

Dic. 5 0.046 0.046 0.001

Mar. 6 0.269 0.269

Abr. 6 0.001 0.038
May. 6 0.039 0.039 0.052
Jun. 6 0.772 0.772

Jul. 6 2.328 0.069 2.397

Ago. 6 1.183 0.020 0.001 1.204 0.020
Sep. 6 0.062  24.693 0.814 0.201 25.770 0.037
Oct. 6

Nov. 6 0.282 0.052 0.334 0.001

Dic. 6 0.009 0.009
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La exposicion de los embriones y larvas de Danio rerio a una con-
centracion intermedia (1 mg L") dio como resultado un 3.16% de orga-
nismos coagulados en el mes de abril. En los meses de julio y octubre los
efectos teratogénicos consistieron principalmente en malformaciones en
saco vitelino, region caudal y ojos en un porcentaje del 0.33%; los efectos
subletales nuevamente se identificaron como curvatura en la cola en un
1.83% y edemas en un 2.16%, estos en el mes de octubre (Fig. 3).

En la concentracion de 10 mg L' se observo que en el mes de abril
el porcentaje de organismos coagulados a las 24 horas fue de 3.33%.
Los efectos teratogénicos consistieron principalmente en anomalias en
region caudal y zona pericardica en un 0.5% en los meses de mayo y
octubre. En octubre el porcentaje de organismos con cola curveada y
edemas fue de 2.16 y 1.66% respectivamente, mientras que en agosto
se observaron 2.16% de organismos con ausencia de pigmentacion.

La exposicion a la concentracion mas alta de extractos crudos de
la biomasa fitoplanctonica produjo 2.83% de organismos coagulados
a las 24 h. En el mes de junio se registrd 0.5% de efectos teratogéni-
cos (principalmente malformaciones en cola y saco vitelino). Durante
el mes de mayo se registraron efectos subletales como cola curveada
(1.66%) y edemas en el saco vitelino y region pericardica (0.66%). El
mayor porcentaje de ausencia de pigmentacion en las larvas se pre-
sentd en agosto y noviembre.

Algunas imagenes de los efectos ocasionados por los extractos
crudos a las 96 hpf de exposicion en contraste con el control, se mues-
tran en la Fig. 4.

Cianotoxinas en muestras de biomasa fitoplanctonica del embal-
se de Valle de Bravo. En la Tabla 2 se muestran los valores de las
cianotoxinas intracelulares determinadas en la biomasa fitoplanctoni-
ca obtenida en los sitios de muestreo del embalse de Valle de Bravo.
En el sitio 1 se aprecia que las cianotoxinas MC-LA, AP-A y AP-B se
detectaron en la mayoria de los meses de marzo a diciembre. La mi-
crocistina LR (MC-LR) se registrd de mayo a octubre. En septiembre
la anabaenopeptina-a (AP-A) y anabaenopeptina-b (AP-B) tuvieron los
valores mas altos (0.330 y 0.254 pg L). En abril la microcistina LA
(MC-LA) tuvo un maximo de 0.108 pg L' y a partir de mayo los valores
se incrementaron considerablemente mes con mes hasta alcanzar un
valor maximo de 45.527 pg L' en el mes de septiembre; a partir de
octubre la concentracion de esta microcistina disminuye hasta llegar a
valores de 0.032 pg L' en diciembre.

Las cianotoxinas MC-RR (0.415 pg L"), MC-LF (0.049 pg L),
MC-WR (0.444 y 1.610 pg L") y dmMC-LR (0.036 y 0.096 ug L) se
detectaron solo en los meses de agosto y septiembre. En diciembre
Unicamente se registro la microcistina-LA.

En el sitio 2, se observa que las cianotoxinas dmMC-LR, MC-HIlR,
MC-LF, MC-RR y MC-YR solo se detectaron en un mes de muestreo con
valores de 0.102, 1.198, 0.032, 0.103 y 1.159 pg L' respectivamente.
En agosto las cianotoxinas con las concentraciones mas altas fueron
MC-LA, seguida de MC-LR, MC-WR, MC-YR y MC-HilR con valores res-
pectivos de 45.527,7.208, 1.610, 1.527 y 1.145 pg L. Las anabaeno-
peptinas Ay B (AP-A y AP-B) se cuantificaron en casi todos los meses,
excepto en junio, octubre y diciembre. Durante el mes de diciembre no
se detecto la presencia de cianotoxinas en la biomasa fitoplanctonica
del embalse de Valle de Bravo.
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En el sitio 3, se aprecia que las cianotoxinas dmMC-LR, MC-HiIR,
MC-LF y MC-RR no se detectaron en la biomasa fitoplanctonica, por el
contrario las cianotoxinas MC-LA, MC-LR, AP-A, APB y MC-WR se de-
tectaron en seis, cinco y cuatro y un mes de muestreo respectivamente;
el valor mas alto (17.86 ug L") se cuantificd durante el mes de agosto
en la microcistina (MC-LA). Para el mes de diciembre no se detecto la
presencia de ninguna cianotoxina.

De manera general, en el sitio 4 (Tabla 2) durante el mes de sep-
tiembre se detectd la mayor cantidad y tipo de cianotoxinas, los valores
fueron de 0.052, 13.315, 0.493, 0.129, 13.989 y 0.038 ug L para
MC-HiIR, MC-LA, MC-LR, MC-YR y AP-B respectivamente. La cianotoxi-
na que se detecto en la mayoria de los meses de muestreo fue MC-LA,
con valores que oscilaron entre 0.079-13.315 pg L, sin embargo, en la
biomasa fitoplanctonica del embalse no fueron detectadas las cianoto-
xinas dmMC-LR, MC-LF y MC-RR; la anabaenopeptina A (AP-A) presen-
t6 los valores mas bajos (0.001 pg L") durante los meses muestreados.

En el sitio de muestreo 5 se aprecia que el valor mas bajo (0.001 pg
L") de cianotoxinas se cuantificd en los meses de mayo, octubre, no-
viembre y diciembre para la anabaenopeptina (AP-A). Por el contrario,
los valores mas altos de cianotoxinas (28.002 y 6.389 g L) se detec-
taron en MC-LA durante los meses de agosto y septiembre respectiva-
mente. La presencia de las cianotoxinas MC-WR, MC-YR, MC-LR y AP-B
se detectd en uno, tres y seis meses de muestreo respectivamente.

La biomasa fitoplanctonica del embalse de VB en el sitio 6, indica la
presencia de las cianotoxinas MC-HilR, MC-LA, MC-LR, MC-YR, AP-Ay
AP-B; los valores mas altos se detectaron en la microcistina LA (24.693
y 2.328 ug L) en los meses de septiembre y julio respectivamente.
La menor cantidad de microcistinas totales se detectd en el mes de
diciembre (0.009 pg L") seguida del mes de mayo (0.030 pg L). Las
anabaenopeptinas A y B se cuantificaron en dos y cuatro meses de
muestreo respectivamente. Al igual que en puntos de muestreo ante-
riores las cianotoxinas dmMC-LR, MC-LF, MC-RR y MC-WR no fueron
detectadas en la biomasa fitoplancténica del embalse.

Los valores de las cianotoxinas para septiembre fueron los mas al-
tos en todas las estaciones de muestreo del embalse de Valle de Bravo.
Ademas, en este mes se presentd la mayor diversidad de cianotoxinas
con las concentraciones mostradas en la Tabla 2. Los valores de mi-
crocistinas en algunos casos sobrepasan los limites establecidos por la
OMS para agua potable (1 pg L") e incluso para el agua usada con fines
recreativos (24 pg L™).

DISCUSION

La exposicion de embriones de D. rerio a extractos crudos acuosos
obtenidos a partir de biomasa fitoplanctonica de seis sitios del em-
balse de Valle de Bravo permitio evaluar los efectos producidos por el
contenido celular masivo de todos los fitoplanctontes presentes. Esto
es importante debido a que en ocasiones hay diferencia en la toxici-
dad que produce el extracto crudo de una cepa en especifico, o de
cianotoxinas purificadas o incluso también es diferente a la exposicion
directa de la biomasa fitoplanctonica, por lo que el realizar bioensayos
con los extractos crudos acuosos de toda la biomasa permitio simular
las condiciones naturales a las que podrian enfrentarse los organismos
después de la degradacion de un florecimiento algal o cianobacterial
nocivo (Lopez-Cortes et al., 2015, Sulgius et al, 2017). Los resultados
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Figura 3. Porcentaje de efectos letales (embriones coagulados), subletales (cola curveada, edema y pigmentacion modificada) y teratogénicos, registrados en em-
briones y larvas de Danio rerio expuestos a diferentes concentraciones de extractos crudos acuosos de biomasa fitoplanctonica colectada en seis estaciones de
muestreo en el embalse de Valle de Bravo durante los meses de marzo a diciembre de 2019.

mostrados permitieron observar que estos extractos acuosos produjeron
diferentes tipos de respuesta en D. rerio, incluyendo tanto efectos en
la eclosion como dafios en el desarrollo, que pudieron relacionarse con
la presencia de cianotoxinas, cuya concentracion vario a lo largo del
periodo de observacion y entre las estaciones de muestreo.

La tasa de eclosion de los huevos de D. rerio se inici6 a partir de las
72 horas. Se ha reportado que las larvas de D. rerio pueden eclosionar
hasta los 5 dias después de la fertilizacion, dependiendo de las condi-
ciones a las que estén expuestos (OECD, 2013). Aun cuando Zhan et al.
(2020), sefialan que la exposicion a la cianotoxina MC-LR puede ace-
lerar la eclosion larvaria ya que promueve el desarrollo prematuro, en
nuestro caso el inicio de la eclosion puede considerarse como normal.

Oberemm et al. (1997) expusieron embriones de pez cebra a la mi-
croscistina MC-LR (0.5, 5y 50 pg L") y a extractos crudos de biomasa
provenientes de los lagos Miiggelsee y Wannsee en Alemania, en los
cuales se reporto la presencia de Microcystis aeruginosa 'y Aphanizo-
menon flos-aquae; ellos encontraron que la exposicion a los extractos
crudos ocasioné efectos negativos en los embriones, como desarrollo
tardio, malformaciones, hemorragias en zona pericardica, disminucion
en la circulacion, edemas y cola curveada, por lo que los autores aso-
cian los efectos negativos a las cianotoxinas y al incremento de las
acciones sinérgicas entre las toxinas y otros metabolitos secundarios
intracelulares. Estos efectos fueron similares a los observados en nues-
tro estudio.

Posteriormente Oberemm et al. (1999) evaluaron los efectos de las
microcistinas -LR, -RR, -YR y saxitoxina (SXT) en concentraciones de
0.5, 5y 50 pg L' en embriones de D. rerio y del anfibio Ambystoma
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mexicanum demostrando que la exposicién a microcistinas no tuvo
efectos sobre los organismos. Sin embargo, la MC-LR disminuy6 la
tasa de sobrevivencia, el desarrollo embrionario y el crecimiento de las
larvas en concentraciones bajas (0.5 pg L), resultado que es similar a
lo encontrado en esta investigacion. Aqui se detecto la presencia de las
microcistinas MC-LR, MC-YR y MC-LA en los meses de marzo a mayo
y en diciembre, en los cuales la tasa de eclosion estuvo mas afecta-
da, especificamente en las concentraciones mas bajas aqui ensayadas
(0.01y 0.1 mg L"). De acuerdo con Li et al. (2011), la exposicion a MC-
LR purificada disminuyd la tasa de eclosion en D. rerio, lo cual coincide
con lo reportado en esta investigacion debido a que en los meses de
junio a agosto se registrd la presencia de MC-LR, que esta asociada con
la disminucion en el porcentaje de eclosion acumulado.

La falta de relacion de varios de los efectos aqui registrados con
la concentracion de biomasa fitoplanctonica ensayada, en la que se
tenia predominio de cianobacterias (Martinez-Jerénimo, et al., 2022),
puede explicarse como la posible interaccion de las cianotoxinas y
otros metabolitos secundarios producidos tanto por las cianobacterias
(Beversdorf et al., 2018; Roegner et al., 2019) como por las microalgas
presentes. Esto pudo dar lugar a fendmenos de antagonismo entre dife-
rentes moléculas con actividad biol6gica, produciendo resultados como
los observados, debido a que en varios casos los mayores efectos se
registraron en las menores concentraciones de biomasa fitoplanctonica
del embalse VB.

Palikova et al. (2003, 2007) expusieron huevos de carpa comun
(Cyprinus carpio) a diferentes concentraciones de biomasa cianobac-
terial provenientes de lagos de Republica Checa, en los que se iden-
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tificd a las cianobacterias Aphanizomenon, Planktothrix, Microcystis y
Anabaena flos-aquae, como especies productoras de microcistinas, ci-
lindrospermopsina, anatoxina y saxitoxina. Estos autores reportan dis-
minucion en el oxigeno disuelto en el medio, retraso en la tasa de eclo-
sion, mortalidad y efectos subletales en los organismos expuestos a la
concentracion de 250 pg L. Comparando con lo obtenido en nuestra
investigacion, la concentracion utilizada por estos autores es igual a la
aqui usada, y aqui documentamos diversos efectos subletales y terato-
génicos, ademas de disminucién en la pigmentacion corporal y ocular.

En el embalse de Valle de Bravo se han registrado cantidades
significativas de solidos disueltos totales, incluyendo iones metalicos
(Arias-Rodriguez et al., 2020), los cuales en presencia del contenido
celular liberado por la degradacion bacteriana pueden incrementar
los efectos negativos en los organismos expuestos. Wei et al. (2020)
reportan el efecto conjunto de MC-LR y cobre en embriones de pez
cebra, indicando que la exposicion a ambos no afecto la eclosion, pero
que el resultado se debid a un efecto de hormesis, es decir que las
concentraciones bajas estimularon la eclosion de las larvas; esto favo-
recid la proliferacion celular en concentraciones bajas, mientras que en
concentraciones altas se observd una inhibicion. En nuestra investiga-
cion se obtuvieron resultados contrarios a los mencionados, ya que a
menores concentraciones de biomasa fitoplanctonica (0.01, 0.1y 1 mg
L") se registraron porcentajes de eclosion bajos o nulos a las 72 horas
principalmente en los sitios 1,2y 3, lo cual no sdlo esta relacionado con
la presencia de florecimiento cianobacterial, sino que pudiera incluir
ademas otros estresores quimicos provenientes de los rios tributarios
al embalse de Valle de Bravo.

Los efectos subletales en D. rerio se presentaron principalmente
en marzo, mayo, julio, agosto y octubre siendo los mas representativos
los edemas pericardicos y cola curveada. Esto podria ser similar a lo
reportado por Jonas et al. (2015), quienes evaluaron los efectos por
exposicion a biomasa fitoplanctonica y reportaron que estos efectos se
asociaron principalmente a la presencia de cianotoxinas en los extrac-
tos crudos y su interaccion con receptores neuronales o canales ioni-
cos. Uno de los efectos mas frecuentes a partir de mayo y que alcanzo
un maximo en agosto, fue la disminucion en los patrones normales de
pigmentacion observados a partir de las 48 y hasta las 96 h de incuba-
cion. Si bien los embriones de D. rerio despliegan estos patrones entre
las 30 y 72 hpf (Raible et al., 1992), el desarrollo de los cromatéforos
depende de células primordio de las células pigmentarias derivadas
de la cresta neural, las cuales se desarrollan en el sistema nervioso
periférico durante la embriogénesis. Las células pigmentarias tienen
la capacidad de responder a las alteraciones ambientales, asi como a
los cambios fisioldgicos y a diferentes patologias (Fujii, 1993; Parichy
& Spiewak, 2015), por lo que se puede asumir que las alteraciones
en pigmentacion son consecuencia de la exposicion a sustancias cau-
santes de estrés quimico en los extractos crudos evaluados, que muy
probablemente sean las cianotoxinas identificadas.

Ghazali et al. (2009), Dao et al. (2013) y Jia et al. (2019) expusieron
embriones de D. rerio a extractos crudos de biomasa fitoplanctonica
de sitios de importancia econdmica, turistica y para el abastecimiento
del recurso hidrico, como el embalse Lalla Takerkoust en Marruecos,
lago Dau-Tieng en Vietnam y el lago Taihu en China, respectivamen-
te. Ellos encontraron alteraciones en la tasa de eclosion de los orga-
nismos, efectos subletales como edemas en zona pericardica y en el
saco vitelino, curvatura del eje espinal, disminucion o ausencia de la
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pigmentacion y malformaciones teratogénicas. Algunas cianotoxinas,
como metabolitos secundarios contenidos en los extractos crudos, ge-
neran neurotoxicidad, afectando principalmente la actividad de la ace-
tilcolinesterasa, la cual impacta de manera negativa en el desarrollo,
fisiologia y comportamiento de los peces. Una de estas toxinas pre-
sente en los extractos crudos aqui ensayados es la anabaenopeptina,
que actta como estresor quimico del sistema nervioso. No obstante,
Falfushynska et al. (2021) mencionan que este metabolito secundario
no ocasiona efectos en D. rerio, ya que, al no ser dafiina en concentra-
ciones ambientalmente relevantes, su toxicidad puede ser potenciada
por la presencia de otras cianotoxinas, como microcistinas o cilindros-
permopsinas. En el caso de extractos acuosos de cepas toxigénicas de
Microcystis aeruginosa se observo que otros metabolitos secundarios
diferentes a las toxinas producen teratogénesis y dafios morfoldgicos
en D. rerio (LOpez-Vargas et al., 2018).

Las cianotoxinas producen estrés oxidativo, apoptosis celular, dafio
en DNA (Zegura et al., 2011, Novakova et al., 2012), braquicardia y
formacion de edemas y hemorragias en region pericardica (Wang et
al., 2020), inhiben los procesos de desintoxicacion de xenobidticos,
ocasionan degradacion del citoesqueleto y generan neurotoxicidad y
hepatotoxicidad (Fawell et al., 1993; Gehringer, 2004; Cao et al., 2019;
Falfushynska et al., 2021). Todos estos son efectos que varian depen-
diendo de la concentracion a la que se expongan los organismos. En
nuestro caso se pudo documentar una gama amplia de respuestas,
incluyendo algunas extremas como las mostradas en la Fig. 4, pese a
que las cantidades de cianotoxinas en la mayoria de los casos tuvieron
registros relativamente bajos (mg L™). Algunas de las toxinas reporta-
das son consideradas como muy toxicas, y pueden producir efectos
aun en relativa corta exposicion, por lo que los resultados aqui mostra-
dos reflejan plenamente las consecuencias potencialmente negativas
para la biota acuatica.

En el embalse de Valle de Bravo se registro la presencia de anabae-
nopeptinas A y B durante los meses de marzo a noviembre. Lenz et al.
(2019) hacen mencion que estas cianotoxinas son inhibidores de seri-
na-proteasas encargadas de la regulacion de factores de crecimiento y
que se encuentran involucradas en procesos fisioldgicos, asi como de
proteinas fosfatasas relacionadas con el desarrollo embrionario de los
organismos, por lo que es posible que algunos de los efectos observa-
dos hayan sido consecuencia de la exposicion a estas toxinas.

Uno de los efectos letales documentados en esta investigacion fue
la coagulacion de los huevos a las 24 horas, asi como el desarrollo
tardio que condujo a la muerte de los embriones. Esto se observd en
mayor proporcion en las concentraciones de 0.01, 0.1y 1 mg L prin-
cipalmente en abril y en particular en las estaciones 1 y 6. Honkanen
et al. (1990), asi como Dittmann et al. (2012) mencionan que la dis-
minucion en la tasa de eclosion y desarrollo de los organismos esta
relacionada con el efecto de la microcistina-LR y la nodularina, que
inhiben la actividad de las fosfatasas 1 y 2A, implicadas en el desa-
rrollo embrionario. Asi mismo, Roegner et al. (2019) mencionan que la
mortalidad a las 24 hpf esta relacionada con la exposicion a anatoxinas
y otros metabolitos secundarios que afectan el desarrollo embrionario
(Todd and Van Leeuween, 2002; Sisman et al., 2008).

De mayo a septiembre se incrementd el desarrollo de floraciones
cianobacteriales nocivas relacionadas con un gran biovolumen ciano-
bacteriano (Martinez-Jerénimo et al., 2022), lo cual coincide con las
concentraciones de cianotoxinas registradas, que fueron significativa-
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mente mas altas que en los otros meses. Esta observacion coincide
con lo reportado por Martinez-Romero et al. (2002) y Alillo-Sanchez
et al. (2014) quienes mencionan que la concentracion de cianotoxinas
dentro del embalse de Valle de Bravo se incrementd en junio. Cuando
la profundidad del embalse disminuye en mayo y junio, podria favo-
recer el desarrollo de FCNs (Merino et al., 2003). En contraste, en no-
viembre y diciembre los florecimientos fueron menores y también se
redujo la concentracion de cianotoxinas. Esto coincide con lo reportado
por Figueroa-Sanchez et al. (2014), quienes registraron disminucion
en la cantidad de microcistinas de octubre a diciembre, mientras que
Arias-Rodriguez et al. (2020) mencionan que en noviembre y diciembre
observaron una mayor transparencia en el agua, comparado con los
otros meses del afio. Este fendmeno también esta relacionado con el
periodo de mezcla en el embalse, lo que pudo incrementar la calidad
del agua. De acuerdo con la USEPA (2014) existe una serie de factores
ambientales y de la calidad del agua que favorecen el desarrollo y la
frecuencia de los FCNs y por tanto la diversidad y concentracion de
las diferentes cianotoxinas que pueden estar presentes en la columna
de agua. Dentro de los parametros, se considera la temperatura del
agua, profundidad del cuerpo de agua, precipitacién anual y época del

24 hpf

48 hpf
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afo, siendo verano cuando se reporta una mayor abundancia de FCNs.
También influyen, el pH, flujo de agua (es decir si se trata de un cuerpo
lentico o lotico) y la disponibilidad de macronutrientes, como nitrégeno
y fosforo.

En el afio 2012, CONAGUA reportd la presencia de Microcystis,
Anabaenay Lyngbya en el embalse de Valle de Bravo, que son algunas
de las principales productoras de hepatotoxinas, neurotoxinas y der-
matoxinas. Posteriormente Ramirez-Garcia y Chicalote-Castillo (2021)
implementaron en la cortina del embalse de Valle de Bravo (sitio 1)
un sistema de humedales artificiales usando las macrdfitas Phragmi-
tes australis y Schoenoplectus sp. con el propésito de monitorear la
presencia y distribucion de cianobacterias con potencial toxigénico y
su relacion con factores fisicoquimicos. Como resultado reportaron 9
especies de cianobacterias potencialmente toxigénicas, entre las que
destaca Microcystis aeruginosa, Aphanizomenon yezoense, Pseuda-
nabaena mucicola, Anabaena planctonica y Planktothrix agardhii. En
nuestro periodo de estudio se reportaron estas y otras especies toxi-
génicas con valores de biovolumen muy elevado (Martinez-Jerénimo et
al., 2022), lo que destaca su potencial toxigénico.

Figura 4. Embriones y larvas de Danio rerio después de ser expuestos a extractos crudos acuosos de biomasa fitoplancténica del embalse de Valle de Bravo. (A)
Embrién-24 hpf, (B) Embrion-48 hpf. (C) Larva-72 hpf. (D) Larva eclosionada-96 hpf. (E) Embrion con disminucion en la pigmentacion-48 hpf expuesto a 100 mg
L (F) Larva con cola curveada-72 hpf en 0.1 mg L' (G y H) Larvas con edema pericardico y en saco vitelino-72 hpf en concentraciones 1y 100 mg L™ (I) Embrién
coagulado-24 hpf expuesto a 100 mg L' (J) Larva con malformaciones en region caudal-72 hpf expuestaa 1 mg L' (K) Larva con malformacion en region cefalica y
caudal-96 hpf. (L) Larva con malformacion en region cefélica-96 hpf, ambas observadas en la concentracion 100 mg L.
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En el periodo de este estudio, Martinez-Jeronimo et al. (2022) re-
gistraron florecimientos a lo largo del afio, identificando 75 especies
fitoplanctonicas, pero con presencia principal de cianobacterias, clo-
roficeas y diatomeas, siendo siempre las cianobacterias el grupo do-
minante en términos de biomasa. Estos autores también determinaron
que la maxima concentracion total de microcistinas se registro de julio
a septiembre, con un valor maximo de 71 pg L™ que estuvo relacionada
con un mayor biovolumen de las cianobacterias M. smithii, M. aerugi-
nosa, M. viridis, M. flos-aquae, Aphanocapsa planctonica, y Dolichos-
permum crassum.

Un factor determinante en la presencia o ausencia de cianobacte-
rias como grupo dominante en el fitoplancton en la columna de agua es
la intensidad de la luz solar y las horas de iluminacion. Estudios como
los de Song et al. (2007), Everson et al. (2009), Kurtz et al. (2021) y Ren
et al. (2021) demostraron que, en la zona superficial se encontré una
menor concentracion de cianotoxinas, a diferencia de la zona del hipo-
limnion en donde la concentracion fue mayor. Si bien las cianotoxinas
se encuentran distribuidas en toda la columna de agua, la concentra-
cion de las mismas estara relacionada con la temperatura del agua
y la incidencia de luz. Asimismo, el incremento en la conductividad y
turbidez asociada a la presencia de solidos disueltos totales, asi como
la disminucion de oxigeno disuelto, favorecen la presencia de las cia-
nobacterias y sus correspondientes metabolitos. De acuerdo con los
resultados obtenidos por Martinez-Jerénimo et al. (2022), en los meses
de mayo a octubre se observo un incremento en estos parametros,
coincidiendo con que fueron los meses en que se reportd una mayor
cantidad de efectos subletales en embriones y larvas de D. rerio en el
presente estudio.

Los efectos letales y subletales aqui registrados ocurrieron en la
mayoria de los casos en porcentajes relativamente bajos y sin aparente
relacion proporcional con las concentraciones de biomasa evaluados ni
con los niveles de cianotoxinas detectados, aunque no se puede des-
cartar el efecto de otros metabolitos con actividad biologica contenidos
en el extracto crudo de la biomasa. La condicion de eutrofizacion del
embalse, con florecimientos permanentes dominados por cianobacte-
rias, propiciaron que, en general, la calidad del agua durante casi todo
el afio fluctué de mala a muy mala, excepto por abril (que fue regular) y
solo en diciembre fue buena (Martinez-Jerénimo et al., 2022). Suman-
do todos los factores anteriores, no se pueden descartar consecuencias
negativas para la salud humana, pues este embalse suministra agua
potable a través del Sistema Cutzamala a una parte del area metropoli-
tana de la Ciudad de México, y esta documentado que en los procesos
convencionales de potabilizacion del agua las cianotoxinas no se elimi-
nan (Smith et al., 2015), por lo que la presencia de estos metabolitos
secundarios requiere la implementacion de procesos avanzados trata-
miento del agua para lograr su eliminacion (Kulabhusan et al., 2024).

Las descargas de los rios tributarios, que contienen agroquimicos y
fertilizantes, se suman a los efluentes de la poblacion y a las descargas
de la actividad turistica, en su conjunto aportan al embalse nutrientes
minerales, agroquimicos y otros estresores quimicos, como detergen-
tes. En particular los aportes de fosforo promueven la condicion eutrofi-
cay el desarrollo permanente de FCNs. El monitoreo ambiental, y sobre
todo la determinacion de la riqueza especifica en el fitoplancton per-
mitiria identificar la presencia y frecuencia de ocurrencia de especies
potencialmente tdxicas en este cuerpo de agua eutrofizado, y estimar
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la duracion de los FCNs a fin de prevenir de riesgos potenciales a la
poblacion humana (Sha et al., 2021).

En este estudio la presencia de cianobacterias toxigénicas, asi
como la sintesis y potencial liberacion de cianotoxinas al medio, (for-
zada a partir del rompimiento de la biomasa), se relaciond con los re-
sultados de la determinacion y cuantificacion de cianotoxinas, y fue
la principal causa de los efectos toxicos en los embriones de D. rerio
aqui documentados. Estos datos permiten alertar sobre efectos poten-
cialmente dafiinos sobre la biota acuatica local y desde luego también
sobre el uso del recurso hidrico para el abastecimiento de agua potable
para consumo humano, no sélo por la presencia confirmada de cianoto-
xinas sino también por los efectos toxicos determinados en los estadios
tempranos del desarrollo de D. rerio. Cabe mencionar que Danio rerio
es un organismo utilizado en bioensayos toxicologicos no solo por su
facil reproduccion y manejo, sino también por la similitud de su genoma
con el genoma humano (de Souza Anselmo et al., 2018); sin embargo,
la respuesta toxica que se registrd en los peces ante la exposicion a
los extractos crudos fitoplanctonicos no seria la misma que en los hu-
manos. No obstante, nuestros hallazgos permiten demostrar que existe
una respuesta bioldgica negativa producida por la presencia de toxinas
en los FCNs en el embalse de Valle de Bravo.

La evaluacion toxica de los extractos crudos acuosos obtenidos de
la biomasa fitoplanctonica colectada de marzo a diciembre de 2019,
permitié comprobar dafios en estadios tempranos del desarrollo de D.
rerio que se relacionaron con la presencia de toxinas y otros meta-
bolitos contenidos intracelularmente en los fitoplanctontes. A lo largo
del periodo de estudio, el fitoplancton estuvo dominando por ciano-
bacterias, varias de ellas identificadas por su potencial toxigénico. La
identificacion y cuantificacion de cianotoxinas en muestras de agua
del embalse confirm¢ el potencial toxigénico de las cianobacterias y
se relaciond con las afectaciones observadas en la eclosion, asi como
efectos subletales, letales y teratogénicos en D. rerio.

Dada la importancia del embalse de Valle de Bravo para el sumi-
nistro de agua potable para parte de la poblacién del Area Metropoli-
tana del Valle de México, se deben adoptar medidas que coadyuven a
revertir el estado eutréfico del embalse, para evitar la proliferacion de
cianobacterias toxigénicas y la sintesis y liberacion de cianotoxinas y
otros metabolitos secundarios con actividad bioldgica.
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