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Estimation of the specific surface area in marine macroalgae using Langmuir isotherms as an alternative technique  
for studies of epibenthic assemblages

Estimación del área superficial específica de macroalgas marinas mediante isotermas de Langmuir  
como una alternativa para estudios de ensamblajes epibentónicos
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ABSTRACT

Background: Benthic macroalgae offer a suitable habitat for the development of different epibenthic spe-
cies. Knowing the macroalgal surface area allows the study of epibenthic assemblages, as well as the eva-
luation of interactions between host and epibiont. Goals: The aim of this research was to estimate the 
specific surface area of benthic macroalgae collected at two coastal sites in Veracruz, southwestern Gulf 
of Mexico. Methods: From August 2016 to July 2017, 12 monthly collections were made. The formation of 
the Methylene Blue monolayer on the macroalgal surface was verified using the Langmuir isotherms. The 
biomass of brown algae was chemically treated to cause the formation of the monolayer. Results: For all 
examined algal species (11 Rhodophyta, 6 Chlorophyta and 4 Phaeophyceae from four morpho-functional 
groups) the adsorption equilibrium point was reached with a high correspondence between the experimental 
and calculated data (R2>0.96). The formation of the monolayer allowed estimation of the macroalgal specific 
surface area, which varied significantly among species, from 24 to 387 m2 g-1. The corticated algae exhibi-
ted the greatest specific surface area (143-222 m2 g-1), and the articulated calcareous forms had the least 
area (63-104 m2 g-1). However, no correlation between the specific surface area and the morpho-functional 
groups was found (P<0.05). In most algae, significant differences in specific surface area were observed in 
thalli of the same species (P<0.05). Conclusions: The results could be related to infraspecific variability in 
morphological characteristics of the thallus that occur during ontogenesis under environmental conditions. 
The Methylene Blue adsorption technique is suitable for determination of the surface area and allows the 
comparison of macroalgae of different morpho-functional groups, thus minimizing the uncertainty associated 
with species-specific characteristics.

Keywords: epibenthos, Langmuir adsorption model, macroalgae, Methylene Blue, specific surface area

RESUMEN

Antecedentes: Las macroalgas bentónicas ofrecen un hábitat adecuado para el desarrollo de diferentes 
especies epibentónicas. Determinar el área superficial específica de las macroalgas permite el estudio de las 
asociaciones epibentónicas, así como, la evaluación de las interacciones entre el hospedero y el epibionte. 
Objetivos: El objetivo de esta investigación fue estimar el área superficial específica de las macroalgas ben-
tónicas, recolectadas en dos sitios del suroeste del Golfo de México. Metodología: De agosto de 2016 a julio 
de 2017 se realizaron 12 recolectas mensuales. Mediante isotermas de Langmuir se verificó la formación de 
una monocapa de azul de metileno sobre la superficie de las macroalgas. Con la finalidad de promover la for-
mación de la monocapa, a la biomasa de las algas pardas se le aplicó un tratamiento químico. Resultados: 
Se observó una alta correspondencia entre los datos experimentales y calculados (R2>0.96) en el punto de 
equilibrio de adsorción para todas las algas estudiadas (11 especies de Rhodophyta, 6 de Chlorophyta y 4 de 
Phaeophyceae de cuatro grupos morfo-funcionales). La formación de la monocapa permitió la estimación del 
área superficial específica de las macroalgas, la cual varió significativamente entre especies, desde 24 hasta 
387 m2 g-1. Los resultados mostraron que las algas corticadas prestaron la mayor área superficial especí-
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improved the specific surface area estimation because both texture and 
roughness were taken into account (Bergey & Getty, 2006). 

It is important to mention that to compare the superficial area 
between different macroalgal species, it is necessary to standardize 
the methodology, and it must be suitable for all species, regardless of 
their morphological complexity and chemical composition. It has been 
reported that using geometric or mathematical techniques has low ac-
curacy in algal species with complex structures (Harrod & Hall, 1962). 
In addition, the geometrical technique can neglect the algal surface mi-
crostructure (Lobel et al., 1988), which may be relevant for epibenthic 
assemblages. On the other hand, the specific surface area determina-
tion per weight depends on the morphological complexity, composition, 
and surface characteristics of the algal species (Rubín et al., 2010). The 
quantities of water and salts affect the gravimetric determination of dry 
weight (Zhu & Lee, 1997). Therefore, it is necessary to homogenize the 
samples and eliminate water, organic and inorganic substances. Arre-
dondo-Vega & Voltolina-Lobina (2007) suggest elimination of water by 
drying the microalgal biomass at temperatures between 60 and 70°C 
until a constant weight at a constant temperature is obtained.

Nevertheless, when using the adsorption methods, it is important 
to guarantee that the monolayer is formed on the surface of the adsor-
bent material for the accurate estimation of surface area. In the case of 
weight differences, as mentioned by Lobel et al. (1988) and Bomber et 
al. (1989) in their investigations, the monolayer formation by adsorption 
of the surfactant is not guaranteed. One way to ensure the monolayer 
formation is by applying the Langmuir model to the adsorption model 
(Sandoval-Ibarra et al., 2015). 

Methylthionine chloride (C
16H18CIN3S: Methylene Blue (MB) is one of 

the adsorbates used to evaluate the monolayer formation. This organic 
dye has been used to estimate the specific surface area of different ma-
terials such as bentonite (Pinzón-Bello, 1997), cotton fiber (Kaewprasit 
et al., 1998) as well as terrestrial and aquatic plants (Vilar et al., 2007; 
Bestani et al., 2008; Rubín et al., 2010). Rubín et al. (2005) and Pratiwi 
et al. (2019) evaluated the adsorption capacity of MB in Sargassum 
muticum (Yendo) Fensholt and Ulva lactuca Linnaeus. They showed that 
there is affinity between the MB and the algal biomass and that this ad-
sorption fits that of the Langmuir type. Rubín et al. (2010) estimated the 
S

m of S. muticum according to the postulates of this model; the authors 
calculated an average specific surface area (Sm) of 242-747 m2 g-1, su-
ggesting that these variations may be related to the pretreatment of the 
studied thalli. Therefore, the aim of this study was to estimate the Sm 
of different macroalgal species that belong to different morpho-func-
tional groups (corticated, articulated calcareous, corticated foliose and 
coriaceous) by means of the MB adsorption technique, according to the 
Langmuir adsorption model.

MATERIAL AND METHODS

Sampling. From August 2016 to July 2017, 12 monthly collections of 
macroalgae were made, which comprised corticated, articulated cal-
careous, corticated foliose and coriaceous algae, also referred to as 
functional-form groups, functional groups (Littler & Arnold, 1982; Littler 
et al., 1983; Hanisak et al., 1988; Steneck & Dethier, 1994; Phillips et 
al., 1997; Padilla & Allen, 2000; Airoldi, 2001; Biber et al., 2004; Colla-
do-Vides et al., 2005), morphological functional or morpho-functional 
groups (Balata et al., 2011; the latter is used herein) at two coastal sites 

fica (143-222 m2 g-1), y que las calcáreas articuladas tenían la menor 
área (63-104 m2 g-1). Sin embargo, no se encontró correlación entre 
el área superficial específica y los grupos morfofuncionales (P<0.05). 
En la mayoría de las algas, se observaron diferencias significativas en 
el área superficial específica en talos de la misma especie (P<0.05). 
Conclusiones: Los resultados pueden estar relacionados con la varia-
bilidad intraespecífica en las características morfológicas del talo que 
ocurren durante la ontogenia bajo condiciones ambientales. La técnica 
de adsorción de azul de metileno es adecuada para la determinación 
del área superficial específica y permite la comparación de macroalgas 
de diferentes grupos morfofuncionales, minimizando la incertidumbre 
asociada a las características específicas de especie.

Palabras clave: Epibentos, modelo de absorción de Langmuir, macro-
algas, azul de metileno, área superficial

INTRODUCTION

The surface of marine macroalgae provides a fitting habitat for animal 
and plant species development and provides food and shelter (Ryland, 
1974; Chemello & Milazzo, 2002). The relationship between the epi-
bionts and their host has been studied by several authors (Taylor & Cole, 
1994; Parsons & Preskitt, 2007; Bates, 2009). Macroalgal morpholo-
gy-based studies have explained the probable interactions (Taylor & 
Cole, 1994; Chemello & Milazzo, 2002; Bates, 2009; Torres et al., 2015)

To explain the association between the epifauna and their host, 
Bates (2009) used the functional classification by Steneck & Dethier 
(1994). In contrast, Parsons & Preskitt (2007) classified macroalgae 
according to the structure of their thalli; they found that epibenthic 
dinoflagellates prefer microfilamentous macroalgal species, perhaps 
because of the surface area provided by the latter. Taylor & Cole (1994) 
found correlations between macroalgal morphology and epifauna and 
suggested that the more complex macroalgal forms resulted in higher 
epifaunal diversity.

Macroalgae classification based on their thallus morphology allows 
the assessment of the association between them and the epibionts. 
However, although the results are usually expressed as the number of 
epibiont individuals per gram of the host biomass, the estimation is 
inaccurate because the relation between weight and specific surface 
area in aquatic plants differs between species (Sher-Kaul et al., 1995; 
Armstrong et al., 2003). Therefore, Lobel et al. (1988) and Bomber et al. 
(1989) suggested that in comparative studies it is necessary to know 
the specific surface area of macroalgae to allow standardization of the 
abundance of epibionts in cells/individuals per area.

Different methodologies have been proposed to estimate the ma-
croalgal specific surface area (S

m). Lobel et al. (1988) and Armitage & 
Sjøtun (2016) made these estimations for Galaxaura sp., Dictyota sp., 
Codium fragile (Suringar) Hariot and Fucus serratus Linnaeus based on 
geometrical forms; however, their technique assumes a flat surface. 
Lobel et al. (1988) and Bomber (1989) estimated the S

m by the wei-
ght difference between dry weight before and after immersion of the 
algae in a surfactant solution. For aquatic plants, Cattaneo & Carignan 
(1983) and Armstrong et al. (2003) estimated the specific surface area 
by using a mixture of detergent and different dyes. These techniques 
are promising; however, they need to be modified to obtain consistent 
and reliable data (Lobel et al., 1988). The chemical adsorption methods 
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these samples were placed in 500 ml polypropylene bottles with the su-
rrounding water and sealed. The collected material was kept at 4°C du-
ring transportation. All the samples were processed the same day they 
were collected. The species identification was based on morphological 
features, reproductive structures and cell arrangement (Littler & Littler, 
2000; Guiry & Guiry 2024). The species classification by morpho-func-
tional groups was made according to Steneck & Dethier (1994).

Preparation of the macroalgal biomass to estimate surface area. 
Benthic macroalgae (171 specimens) were used for specific surface 
area estimation. To standardize the specific surface area estimation 
methodology and to minimize the error due to the amount of water, 
organic and inorganic substances, the material was prepared according 
to Rubín et al. (2010). To remove organic and inorganic particles from 
the macroalgal surface, the thalli were brushed and washed individually 
with filtered seawater (pore size 11 µm). The cleaned material was first 
dried at ambient temperature (72 h) and then at 60° C for 24 h and 
passed through a plastic sieve; the size of dry biomass was homoge-
nized at 1.0 mm. The dried and homogenized material was stored in 
polypropylene airtight bags in desiccators.

in Veracruz, Mexico, Chachalacas and Villa Rica, in the southwestern 
Gulf of Mexico (Fig. 1). The climate in this region is sub-humid warm 
(Aw2) with three seasons: rainy (July to September), dry (April to May) 
and “nortes” (the northern winds beginning in October with the incur-
sion of strong northern winds that persist until the end of winter). Their 
temporality and occurrence vary according to weather conditions (Tun-
nell Jr, 1992; Salas-Pérez & Granados-Barba, 2008). The sampling sites 
are characterized by mixed coasts with beaches, dunes, marshlands 
and coastal lagoons (Sánchez-Rodriguez, 1980; Geissert-Kientz, 1999).

At Chachalacas, samples were taken at the reef plain of Pri-
mera Laja (19°27.791’N, 96°18.370’W) 700 m from the coastline. 
Sandy-rocky substrate and coral fragments characterize this area, with 
depths from 0.5 to 2.5 m (Estrada-Vargas et al., 2019). At Villa Rica 
(19°27.850’N, 96°18.521’W), characterized by coastal dunes and a 
rocky massif (García-López et al., 2017), macroalgae were sampled in 
the intertidal zone with site depths that varied with the tide (<1.5 m) 
from a sandy-rocky substrate with sparse coral fragments.

Random samplings were performed at each site, where three spe-
cimens from each species were collected by free diving. Underwater, 

Figure 1. Map of the southwestern Gulf of Mexico indicating the two sampling sites (marked by stars) on the coast of Veracruz, Mexico.
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of the monolayer for macroalgal biomass (Xm) was estimated by using 
the Langmuir adsorption model (Eq. 1), which satisfactorily describes 
the adsorption equilibria of both aquatic and terrestrial vegetable bio-
mass (Vilar et al., 2007; Rubín et al., 2010).

 Eq. 1

This equation can be expressed linearly as:

 Eq. 2

Where Cf represents the solute final concentration or equilibrium 
(mgMB l

-1), X is the amount of adsorbed solute per milligram of adsor-
bent (mgMB mgalga

-1), and K is a constant depending on adsorption and 
desorption.

Estimating the macroalgal biomass surface area. The macroalgal bio-
mass surface area (Sm) was calculated by using the equation: Sm=Xm No a, 
which in the specific case of the MB can be expressed as (Sharma & 
Forster 1994) (Eq. 3):

 Eq. 3

where Sm is the surface area (m2 galga
-1), Xm is the maximum adsorp-

tion capacity of the monolayer (mgMB galga
-1), N represents the Avogadro 

constant (6.02 x 1023) and Am and MW represent the cross section in 
Armstrong (Å2) and the molecular mass (mg mmol-1) of the MB, res-
pectively. The transversal area used by an MB molecule varies from 
66 to 125 Å2 according to the observations on which its adsorption is 
supported (Hähner et al., 1996). However, aiming to standardize and 
perform an appropriate comparison of the results, this study employed 
the value Rubín et al. (2010) proposed for determining the Sm of ma-
croalgae (108 Å2).

RESULTS

Macroalgal species composition. During the study period at Chacha-
lacas and Villa Rica the best represented taxonomic group was Rho-
dophyta (11 species), followed by Chlorophyta (6) and Phaeophyceae 
(4). Digenea simplex (Wulfen) C. Agardh, Laurencia sp., Alsidium tri-
quetrum (S. G. Gmelin) Trevisan, Caulerpa sertularioides (S. G. Gmelin) 
M. Howe, C. racemosa (Forsskål) J. Agardh, C. mexicana Sonder ex 
Kützing, Cymopolia barbata (Linnaeus) J. V. Lamouroux, Padina sp. and 
Dictyota sp. were present and collected from both sites. The only spe-
cies collected at Chachalacas throughout 12 samplings was Halimeda 
scabra M. Howe, whereas at Villa Rica the recurrent species were Al-
sidium triquetrum, Haliptilon subulatum H. W. Johansen, Caulerpa ser-
tularioides, Cymopolia barbata, Padina sp., Dictyota sp. and Sargassum 
vulgare C. Agardh. The species were classified into four morpho-func-
tional groups: nine species were placed in the corticated group, eight in 
the articulated calcareous, three in the corticated foliose and one in the 
coriaceous group (Table 1).

Methylene Blue safety use considerations. MB has several medi-
cal uses in both human health and veterinary care, for therapeutic and 
diagnostic procedures. It is also used as a stain in bacteriology and 
as a redox coloring agent. Some common applications are for treating 
overexposure to certain drugs, industrial chemicals, or environmental 
poisons, such as excessive nitrate or cyanide compounds. In humans, 
a high dose of it (>500 mg) when injected has been reported to cau-
se nausea, abdominal and chest pain, cyanosis, methemoglobinemia, 
sweating, dizziness, headache and confusion (Harvey, 1980). However, 
neither the Occupational Safety and Health Administration, the National 
Institute for Occupational Safety and Health, nor the American Confe-
rence of Governmental Industrial Hygienists have established permis-
sible exposure limits for MB (NTP, 2008; NOAA, 2024). Nevertheless, it 
is recommended to follow the safety standards in the use of chemical 
reagents.

Methylene Blue adsorption by macroalgae biomass experiment. 
The test was based on Rubín et al. (2010), with a few modifications. 
MB (C.I. 52015, Merck, dye content 82 %) was the dye used to form the 
monolayer (Kaewprasit et al., 1998; Rubín et al., 2010). MB was dried 
for 2 h at 60° C; a 1000 mg l-1 standard solution was then prepared.

In determining the Langmuir type adsorption isotherms, 0.05 g of 
dry biomass samples were put into Erlenmeyer flasks with 50, 100, 200 
and 500 mg l-1 MB dilutions. The mixtures were shaken (150 rpm) at a 
controlled temperature (=24° C) for 2 h. Subsequently, absorbance 
was read in a Hach DR 5000 spectrophotometer at a wavelength of 
665 nm. The samples were diluted to obtain a concentration within the 
Lambert-Beer law range for the dye used. All experiments were perfor-
med in duplicate, and the analytical determinations were in triplicate.

Chemical modifications for macroalgal biomass that did not show 
monolayer formation during the Methylene Blue adsorption expe-
riments. Chemical modifications of the biomass were performed on 
those species that did not show the Langmuir isotherm during the first 
set of MB adsorption experiments. The carboxyl group was modified 
with acidic methanol solution only; however, satisfactory determina-
tion coefficients were not obtained (R²<0.6). The same scenario was 
observed with lipid extraction with methanol alone for some species 
of marine macroalgae. Therefore, lipid extraction was attempted after 
decarboxylation, achieving R²>0.9. Consequently, the thalli underwent 
carboxylic acid esterification followed by extraction of the lipid fraction. 
Esterification was performed by suspending 1.5 g of dry biomass in 100 
ml of methanol and 0.9 ml of HCl concentrate. The mixture was shaken 
for 24 h at 150 rpm, then washed with distilled water, decanted, and 
dried at 60° C for 24 h. The lipid extraction was performed by suspen-
ding 0.5 g of dry biomass in 50 ml of methanol 50% (v/v) and shaking 
(150 rpm) for 24 h. Finally, the biomass was washed with distilled water, 
decanted, and dried at 60° C for 24 h. Both processes were carried out 
according to Rubín et al. (2010). 

The determination of isotherms was performed by placing 0.05 g 
of the treated biomass in Erlenmeyer flasks and adding 100, 200, 300 
and 500 mg l-1 of MB dilutions. Each subsample was shaken for 12 h 
at 150 rpm at a controlled temperature (24° C) and pH (7.1±0.21). At a 
wavelength of 665 nm, absorbance readings were performed by using 
a UV spectrophotometer to assess the equilibrium time.

Determining maximum adsorption capacity of the monolayer for 
macroalgal biomass. The value of the maximum adsorption capacity 
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ration point was reached, the change of the MB concentration had no 
effect on the solute amount adsorbed per gram of algal biomass (Fig. 3). 
In all studied species, the adsorption equilibrium point was reached; it 
was associated with the MB monolayer formation on the algal surface. 
Correlation between the experimental data and values calculated by 
the Langmuir isotherm model showed a high correspondence for all 
the tests (R2>0.96).

Estimating the surface area of macroalgae. Once all examined algal 
species showed a Langmuir type adsorption isotherm, it was assumed 
that the MB amount corresponded to that required for the monolayer 
formation; therefore, it was possible to estimate the surface area of 
each macroalga using equation 3.

Chemical modification effects applied to the macroalgal biomass 
that did not show monolayer formation in the first set of adsorp-
tion experiments. In brown algal species, the non-chemically treated 
adsorption experiments did not show a linear correlation between the 
final MB concentration and the algal biomass. In contrast, the treated 
biomass adsorption results showed that the sterilization and lipid ex-
traction processes caused the dye to form a monolayer on the surface 
of Padina sp., Dictyota sp., Dictyopteris delicatula J. V. Lamouroux and 
Sargassum vulgare (Fig. 2).

Tests for the Methylene Blue monolayer formation in macroalgae. 
The MB adsorption dynamics in the three studied major taxonomic algal 
groups showed that the dye amount adsorbed by algae increased with 
increasing dye concentration in the solution. However, once the satu-

Table 1. List of species, their affiliation with a morpho-functional group, sampling sites in the SW Gulf of Mexico and months of sampling in 
2016–2017. CH – Chachalacas, VR – Villa Rica.

Taxa Morpho-functional group Sampling site and month

RHODOPHYTA
Digenea simplex (Wulfen) C. Agardh 1822 Corticated CH: Aug 

VR: Nov
Hypnea spinella (C. Agardh) Kützing 1847 Corticated VR: Apr, May
Laurencia sp. Corticated CH: Sep, Oct 

VR: Dec-Mar
Alsidium triquetrum (S. G. Gmelin) Trevisan 1845 Corticated CH: Aug, Sep, Nov, Mar 

VR: Aug-Jul
Liagora sp. 1 Corticated CH: Mar, Apr, Jun
Liagora sp. 2 Corticated CH: Apr-Jun 
Haliptilon subulatum H. W. Johansen 1970 Articulated calcareous VR: Aug-Jul
Jania cf. adhaerens J. V. Lamouroux 1816 Articulated calcareous VR: Aug-Sep, Jun, Jul
Amphiroa sp. Articulated calcareous CH: Oct
Tricleocarpa cylindrica Huisman et Borowitzka 1990 Articulated calcareous CH: Sep, Dec, Jul
Galaxaura sp. Articulated calcareous CH: Sep, Jan
CHLOROPHYTA 
Caulerpa sertularioides (S. G. Gmelin) M. Howe 1905 Corticated CH: Aug-Mar 

VR: Aug-Jul
C. racemosa (Forsskål) J. Agardh 1873 Corticated CH: Sep-Nov, Jan, Feb, Apr, May 

VR: Aug, Nov, Jan, May, Jun
C. mexicana Sonder ex Kützing 1849 Corticated CH: Dec-Mar 

VR: Dec-Apr
Halimeda scabra M. Howe 1905 Articulated calcareous CH: Aug-Jul
Cymopolia barbata (Linnaeus) J. V. Lamouroux 1816 Articulated calcareous CH: Aug, Sep, Mar, May-Jul 

VR: Aug-Jul
Rhipocephalus phoenix (J. Ellis et Solander) Kützing, 1843 Articulated calcareous CH: Jul
PHAEOPHYCEAE
Padina sp. Corticated foliose CH: Aug-Oct, Dec, Jan, Mar-Jul 

VR: Aug-Jul
Dictyota sp. Corticated foliose CH: Aug, Sep, Mar-Jul 

VR: Aug-Jul
Dictyopteris delicatula J. V. Lamouroux 1809 Corticated foliose CH: Sep, Nov-Feb, Apr, Jun, Jul
Sargassum vulgare C. Agardh 1820 Coriaceous VR: Aug-Jul
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In contrast, significant differences were observed in most cases 
when comparing the surface area of different thalli of the same species, 
except for Tricleocarpa cylindrica Huisman et Borowitzka (112±23 m2 

g-1, P=0.05), Laurencia sp. 1 (226±4 m2 g-1, P=0.1) and Liagora sp. 
2 (126±18 m2 g-1, P=0.07) from Chachalacas. These differences were 
also observed when comparing thalli from the same species between 
the two sites for the same sampling period. Significant differences were 
not observed in C. sertulariodes collected in September at both sites 
(159±41 m2 g-1, P=0.08); Cymopolia barbata collected in June (125±45 
m2 g-1, P=0.05); Alsidium triquetrum collected in November (173±44 
m2g-1, P=0.67) and Padina sp. collected in August and May (149±29 m2 

g-1, P=0.07; 162±41 m2 g-1, P=0.18, respectively).

DISCUSSION

During our tests, the MB adsorption by macroalgal thalli was satisfac-
torily described by the Langmuir isotherms (Kaewprasit et al., 1998). 
Hence, it was assumed that the change in the MB concentration was 
due to the monolayer formation on the macroalgal surface. A high de-
gree of accuracy in the estimation of the macroalgal surface area is 
thus indicated.

Within the four morpho-functional groups studied, the coriaceous 
group was represented only by the Sargassum vulgare collected in Vi-
lla Rica, with 190-333 m2 g-1, whereas the corticated, corticated folio-
se and calcareous groups were represented by the species found at 
both sampling sites. The statistical analysis showed that 50% of the 
specimens in the corticated group in both Chachalacas and Villa Rica 
presented the largest surface area: 119-198 m2 g-1 and 150-233 m2 

g-1, respectively, followed by the corticated foliose group: 112-157 m2 

g-1 for Chachalacas and 132-182 m2 g-1 for Villa Rica. The articulated 
calcareous group showed the smallest surface area, 69-128 m2 g-1 

for Chachalacas and 59-94 m2 g-1 for Villa Rica (Fig. 4). The statisti-
cal analysis did not show any correlation between morpho-functional 
group and surface area (P<0.05). 

Macroalgal surface area varied significantly (tenfold) among spe-
cies, from 24 m2 g-1 to 387 m2 g-1. At Chachalacas, the species with the 
higher surface area were Alsidium triquetrum and Caulerpa mexicana, 
and those with the smallest surface area were Amphiroa sp. and Ha-
limeda scabra. At Villa Rica, Hypnea spinella (C. Agardh) Kützing and 
Caulerpa mexicana showed the higher surface area, whereas the sma-
llest surface area corresponded to Jania cf. adhaerens J. V. Lamouroux 
and Haliptilon subulatum (Table 2).

Figure 2. Methylene Blue adsorption dynamics for the brown algae Dictyota sp., Dictyopteris delicatula, Padina sp. and Sargassum vulgare with chemical treatment 
(A) and without it (B).
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complex species presented a larger surface area. However, in gene-
ral, no correlation between the surface area and the morpho-functional 
groups was found (P<0.05). In contrast, other studies reported that less 
complex species, such as filamentous algae, showed larger surface 
areas (Parsons & Preskitt, 2007). Bates (2009) suggested that a greater 
morphological complexity is not necessarily related to a larger surface 
area, but the surface may be a function of ramifications and specific 
structures located along the thallus. For example, Taylor & Cole (1994) 
mentioned that the brown alga Carpophyllum plumosum (A. Richard) 
J. Agardh, characterized by fine structures on the frond, has a larger 
surface area than thick-frond species. In our study, the species with 
more developed ramification and fine thalli showed a greater surface 
area (Hypnea spinella and Laurencia sp.).

Another factor that could explain the differences is the surface area 
variation of the thallus components. The frond section for most of the 
species in this study was analyzed, except for Sargassum vulgare (for 
which samples containing both frond and stipe were analyzed) and 
Caulerpa species thalli (both frond and stolon were included). Christie et 

For brown algal species, it was necessary to apply a chemical treat-
ment to achieve the monolayer formation, which resulted in monomole-
cular MB adsorption due to the modification of available sites. However, 
it is important to stress that the modification is specific for each type of 
chemical treatment; consequently, different chemicals may modify the 
results of the area estimation (Lodeiro et al., 2004; Rubín et al., 2005, 
2010; Vilar et al., 2007). Despite this, the technique applied in this study 
can be used to compare macroalgae (specimens or species) analyzed 
under the same conditions (Rubín et al., 2005, 2010; Vilar et al., 2007). 
Accordingly, it can be argued that the differences found on the macroal-
gal surface area may be due to species-specific morphological features 
(Chemello & Milazzo, 2002; Bates, 2009). 

Some morphology-based studies noted that the surface area is in 
direct proportion to the macroalgae structural complexity, with which 
they tended to show a higher diversity of epibionts (Chemello & Milazzo, 
2002; Bates, 2009). The results of the present study agree with the 
above-mentioned ones. Less morphologically complex species such as 
articulated calcareous algae presented a smaller surface area; more 

Table 2. Surface area of the examined macroalgal species in the SW Gulf of Mexico in 2016–2017. C – Chlorophyta, P – Phaeophyceae, R – Rho-
dophyta; nf – not found.

Taxa
Major 

taxonomic 
group

Surface area, m2 g-1

Villa Rica (VR)
Chachalacas 

(CH)
Corticated

Digenea simplex R 103-109 179-199
Hypnea spinella R 348-387 nf

Laurencia sp.    R 203-313 223-229

Alsidium triquetrum R 112-256 106-268
Liagora sp. 1                    R nf 87-191

Liagora sp. 2                   R nf 105-143

Caulerpa sertularioides  C 129-220 77-172

C. racemosa                   C 158-263 150-226

C. mexicana                   C 221-350 168-281

Articulated calcareous
Haliptilon subulatum       R 44-94 nf

Jania cf. adhaerens        R 24-58 nf

Amphiroa sp.                  R nf 51-57
Tricleocarpa cylindrica   R nf 69-133
Galaxaura sp.                 R nf 89-162
Halimeda scabra            C nf 50-134
Cymopolia barbata         C 61-127 84-178
Rhipocephalus phoenix C nf 106-113

Corticated foliose
Padina sp.                     P 99-200 109-294

Dictyota sp.                   P nf 104-148

Dictyopteris delicatula  P nf 78-165

Coriaceous

Sargassum vulgare      P 190-333 nf
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velopment of either conceptacles or tetrasporangia (sporangia contai-
ning four asexual spores), or both, were also observed in Haliptilon cf. 
subulatum and Amphiroa sp. According to Rosas-Alquicira et al. (2013) 
and Rover et al. (2015), tetrasporangia and conceptacle formation mo-
dify macroalgal surfaces. Vesk & Borowitzka (1984) reported that the 
formation of conceptacles is evident on the surface of Haliptilon cuvieri 
(J. V. Lamouroux) H. W. Johansen et P. C. Silva during the reproductive 
stage. Rosas-Alquicira et al. (2013) found that the formation of con-
ceptacles in Amphiroa J. V. Lamouroux species allows observation of 
different cell growth stages on surfaces such as the elongation of the 
terminal layer cells and the formation of cell layers on the surface. This 
suggests that the increase in cell layers during the formation of repro-
ductive structures may affect the surface area.

Regarding the differences found between the sampling sites, at 
each site environmental conditions could have modified the species 
morphology (Shaughnessy et al. 1996; Anderson et al., 2006; Parsons 
& Preskitt, 2007) and, therefore, the surface area estimation. Anderson 
et al. (2006) mentioned that the surface area varies when water mo-
vements increase in speed. Shaughnessy et al. (1996) suggested that 
the surface area and the thallus morphology are modified according to 
hydrodynamics. In the present study, Chachalacas was considered a 
high energy site, whereas Villa Rica was one of medium energy (Tindall 
& Morton, 1998).

al. (2003) reported that the frond, the stipe and the holdfast of Lamina-
ria hyperborea (Gunnerus) Foslie present different surface areas. Sher-
Kaul et al. (1995) concluded that for stoloniferous plants the stolon and 
leaves modify the surface area. Armstrong et al. (2003) suggest that in 
determining the surface area of a species with a stolon it is important 
to consider the leaf to stolon ratio because the leaves provide a greater 
surface area than that of the stolon.

In articulated calcareous species, the differences observed in the 
stems of the same species could be related to both the cellular arran-
gement and the amount of CaCO

3 (Wefer, 1980; Lee & Carpenter, 2001; 
Hatt & Collado-Vides, 2019). Anderson et al. (2006) noticed that for 
coenocytic species calcification between segments and filament adhe-
sion to the surface influenced the surface area. Lee & Carpenter (2001) 
stated that the produced inorganic carbonate amount depended on the 
morphology of each species and on the calcification mechanisms du-
ring ontogenesis.

In this study, the specimens were collected over a year; conse-
quently, the specimens may have presented different development 
stages. For example, conceptacles (specialized cavities that contain 
the reproductive organs) with rough ramuli (spherical branchlets) were 
observed in some Jania cf. adhaerens thalli; only smooth ramuli were 
observed in other species (absence of conceptacles). In our study, de-

Figure 3. Methylene Blue adsorption isotherms for the studied macroalgal species. Points correspond to the experimental data, and dotted lines correspond to the 
adjusted Langmuir isotherms.
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ABSTRACT

Background. Evaporitic environments are extreme habitats due to the combined effects of several environ-
mental factors such as temperature and salinity, despite, their host a great diversity of prokaryotes, most 
poorly studied but with a great biotechnological potential. The Vizcaíno region in Northwestern Mexico repre-
sents an ideal area for the exploration of saline environments that result from their geological and contem-
porary history, particularly, the salty ponds known as “Las Charcas” represent an ideal model due to the null 
anthropogenic activity. Goal. To explore the factors that determine the structure community of bacteria and 
archaea residing in sediments with different levels of salinity. Methods. Six different ponds were sampled 
during January of 2018, after it, a fragment of 16S rRNA was amplified and sequenced using NGS. Alpha and 
beta diversity indices were estimated, on the other hand, Webb’s NTI and NRI metrics were used to evaluate 
which factors determine the phylogenetic community structures in each pond, finally, to evaluate which taxa 
are driven by selective pressures, a neutral test model was performed. Results. Diversity levels showed a po-
sitive correlation with salinity and organic matter, however, none of the biogeochemical parameters evaluated 
explained significantly the differences in composition among sampled ponds. Conclusions. The microbial 
structure community in the sediments of the ponds analysed is shaped by both deterministic and stochastic 
processes, including homogeneous selection, dispersal and ecological drift. 

Keywords: Illumina, neutral theory, 16S rRNA, salinity, Vizcaíno

RESUMEN

Antecedentes. Los ambientes evaporiticos representan hábitats extremos por el efecto combinado de una 
serie de factores tales como temperatura y salinidad, a pesar de ello, alojan una gran diversidad de orga-
nismos procariontes, la mayoría poco estudiados pero con un gran potencial biotecnológico. La región del 
Vizcaíno en el Noroeste de México representa un área ideal para la exploración de ambientes salinos, los 
cuales son el resultado de su historia geológica y contemporánea, en particular, las pozas conocidas como 
“Las Charcas” representan un excelente modelo de estudio por su nula perturbación antrópica. Objetivo. 
Explorar los factores que determinan la estructura comunitaria de las bacterias y arqueas que residen en 
los sedimentos de pozas de evaporación con diferentes niveles de salinidad. Método. Seis pozas de evapo-
ración fueron muestreadas durante enero de 2018, posteriormente, se amplificó y secuenció un fragmento 
de la fracción 16S rRNA mediante SNG. Se calcularon estimadores de diversidad alfa y beta, por otro lado, 
las métricas NTI y NRI descritas por Webb se utilizaron para discriminar los factores que determinan la 
estructura filogenética de las comunidades en cada poza, finalmente, para estimar que taxa podrian estar 
sujetos a presiones selectivas se realizó un modelo neutral. Resultados. Los niveles de diversidad mostraron 
una correlación positiva con la salinidad y la materia orgánica, sin embargo, ninguno de los parámetros 
biogeoquímicos evaluados permitió explicar las diferencias significativas encontradas al comparar las pozas. 
Conclusiones. La estructura de las comunidades que residen en los sedimentos de las pozas analizadas está 
determinada por factores tanto determinísticos como estocáticos, incluyendo selección homogenizadora, 
dispersión y deriva ecológica.

Palabras clave: Illumina, teoría neutral, 16seRNA, salinidad, Vizcaíno 
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composition of evaporitic ponds in the Laguna de San Ignacio, focusing 
on describing the bacterial and archaeal diversity as well as assessing 
the factors that determine the community structure in sediments. 

MATERIAL AND METHODS

During January 2018, sediment samples were collected in six ponds 
along an evaporite basin system constituted by a series of independent 
shallow salty ponds known as “Las Charcas.”  These evaporitic salterns 
are part of an extensive system that adjoins San Ignacio Lagoon and 
has remained without anthropogenic disturbance (Fig. 1, Table 1). At 
each pond, three random points were selected, and sediment samples 
(50 g) were collected from the top 15 cm and pooled to obtain a mixed 
sample with a sterile plastic spatula. All samples were kept at -20 °C 
until processed. 

Biogeochemical parameters 

For each sampling site, electric conductivity (EC) was measured with 
a LAQUAact-EC110 conductivity meter (ABQ Industrial), on the other 
hand, biogeochemical parameters such as organic matter (OM), solu-
ble forms of nitrogen (NH

4
+, NO3

−, and NO2
−), total nitrogen, and solu-

ble phosphorus were determined at the Laboratory of Chemical Water 
Analysis of the CIBNOR. Electroconductivity were translated into salinity 
(ppt) using the capital city aquatics salinity converter tool (https://www.
capitalcityaquatics.com/salinity).

DNA extraction

Total environmental DNA was extracted from sediment samples using 
the UltraClean Soil DNA isolation kit (MoBio Laboratories Inc.) according 
to the manufacturer’s instructions. After that, DNA yields were quan-
tified with a photometer (Eppendorf ® Hamburg, Germany), and the 
quality was visualized in a 1% (w/v) agarose gel. 

16S rRNA amplification

 The hypervariable V4 region of the 16S rRNA gene was amplified with the 
universal bacteria/archaeal primers 515F/806R (Caporaso et al., 2011). 
Amplicon libraries consisted of triplicate PCR reactions of 25 µl contai-
ning Takara ExTaq PCR buffer 10X, Takara dNTP mix (2.5 mM), 0.7 µl of 
bovine serum albumin (BSA, 20 mg ml-1), each primer at 0.4 µM, 0.625 
U of Takara Ex Taq DNA Polymerase (Takara, Shiga, Japan), and 2 µl of 
DNA template. The PCR protocol included an initial denaturation step at 
95°C (3 min), followed by 35 cycles of 95°C (30s), 52°C (40s), and 72°C 
(90s), with a final extension at 72°C for 12 min. Amplicons were pooled 
and purified using magnetic beads. The purified 16S rRNA fragments of 
the sediments from the six ponds analyzed were sequenced on an Illumi-
naMiSeq platform (Yale Center for Genome Analysis, CT, USA), generating 
250 bp paired-end reads. All sequences obtained were uploaded to the 
NCBI database under the bioproject number PRJNA962895. 

The 16S rRNA gene V4 sequences were processed in R using the 
DADA2 pipeline (Callahan et al., 2016) with the following filter para-
meters (truncLen=c (240,200), maxN=0, maxEE=c (2,2), truncQ=2, 
rm.phix=TRUE, compress=TRUE, multithread=FALSE); after filtering, 
the sequences were denoised and merged, and the chimeras were 
removed. The remaining ASVs were taxonomically assigned with the 
Bayesian classifier using the SILVA 138.1 database as a reference (Yil-
maz et al., 2014) using the assign taxonomy function. Finally, the assig-
nment and abundance tables were exported to R for further analysis. 

INTRODUCTION

Evaporitic environments can be dated as early as the Archean (3.8–2.5 
Ga) (Marty et al., 2018). These depositional settings are transitional and 
have varied over time (Brigmon et al., 2008). A lot of ions are present in 
these systems because more water evaporates than falls as rain, crea-
ting a wide range of hypersaline conditions (Hollister et al., 2010). Eva-
poritic systems occur worldwide in marine, lacustrine, tidal flats, solar 
salterns, brines, salt mines, and salty ponds (Eriksson et al., 2007). They 
are inhabited by moderate and extreme halophiles that include a great 
variety of metabolisms (heterotrophs, phototrophs, lithotrophs, and me-
thanogens) from all domains of life (DasSarma & DasSarma, 2017). 

Microbes are ubiquitous in nature and harbor diverse metabolic 
capabilities that allow them to inhabit a wide range of terrestrial and 
aquatic environments (Paerl & Pinckney, 1996; Ley et al., 2006; Brenner 
& Arnold, 2008). Microbes are the main components of extremophile 
environments characterized by high salinity, radiation, extreme tempe-
ratures, osmotic stress, or nutrient limitation, including thermal springs, 
hydrothermal vents, desert soils, and hypersaline evaporitic basins 
(Li et al., 2014; Cowan et al., 2015). Halophilic microorganisms have 
characteristic metabolic strategies, including the capacity to pump salt 
from the environment and accumulate them in the cytoplasm and in-
versely, thus controlling intracellular conditions (Ning et al., 2019). In 
hypersaline environments, only a few groups of Archaea are dominant, 
while at intermediate saline levels, heterotrophic activity is common 
(Menéndez-Serra et al., 2020). Hypersaline-inhabited microbes contri-
bute to the biogeochemistry of the system by carrying out metabolisms 
that include carbon fixation, sulfate reduction, methanogenesis, and 
nitrogen cycling (Kouzuma et al., 2015; Oren et al., 2016); hence, there 
is a growing interest in their study for potential biotechnological appli-
cations (Oren, 2002; Eriksson et al., 2007; Javor, 2012). 

However, little is known about the factors that drive the microbial 
community structure in these extreme environments. It has been pos-
tulated that diversity decreases as salinity increases in aquatic environ-
ments (Oren, 1999) and that different adaptive strategies have evolved 
to deal with osmotic regulation (Ning et al., 2019). Thus, selective pres-
sures must be the main drivers of phylogenetic community structure, 
leading to a species-sorting scenario where similar habitat selection 
regimes contain similar microbial assemblages (Logares et al., 2018). 
Nevertheless, variations in community structure, identified from mole-
cular sequences, could also be explained by stochastic processes such 
as limited dispersal and ecological drift (Zhou & Ning, 2017). 

The Vizcaino biosphere reserve comprises a desertic region in the 
middle of the Baja California Peninsula in Northwestern Mexico. This 
geosyncline has been filled with a sequence of continental and marine 
deposits as a result of eustatic changes. Currently, the climate is dry, 
with an average rainfall below 175 mm. The area is characterized by 
the occurrence of several evaporitic systems, including Guerrero Ne-
gro, Laguna San Ignacio, and Las Charcas, among others. The micro-
bial mats of the Guerrero Negro saltern have been extensively studied 
(Harris et al., 2013, García-Maldonado et al., 2015, 2023), and recently, 
the diversity of microbial mats that develop in evaporitic ponds in the 
Lagoon of San Ignacio (LSI) has been explored, allowing to recover an 
inverse relationship between diversity and salinity, where each one of 
the analyzed ponds hosted a specific composition of microbes and also 
the relevance of methanogenic metabolisms (García-Maldonado et al., 
2018). In this study, we aimed to continue the analysis of the microbial 
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(Legendre & Gallagher, 2001) was used in vegan with 10,000 permuta-
tions (Oksanen et al., 2007), as well as a Mantel test to evaluate if the 
differences were correlated either with the biogeochemical parameters 
or the geographic distance among ponds using vegan. 

To evaluate the phylogenetic community structure of each pond, 
the nearest relatedness index (NRI) and nearest taxon index (NTI) sta-
tistics (Webb 2000) were estimated in the metagMisc package (https://
github.com/vmikk/metagMisc) with 1000 permutations. Briefly, NRI es-
timate the overall phylogenetic distance among all pair of taxa within a 
community, on the other hand, NTI measures the phylogenetic pairwise 
distance between the closed related taxa, negative values of both esti-
mators indicate phylogenetic overdispersion, in other words, commu-
nities where competition is the main driver of community structure; on 
the other hand, positive values indicate phylogenetic clustering, where 
habitat filtering rules the community structure.  

A modification of the Raup-Crick test based on Bray-Curtis distance 
was performed in microeco with 1000 permutations to evaluate the rela-
tive importance of stochastic and deterministic processes in the complete 
community of ponds. The Raup-Crick test allows disentangling the relati-
ve contribution of variable selection, which refers to shifts in environmen-
tal conditions that lead to different selective pressures that in turn cause 
community composition turnover. Homogeneous selection refers to the 
biotic and abiotic factors that lead to similar community structures. Ho-
mogenous dispersal refers to high levels of organism dispersion that lead 
to low levels of turnover among communities; dispersal limitation refers 
to the impossibility of an organism migrating due to geographic distance 
or environmental filtering; and ecological drift refers to stochastic proces-
ses that promote population size fluctuations that lead to extinction only 
by chance and variable selection (Oren, 2002; Stegen et al., 2013, 2015; 
Wang et al., 2022). Finally, to evaluate the fit of the communities to a neu-
tral model, we used the model proposed by Sloan et al. (2006), following 
the procedure described by Burns et al. (2016). Briefly, the model predicts 
that taxa that showed high abundances in sampled ponds will also be 
widespread across ponds because they are more likely to disperse and 
be sampled in a pond. In other words, OTUs that fit within the 95% confi-

In this study, we indicate the new prokaryote classification in pa-
renthesis. Since diversity estimators are very sensitive to the number of 
sequences read in the library, normalization approaches such as rare-
faction are used to compare samples with different library sizes; thus, 
in this paper, we used the recently described procedure of repeated 
rarefaction as implemented in the library myrlin (Cameron et al., 2021). 
First, we used the rarefy_whole_rep over 1000 replicates and the rare-
curve function to assess the minimum library size. Multiple iterations of 
the rarefying libraries were generated with the function mirl over 1000 
replicates without replacement, and the alphadivDF function was used 
to estimate diversity indexes for the multiple iterations of the rarefying 
libraries. The alphacone function was applied to evaluate the effect of 
different rarefied library sizes on the Shannon index. Additionally, we 
estimated the Shannon diversity index from the non-rarefied dataset as 
implemented in Microeco (Liu et al., 2021) to compare results. A Spear-
man correlation test was performed to evaluate if the differences in the 
Shannon index were correlated with the biogeochemical parameters 
evaluated. The rest of the analysis was performed with the complete 
data set without rarefaction. 

The sequences were aligned in Seaview (Gouy et al., 2010), and a 
phylogenetic tree was built in RAxML (Stamatakis, 2015) using a GTR 
+Γ substitution model with 100 bootstrap replicates, keeping the best 
tree as the hypothesis of phylogeny. The phylogenetic tree and the 
abundance and assignment tables were imported into Phyloseq (Mc-
Murdie & Holmes, 2013) and microeco objects (Liu et al., 2021) for 
further analysis. Relative abundance bar plots per pond at the phylum 
level were obtained using the microeco package, where groups with 
less than 1% of relative abundance were clustered into other groups, 
as well as genera with relative abundances lower than 1% (Pedrós-Alió, 
2012) that were also recovered. 

Beta diversity was analyzed from PCoA ordinations calculated 
using weighted UniFrac, unweighted UniFrac, and Bray-Curtis metrics 
to compare the six ponds. Additionally, to detect the differences in di-
versity composition associated with the biogeochemical parameters, a 
Canonical Correspondence Analysis (CCA) with Hellinger transformation 

Figure 1. Map of the geographic location of the six evaporite ponds analysed in this study in the vicinity of the San Ignacio Lagoon in Baja California Sur, Mexico 
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The most abundant genera belong mainly to the sulfate-reducing, 
fermentative Desulfobacterota, followed by Myxococcota and Campylo-
bacterota. Desulfotignum ranges in abundance from 2.9% to 6.9% and 
is present in all sites. Other abundant genera varied between ponds: 
Desulfopila (8.7%) and the Fe-reducing bacteria Desulfuromusa (5.6%), 
pond 1; Spirochaeta (4.1%) and Marinobacter (3.8%), pond 2; sulfa-
te-reducer Desulfocella (6.4%), pond 4; Spirochaeta_2 (4.9%), Desul-
fomicrobium (4%), pond 3; and Desulfotignum (6.9% and 5.3%), ponds 
5 and 6, respectively (Fig. 3). The proportion of rare genera (abundance 
lower than 1%) was high, ranging from 84.9% in pond 1 up to 91% in 
pond 2 (Fig 3), and the proportion of very rare genera (abundance lower 
than 0.01%) ranged from 49% in pond 1 to 62.5% in pond 2 (Fig. S1). 

The percentage of variance explained by the first two axes in the 
beta diversity analysis ranged from 43% in the unifrac unweighted dis-
tance (S2 Fig. B) up to 76.5% for the unifrac weighted distance (Fig. S2 
item C), where the beta distance ranges from 0.1217 between pond 4 
and pond 6 for the unifrac weighted distance to 0.9100 between ponds 
1 and 3 for the Bray Curtis index (Table S1). The first two axes of the 
CCA analyses explained 43.5% of the variance, where ponds 4 and 
6 are related to the amount of organic matter and conductivity, while 
ponds 2 and 3 are related to the amount of total nitrogen and nitra-
tes (Fig. 4). The Mantel test showed that the differences in community 
composition among ponds are not related to geochemical parameters 
or geographic distance (P > 0.05). 

The nearest taxon index (NTI) values were zero in all the analyzed 
samples, on the other hand, the nearest related index (NRI) yiel-
ded negative results in ponds 1 and 5, suggesting the occurrence of 
phylogenetic overdispersion. In the rest of the ponds, the NRI statis-
tic yielded positive values indicating phylogenetic clustering (Table 3). 
Further, the Raup-Crick metric suggests that homogeneous selection 
is the principal factor that determines the differences in community 
structure among ponds (33.33%), followed by homogeneous dispersal 
(26.66%), whereas dispersal limitation and ecological drift contribute 
20%, with a null contribution of variable selection (Table 4). Finally, the 
model predicts that most of the OTU abundances in the evaporitic pond 
communities are explained by a neutral model (93.46%); meanwhile, 
only a small proportion (3.70%) showed an observed frequency above 
expected, including bacteria involved in the sulfur cycle such as the 
phylum Desulfobacterota and archaeans of the phyla Bathyarchaeota 
and Woesearhcheota that are positively selected in the communities 
(Fig. S3, Table S2). 

dence limits of the model are assumed to be driven by stochastic factors 
such as dispersal and ecological drift; meanwhile, OTUs with observed 
frequencies above expected are driven by selective pressures; and finally, 
OTUs with frequencies below expected are explained as taxa with low 
dispersal potential. 

RESULTS

Despite their geographic proximity, the six evaporitic ponds showed di-
fferent characteristics, specifically in the salinity: ponds 1 and 2 were 
classified as marine (35.8–45.5 ppt), ponds 3, 5, and 6 were classified 
as hypersaline (65.7–131.3 ppt), and finally, pond 4 was classified as 
extreme hypersaline (159.3 ppt). Marine ponds showed a lower amount 
of organic matter, while the highest amount was found in one hypersaline 
pond (pond 6) and the extreme hypersaline pond (4). Total nitrogen ranges 
from 0.05% in marine pond 1 to 0.210% in hypersaline pond 3. All ponds 
showed low values of nitrites, and the nitrates range widely from very low 
values of 0.6 mg/kg in marine pond 1 and extreme hypersaline pond 4 
up to 176 mg/kg in the hypersaline ponds 3 and 5. Finally, soluble phos-
phorus showed the lowest value of 0.9 mg/kg in marine pond 1 and the 
highest in marine pond 2 and hypersaline pond 6 (5.8 mg/kg) (Table 1). 

The number of reads recovered for the 16S rRNA amplification of 
the gene V4 hypervariable region was 631 947, and 230 349 sequences 
remained after quality filtering. The number of sequences ranged wi-
dely from 14 603 (pond 1) to 57 229 (pond 3) (Table 1). The minimum li-
brary size was defined at 6, 000 sequences after rarefaction, according 
to Myrlin. The Shannon index on the rarefaction data set ranged from (H 
= 5.33, sd = 0.0081) in pond 1 up to (H = 6.23, sd = 0.0104) in pond 
6 (Table 2). Similar results were recovered for the non-rarefied dataset 
(not shown). The Shannon diversity index was positively correlated with 
electric conductivity (r = 0.8857, P = 0.0333) and organic matter (r = 
0.9276, P = 0.0076), hence diversity increased with conductivity. 

Bacterial phyla in Las Charcas evaporitic pond sediments were the 
most abundant, representing over 80% of ASVs in all samples. Desul-
fobacterota and Myxococcota were the main components in all ponds, 
ranging from 37.8% in pond 3 up to 57.4% in pond 1, followed by 
Bacteroidota (Bacteroidetes) (12.6% in pond 1 to 22.7% in pond 5). 
Other abundant phyla were Firmicutes (Bacillota) (4.9% to 12%), Spi-
rochaetes (Spirochaetota) (2.9% to 6.7%), Mycoplasmatota (Tenericu-
tes) (1.2% to 7%), Cyanobacteria (0.46% to 2.62%), Verrucomicrobiota 
(1.1% to 7.8%), Chloroflexi (Chloroflexota) (0.5% to 5%), and Woesear-
cheota (1.5% to 3.9%) (Fig. 2). 

Table 1. Geographic location and biogeochemical parameters evaluated in each one of the six evaporite ponds analysed in this study

Samplesite Latitude Longitude EC (mS/cm) Salinity (ppt) TN (%) OM (%)
NO2 

(mg/Kg)
NO3 

(mg/Kg)
NH4 (mg/

Kg)
SP (mg/

Kg)
Type*

Pond 1 26.9168 -113.0941 54.20 35.84 0.05 1.30 <0.100 0.60 17.5 0.90 Marine
Pond 2 26.9173 -113.0937 67.00 45.58 0.15 2.60 <0.100 144.00 5.50 5.80 Marine
Pond 3 26.9183 -113.0927 91.90 65.74 0.21 3.40 <0.100 176.00 16.80 2.50 Hypersaline
Pond 4 26.9185 -113.0925 180.60 159.30 0.12 6.20 <0.100 10.60 18.30 3.40 Extreme

hypersaline
Pond 5 26.9193 -113.0918 100.30 72.92 0.18 4.00 <0.100 176.00 25.60 2.50 Hypersaline
Pond 6 26.9202 -113.0910 162.90 131.30 0.20 6.20 <0.100 101.00 1.70 5.80 Hypersaline
EC: Electroconductivity, TN: Total Nitrogen, OM: Organic matter, SP: Soluble Phosphorus. * Salinity was obtained following Menéndez-Serra et al. 
2021
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microbial mats harbor a different composition, apparently in charge of 
C-transformations, particularly methane (García-Maldonado et al. 2018), 
whereas sediments mainly contribute to S-cycling (Fig. S4). We could 
highlight the dominance and positive selection of both bacteria and ar-
chaeans involved in the sulfur cycle (Table S2). For example, the Desul-
fobacterota (previously Deltaproteobacteria) (Liu & Häggblom, 2018) are 
involved in sulfate reduction and have been proposed as the main mi-
neralization process in a great diversity of environments, as has been 
evidenced here in evaporation ponds,  including genus such as Desul-
fotignum, Desulfopila  and Desulfocella (Table S3), which are sulfate-re-

DISCUSSION

 The research presented here complements previous studies that have 
characterized the microbial diversity and biogeochemical contributions 
to evaporitic environments in the LSI Baja California, Mexico. Evapori-
tic ponds are shown to be similar in their biogeochemical roles yet dis-
tinct in their compositions, suggesting a restricted connectivity between 
ponds that act as independent evaporitic entities. The role of sulfur-redu-
cing bacteria could be suggested as a key component of all sediments 
analyzed, opening our understanding of evaporitic ecosystems, where 

Figure 2. Barplot of the most abundant bacterial and archaean phyla present in the six evaporite ponds analysed in this study

Table 2. Diversity Shannon index (H) values estimated for each one of the six evaporite ponds analysed in this study after 1000 replicates. The mean 
(X), mimimum, maximum and standard deviation estimators are presented

Samplesite (X) Minimum Maximum Sd Number of sequences
Pond 1 5.33 5.31 5.35 0.01 14603
Pond 2 5.95 5.93 5.98 0.01 37535
Pond 3 5.78 5.74 5.81 0.01 57229
Pond 4 6.13 6.10 6.16 0.01 42183
Pond 5 6.04 6.01 6.07 0.01 32634
Pond 6 6.23 6.21 6.26 0.01 46165
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study showed differences in composition and abundance (Fig 2), none 
of the biogeochemical parameters analyzed or the geographic distance 
were associated with the observed differences (P > 0.05 according with 
Mantel test). For the aforementioned, we can postulate that the bacterial 
community ensembles here analyzed are shaped by a series of determi-
nistic ecological factors such as microbial traits, biological interactions, 
and environmental conditions (e.g., environmental filtering) that are 
usually more important in environments with steep gradients, and sto-
chastic processes include colonization, extinction, and speciation that are 
prevalent in more homogeneous environments (Huang et al., 2022). It is 

ducers that have been characterized in intertidal permeable sediments 
that serve as sites of accumulation of organic matter, harboring a great 
microbial diversity (Brandt et al., 1999; Gittel et al., 2010). On the other 
hand, the more abundant Archaeans belong to the phyla Woesearcheota 
(Fig. 2) and are dominant in anoxic environments, sediments, and sulfuric 
springs (Zhou et al., 2018; Liu et al., 2021b). It has been documented that 
several factors influence the bacterial communities in sediments, inclu-
ding salinity, organic matter, phosphorus, and nitrogen content (Ikenaga 
et al. 2010), as well as geographic distance (Finstad et al., 2017; Violle 
et al., 2017); nevertheless, despite all sampled ponds analyzed in this 

Figure 3. Barplot of the most abundant bacterial genera present in the six evaporite ponds analysed in this study
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datasets (McMurdie & Holmes, 2014; Willis, 2019). In this study, we used 
a recently published approach that used repetitive rarefying to avoid the 
concerns associated with the use of random or omission data (Callahan 
et al., 2016). However, recently, Schmidt et al. (2022) warned about the 
negative effect of repeated rarefaction since this leads to a decrease in 
the Shannon index of larger libraries and wrongly suggests that the di-
versity levels are similar among different library sizes. Results from this 
study showed that the highest range in the Shannon index corresponds 
to the ponds with the lower number of sequences and that the value de-
creases as several sequences increase (Table 1 and Table 2), supporting 
the idea that repeated rarefaction estimators must be used with caution. 
However, the estimated intervals did not show overlap, and the estimated 
values were similar to those recovered from analysis without rarefaction 
(data not shown), so we can conclude that the differences in diversity are 
real and not an artifact of the procedure. Diversity values found in this 
study showed a strong correlation with salinity levels (Table 1), a result 
that contrasts with previous papers that suggest that species richness 
must decrease with increasing salinity (Casamayor et al., 2000; Benlloch 
et al., 2002; Baati et al., 2008), but is similar to other published studies 
that found an increase in diversity with salinity levels (Yang et al., 2016, 
Menéndez-Serra et al. 2021). For example, Dillon et al. (2013) found that 
archaeal diversity is higher than bacterial diversity as salinity increases; 
however, our results found that the proportion of archaea was low, ran-
ging from 1.65% to 4.53% without a pattern related to salinity levels. 
Thus, further investigation of the microbial diversity in other biomes wi-
thin the evaporitic ponds, e.g., water and sedimentary columns, as well 
as their temporal variation, would be necessary to fully understanding the 
dynamic of these ecosystems.

CONCLUSIONS

 The hypersaline aquatic system analyzed here is made up of conti-
guous evaporation ponds, although diversity was associated with sa-
linity, other factors remained insignificant in explaining the patterns of 
pond-specific diversity. Fort the aforementioned, we conclude that the 
main processes maintaining species coexistence are homogeneous se-
lection and ecological drift due to the high percentage of rare biosphe-
res; thus, low-abundance taxa are more prone to experiencing random 
fluctuations in their abundance, leading to highly differentiated com-
munities over relatively short distances with no pattern related to the 
geographic distance. Finally, the study of salty ponds provides unique 
habitats for organisms, which can provide information on adaptive stra-
tegies and a better understanding of the diversity of life, as well as their 
potential use for biotechnological applications in the future.

difficult to fully associate the differences in diversity patterns recovered 
among ponds with a single variable due to the fact that all samples only 
represent a snapshot of the system, and we were not able to evaluate 
changes through time and the effect of potential perturbations. However, 
in other studies performed in evaporite ponds, it has been found that 
repeated samples through time recovered similar patterns despite the 
fact that most of the diversity proceeds from the rare biosphere (Bowen 
et al., 2012), allowing us to suggest selective pressures as an important 
driver of community ensembles in these systems, as has been suggested 
by the small proportion of taxa that showed signals of being positively 
selected according to the Sloan neutral model (Fig. S3, Table S2). On 
the other hand, the community ensembles analyzed in this study could 
be mainly determined by stochastic processes such as ecological drift, 
considering that these evaporitic environments do not share a hydrolo-
gical flow that would be the main agent for homogenization. Thus, eco-
logical drift could be an important stochastic factor that drives changes 
in the rare biosphere of a microbiome, particularly in the transient rare 
taxa (TRT), which refers to the taxa that disappeared from one sample 
to another in opposition to the permanent rare taxa (PRT), which refers 
to taxa that disappear across biogeographic and seasonal patterns that 
are driven by deterministic processes (Jia et al., 2018). The role of the 
rare biosphere has been widely discussed; some authors suggest that 
members of the rare biosphere represent a genomic reservoir and that 
these rare taxa could become dominant after a drastic change in environ-
mental conditions (Shade et al., 2014); on the other hand, other studies 
have revealed their importance in the biogeochemical cycles in terrestrial 
and marine environments (Martiny et al., 2006). Nevertheless, there is a 
lack of consensus regarding the threshold abundance value to consider 
a taxon to be rare. For example, Medina-Chávez and Travisano (2022) 
recently split taxa into rare (relative abundance lower than 0.1%) and 
strictly rare (relative abundance lower than 0.01%); thus, according to 
their proposal, in our evaporite basins, the proportion of rare taxa was 
higher than 96% and the proportion of strictly rare taxa was higher than 
52%; nevertheless, contrary to what would be expected, the proportion of 
rare taxa does not increase to their proposal, in our evaporite basins, the 
proportion of rare taxa was higher than 96% and the proportion of strictly 
rare taxa was higher than 52%; nevertheless, contrary to what would 
be expected, the proportion of rare taxa does not increase with the total 
number of OTUs (Locey & Lennon, 2016), leading to the suggestion that 
the term rarity must be used beyond an abundance value. Thus, the term 
rarity must include all the facets that a taxon must match to be conside-
red a real rarity beyond abundance, such as geographic range, habitat 
specificity, and functional traits (Uritskiy et al., 2020). The diversity levels 
found in this study (Shannon index) varied widely among the different 
ponds. One of the possible explanations relies on the use of rarefaction 

Table 3. Phylogenetic community structure of the six evaporite ponds analysed in this study estimated through the use of Near related index (NRI) 
and Near Taxon index (NTI)

Samplesite (NRI) (NTI)
Pond 1 -2.2305 0.0000
Pond 2 0.0628 0.0000
Pond 3 0.7111 0.0000
Pond 4 0.9502 0.0000
Pond 5 -2.2093 0.0000
Pond 6 0.1047 0.0000
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RESUMEN

Antecedentes: Las microalgas perifíticas se han utilizado ampliamente como bioindicadores del estrés am-
biental. Objetivo: En este trabajo se contrastó la hipótesis de que las características morfofuncionales del 
ficoperifiton están relacionada con las condiciones físicas, químicas y bacteriológicas del agua en diferentes 
sistemas acuáticos del Complejo Cenagoso de Zapatosa (CCZ). Métodos: Para ello, se evaluaron algunos as-
pectos de la morfología funcional de estas algas (dimensión lineal máxima, área superficial, relación superfi-
cie-volumen, biovolumen) y de rasgos de formas de vida (formación de colonias, organización en filamentos, 
presencia de exoesqueleto de sílice, ocurrencia de aerotopos, producción de mucílago y tenencia de flagelos) 
y se estudió su relación con distintas variables ambientales (oxígeno disuelto, temperatura, pH, conductivi-
dad, nutrientes, iones, demandas de oxígeno, carbono orgánico, sólidos disueltos y suspendidos, coliformes 
fecales y totales). Resultados: Los rasgos funcionales no mostraron diferencias espaciales dentro del CCZ, 
ni se relacionaron de manera concluyente con las variaciones en las variables fisicoquímicas, excepto por un 
grado moderado de asociación positiva del biovolumen y el área superficial con las coliformes totales, y ne-
gativa del mucílago y la formación de colonias con la dureza total. Conclusiones: Las condiciones de conta-
minación y deterioro de los distintos sitios del CCZ fueron homogéneas y no permitieron detectar respuestas 
claras de los rasgos funcionales ante los cambios en la calidad del agua. No obstante, la caracterización de la 
morfología funcional y de los rasgos biológicos del ficoperifiton del CCZ constituye una primera aproximación 
a la ecología funcional de este grupo, que permitirá valorar las modificaciones que se produzcan en el futuro 
ante las intervenciones humanas y los cambios climáticos y ambientales.

Palabras claves: ciénagas neotropicales; ecología funcional; ficoperifiton; morfología; morfometría.

ABSTRACT

Background: Periphytic microalgae are commonly used as indicators of environmental stress. Objectives: 
This study aimed to investigate the relationship between the characteristics of phycoperiphyton and water’s 
physical, chemical, and bacteriological conditions in various aquatic systems of the Zapatosa Swamp Com-
plex (ZSC). Methods: The research evaluated the functional morphology of these algae (such as maximum 
linear dimension, surface area, surface-volume ratio, and biovolume) as well as life form traits (including 
colony formation, filament organization, presence of silica exoskeleton, occurrence of aerotopes, mucilage 
production, and possession of flagella) and their correlation with different environmental variables (e.g., 
dissolved oxygen, temperature, pH, conductivity, nutrients, ions, oxygen demands, organic carbon, dissolved 
and suspended solids, fecal and total coliforms). Results: The study found that the functional traits did not 
exhibit significant spatial differences within the ZSC, and they were not conclusively related to variations in 
physicochemical variables, except for a moderate positive association of biovolume and surface area with to-
tal coliforms, and a negative association of mucilage and colony formation with total hardness. Conclusions: 
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rísticas, a través de las dimensiones corporales de los individuos, lleva 
a clasificarlos dentro de determinados grupos, lo que se denomina el 
estudio de la morfología funcional.

El primero en hablar de la morfología funcional fue el botánico 
Christen Raunkiær, quien en 1907 aplicó el concepto de formas de vida 
a las plantas (Raunkiær, 1934). Según Raunkiær, dichas formas de vida 
son la respuesta al clima y a sus fluctuaciones. Las ideas de este autor 
hicieron cuestionarse a los ficólogos de la época sobre las adaptacio-
nes del fitoplancton a las condiciones ambientales del medio acuático. 
Los investigadores W.H. Munk y G.A. Riley demostraron esta premisa y 
la relacionaron con el hundimiento y con la absorción de nutrientes por 
parte de las algas (Munk & Riley, 1952). A partir de ese trabajo, se han 
desarrollado otros estudios, como el análisis de la relación superficie/
volumen de las formas de vida fitoplanctónicas y sus efectos sobre 
la absorción de la luz y nutrientes (Lewis, 1976; Margalef, 1978). El 
estudio de la plasticidad morfológica de las algas y su relación con las 
condiciones del medio físico muestra que, en ambientes con caracte-
rísticas abióticas similares, las formas de vida del fitoplancton son mor-
fológicamente muy parecidas. Reynolds (1980) señala que esto implica 
una interacción directa del medio con los organismos que componen 
las comunidades de microalgas.

En diversos estudios se ha confirmado la utilidad de los análisis 
morfométricos o de tamaño de las algas para evaluar las condiciones 
de los cuerpos de agua en respuesta a los procesos ecológicos y evo-
lutivos ocasionados por las particularidades ambientales (Salmaso & 
Padisák, 2007; Stanković et al., 2012; Bortolini et al., 2014; Vadrucci 
et al., 2017). En ecosistemas de planos de inundación neotropicales, 
también se han estudiado los cambios en los rasgos morfofunciona-
les de las algas perifíticas y planctónicas como respuestas directas a 
las variaciones estacionales (Dunck et al., 2015; Lobo et al., 2018). 
Este enfoque no se ve afectado por la heterogeneidad taxonómica que 
presentan las algas en los diferentes ecosistemas, lo cual hace que 
los estudios en distintos ambientes sean comparables (Vadrucci et al., 
2007). En Colombia existen algunos trabajos sobre morfología funcional 
de fitoplancton, como los realizados por Muñoz-López et al. (2017) y 
Hernández et al. (2020), pero los estudios que tratan estos aspectos 
en algas perifíticas son escasos y apenas se empiezan a abordar. Una 
primera aproximación fue el estudio de Guerrero-Lizarazo et al. (2021), 
quienes hicieron un análisis preliminar de las características morfológi-
cas del ficoperifiton de algunos ríos de la Reserva La Planada (Nariño); 
para las algas perifíticas del complejo cenagoso de Zapatosa, Guerre-
ro-Lizarazo (2022) incluyó esta perspectiva morfofuncional.

Una visión general sobre la importancia de las algas perifíticas 
en los ecosistemas acuáticos colombianos, se puede consultar en el 
artículo de Montoya Moreno & Aguirre (2013) y, una perspectiva más 
amplia con respecto a la ecología y la biodiversidad de las ciénagas de 
la región de interés está disponible en el libro del Rangel-Ch. (2012). 
En el presente artículo se señalan algunos aspectos sobre la morfología 
funcional de las algas perifíticas del Complejo Cenagoso de Zapatosa 
(CCZ) y se contrasta la hipótesis de que la caracterización morfofuncio-
nal obtenida se relaciona con las condiciones derivadas de las variables 
físicas y químicas de los diferentes sistemas acuáticos estudiados en 
esa región. Este objetivo se enmarcó en un diseño muestral estratifi-
cado (no aleatorio) y solo para el periodo hidrológico de descenso de la 
inundación que se presenta en este complejo cenagoso.

The pollution and deterioration conditions of the different sites in the 
ZSC were similar, which did not allow for the clear detection of respon-
ses of the functional traits to changes in water quality. Nevertheless, the 
characterization of the functional morphology and biological traits of the 
ZSC phycoperiphyton provides an initial understanding of the functional 
ecology of this group, offering insights that can help assess potential 
future modifications due to human interventions, as well as climatic and 
environmental changes.

Keywords: functional ecology; morphology; morphometry; neotropical 

swamps; phycoperiphyton.

INTRODUCCIÓN

Se sabe que los factores físicos de los sistemas naturales causan es-
trés a los organismos que los habitan (Hellawell, 1986; Hoffmann & 
Hercus, 2000). Esta situación de estrés es el motor en los procesos de 
adaptación y evolución en cada nivel de organización biológica. Nor-
malmente, varios agentes de estrés actúan simultáneamente (Markert 
et al., 2003; Pirotta et al., 2022), de forma que el equilibrio de un siste-
ma es dinámico y oscila en diferentes amplitudes (Sánchez-Pinillos et 
al., 2024). De esta manera, el medio ambiente influye en la diversidad 
y la abundancia de las comunidades que constituyen el sistema, ade-
más de incidir en la distribución de sus especies. En otras palabras, 
los componentes biológicos reflejan los efectos de esas variaciones en 
la calidad del medio fisicoquímico (Karr et al., 1986; Peck, 2011). Si el 
estrés induce el cambio de estado de un sistema biótico o abiótico ante 
los disturbios, la respuesta a dicho estrés se reflejará en la estructura 
y función de las comunidades y los ecosistemas (Sulmon et al., 2015). 
Además de la amplia gama de tensiones naturales que soportan los 
organismos en sus hábitats, las actividades humanas y la manipula-
ción del medio ambiente han generado otras perturbaciones, algunas 
de ellas similares a las naturales, como las modificaciones en los pa-
trones de inundación, pero en diferente grado o magnitud, y otras de 
un tipo completamente ajeno al entorno natural, como la descarga de 
contaminantes emergentes como hormonas, pesticidas y medicamen-
tos (Chu & Karr, 2017). Sin embargo, los factores de estrés y las limi-
taciones que estos generan, tienen el carácter de ser señales externas 
y los organismos afectados registran tales señales, a fin de responder 
mediante las reacciones y tensiones adecuadas (Baedke et al., 2021). 
Los mecanismos de adaptación al estrés comprenden, por una parte, 
las modificaciones en las propiedades internas del organismo, que se 
oponen al disturbio por medio de una respuesta específica, y por la otra, 
el sistema de reparación que invierte esos cambios (Turner et al., 2003; 
Sulmon et al., 2015).

La adaptación de una especie puede ser estable, surgida a lo largo 
de un gran número de generaciones, o inestable, dependiendo de la 
etapa de desarrollo del organismo y de los factores ambientales a los 
que ha estado expuesto. En este contexto, las muestras de organismos 
individuales que se obtienen del medio ambiente alterado se pueden 
utilizar y analizar como posibles representaciones de entidades mayo-
res (poblaciones, comunidades o ecosistemas) o de comportamientos 
ambientales similares o relacionados (Xue et al., 2019; Baedke et al., 
2021). Así, se pueden definir agrupaciones de organismos que desa-
rrollan adaptaciones similares para sobrevivir, dependiendo del medio 
y de las limitaciones que éste presente. La evaluación de tales caracte-
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usos del suelo y las coberturas vegetales mejor y peor conservadas. 
También se tuvo en cuenta la cercanía o lejanía a las comunidades 
humanas. De esta manera, se buscó que las zonas para la toma de 
muestras representaran condiciones ambientales contrastantes y, por 
lo tanto, distintos efectos sobre la comunidad de ficoperifiton. En cada 
estrato o zona de muestreo, el sitio específico de colecta se ubicó alea-
toriamente. La recolección de muestras se hizo en 19 zonas de mues-
treo dentro del CCZ, dos de las cuales (el Arroyo Alfaro y Montecarlo) se 
ubicaron en sistemas lóticos, pero para la época de muestreo presen-
taron características de ambientes lénticos. Los 17 lugares restantes 
se localizaron en la zona litoral de los sistemas lénticos. En la Figura 1 
se muestran las localidades de muestreo y en la Tabla 1 se indican sus 
coordenadas y algunas características generales de las condiciones 
que los circundaban.

En cada sitio se midieron las siguientes variables in situ: profun-
didad media, oxígeno disuelto, porcentaje de saturación de oxígeno, 
temperatura del agua, pH y conductividad eléctrica, para lo cual se em-
plearon sondas multiparamétricas HYDROLAB y HANNA. La transparen-
cia se registró con un disco Secchi. Se tomaron muestras de agua de 
cada zona en recipientes que se conservaron refrigerados y se llevaron 
al Laboratorios Nancy Flórez García SAS, certificado por Instituto de 
Hidrología Meteorología y Estudios Ambientales (IDEAM) de Colombia, 
donde se realizaron análisis de carbono orgánico total (COT), ortofosfa-
to, calcio, demanda biológica de oxígeno (DBO

5), demanda química de 
oxígeno (DQO), turbiedad, hierro, magnesio, sílice, nitrógeno total, nitra-
to, fósforo total, fosfato, sulfato, sólidos disueltos totales (SDT), sólidos 
suspendidos totales (SST), dureza total, alcalinidad y coliformes fecales 
y totales. Las muestras de agua correspondieron a la integración de las 
profundidades sub-superficial, mitad de la zona fótica y aproximada-
mente 50 cm antes del fondo.

METODOLOGÍA

Área de estudio. La ciénaga de Zapatosa es una depresión cóncava 
con una profundidad máxima de 12 metros (Fig. 1). Por su ubicación 
geográfica, es el mayor reservorio de agua dulce de Colombia y la tram-
pa de sedimentos más grande de la planicie inundable de los ríos Cesar 
y Magdalena. Estacionalmente, es una zona de amortiguamiento del 
río Magdalena (Rangel-Ch., 2012), pero su origen principal es el río 
Cesar, el cual nace en las estribaciones de la Sierra Nevada de Santa 
Marta. La ciénaga de Zapatosa es responsable de buena parte de la 
dinámica hídrica del sistema geográfico del nororiente colombiano. En 
época de caudales altos, el río Magdalena irrumpe en la ciénaga y hace 
retroceder al río Cesar, arrastrando juveniles de especies acuáticas 
importantes para la repoblación natural del CCZ; en la época seca, la 
ciénaga se contrae porque el río Magdalena recibe el agua almace-
nada en la planicie de inundación por medio de canales y zonas de 
menor consolidación de sedimentos. El patrón climático en el CCZ es 
bimodal-tetraestacional, con un ciclo mayor de lluvias que se inicia en 
septiembre y que conduce a una fase de caudales altos en el perío-
do octubre-diciembre; el otro periodo de niveles altos de precipitación 
ocurre en mayo-julio, pero es notablemente menor (Rangel-Ch., 2012).

Trabajo de campo. Los muestreos de los ecosistemas acuáticos dul-
ceacuícolas de la CCZ se realizaron entre el 15 y el 28 de julio de 2021, 
época de descenso de la inundación del sistema. Se empleó un diseño 
de muestreo estratificado en el que las zonas de colecta se selecciona-
ron con base en criterios del grado de conservación. Como zonas mejor 
conservadas por los requerimientos para el desarrollo de los peces, se 
ubicaron las áreas de mayor riqueza íctica, de acuerdo con el conoci-
miento de los pescadores locales. Se usaron herramientas cartográfi-
cas y sistemas de información geográfica (ArcGIS) para establecer los 

Figura 1. Mapa de los puntos de muestreo en el Complejo Cenagoso de Zapatosa.
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90% y formol al 40%, en proporciones 6:3:1). En algunos pocos casos, 
se seleccionaron hojas o tallos de plantas flotantes (cuatro sitios), o 
rocas (un sitio), dependiendo de la disponibilidad del sustrato en cada 
lugar. Para reducir en lo posible el sesgo ocasionado por el uso de estos 
diferentes sustratos, se tuvo cuidado en mantener similares las condi-
ciones de profundidad e iluminación en todos los casos. Posteriormen-
te, los fragmentos se rasparon y se midieron sus áreas.

Para la colecta del perifiton se siguieron los procedimientos esta-
blecidos por el IDEAM & INVEMAR (2021), consistentes en seleccionar 
el sustrato más representativo y tomar fragmentos de este para preser-
varlos completamente. En el CCZ, se utilizaron principalmente trozos de 
madera de plantas sujetas al sustrato y expuestas al sistema hídrico a 
muestrear; estos fragmentos se cortaron y se preservaron directamen-
te en un frasco plástico con solución Transeau (agua destilada, etanol 

Tabla 1. Ubicación y características generales de los lugares de muestreo en el CCZ. El uso circundante se refiere a la condición observada en los 
alrededores del área al momento del muestreo.

Lugar Tipo de sistema Coordenadas
Altitud 

(m.s.n.m)
Usos circundantes

Ciénaga González Léntico
N 9°00’33,0”

W 73°56’19,2”
28 Cobertura natural

Montecarlo
Lótico (léntico para el momento del 

muestreo)
N 9°12’10,2”

W 73°53’28,0”
22

Ganadería
Cobertura natural

Belén Léntico
N 9°05’17,3”

W 73°53’18,7”
26

Cobertura natural
Ganadería

Bijagual Léntico
N 9°08’44,1”

W 73°54’01,1”
26

Ganadería
Cobertura natural

Ciénaga Candelaria Léntico
N 9°10’20,4”

W 73°51’42,00”
30

Ganadería
Natural

Sempegua Léntico
N 9°11’29,1”

W 73°49’22,40”
29 Cobertura natural

Ciénaga Saloa Léntico
N 9°12’25,5”

W 73°42’46,5”
26 Cobertura natural

Zona limnética- Barran-
cones

Léntico
N 9°07’50,1”

W 73°46’49,9”
33

Ganadería
Cobertura natural

La Mata Léntico
N 9°08’08,60”
W 73°45’25,9”

23 Ganadería

Ciénaga Alfaro Léntico
N 9°01’11,00” 
W 73°45’11,4”

35
Cobertura natural

Agricultura

Sapatí Léntico
N 9°05’42,91”

W 73°46’14,40”
25

Ganadería
Cobertura natural

Estación E-22 Léntico
N 8°59’19,2”

W 73°58’08,3”
28 Cobertura natural

Estación E-30 Léntico
N 09°09’16,4”
W 73°52’58,5

26
Cobertura natural
Otras: Balneario

Unidad de Mejoramiento 
Pesquero (UIMEP)

Léntico
N 0910’4,3”

W 73°50’13,2”
33

Ganadería
Agricultura

Cobertura natural

Arroyo Alfaro
Lótico (léntico para el momento del 

muestreo)
N 9°00’07,70” 

W 73°45’45,34”
31 Ganadería

Puerto Macurutú Léntico
N 09°11’47,4”
W 73° 43’26,4”

26
Ganadería

Residencial

Purgatorio Léntico
N 09°10’43,4”
W 73° 45’05,1”

28
Ganadería
Agricultura

Natural

Isla Grande Léntico
N 9°03’22,5” 

W 73° 47’12,1”
30 Cobertura natural

Caño Patón Léntico
N 9°01’03,6”

W 73°51’40,8”
28 Ganadería
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y las matrices de rasgos somáticos, para examinar la organización de 
cada atributo morfológico (dimensión lineal máxima, área superficial, 
biovolumen, relación S/V) en el conjunto de sitios de muestreo y para 
ver la influencia que tuvieron los factores ambientales sobre dicha or-
ganización. Todos los análisis NMDS incluyeron el cálculo del “stress” o 
grado de ajuste de las ordenaciones obtenidas. Por otra parte, se elabo-
raron gráficas de cajas y bigotes (“box plots”) con los promedios de los 
atributos morfológicos (previamente estandarizados) y de las abundan-
cias de los rasgos nominales y se calculó la correlación de Spearman 
entre las variables ambientales y los rasgos morfofuncionales. 

Adicionalmente, para conocer el grado de deterioro del agua en los 
distintos sitios del CCZ, se calculó el Índice de Calidad del Agua (ICA) 
utilizado en Colombia por el Instituto de Hidrología Meteorología y Es-
tudios Ambientales (IDEAM) para determinar las condiciones sanitarias 
de los sistemas acuáticos del país (Caho-Rodríguez & López-Barrera, 
2017). Este índice emplea las variables oxígeno disuelto, demanda quí-
mica de oxígeno, conductividad eléctrica, sólidos suspendidos totales, 
pH, relación nitrógeno total/fosforo total y coliformes fecales. Un análisis 
final mediante la técnica NMDS, incluyó las variables fisicoquímicas y el 
ICA como factores ambientales en la organización de los promedios de 
todo el conjunto de rasgos morfofuncionales en los sitios de muestreo 
del complejo cenagoso. Todos los análisis estadísticos se realizaron en 
el programa PAST 4.16 (Hammer et al., 2001). Las figuras de PAST se 
editaron con el programa INKSCAPE 1.3 (The Inkscape Project, 2022).

RESULTADOS

Caracterización ambiental. Los datos completos del conjunto de va-
riables fisicoquímicas y bacterianas evaluadas se presentan como ma-
terial suplementario (Tabla 1S). En general, se observó que la mayoría 
de los factores ambientales fueron similares en las distintas zonas del 
CCZ: la temperatura del agua fue alta y osciló entre 29,3 °C y 33,7 °C; 
el pH tendió a la neutralidad, con un promedio de 6,9 y variaciones de 
condiciones más ácidas (4,4) en el sitio E22 a más básicas (8,07) en 
E30; la conductividad eléctrica fue moderadamente alta, con una media 
de 123,36 µS/cm y con el menor valor (68 µS/cm) en el Arroyo Alfa-
ro; la DBO

5 (promedio 4,27 mg O2/L) y la DQO (promedio 20 mg O2/L) 
fueron bajas en todos los lugares muestreados; el fosfato y el fósforo 
total presentaron concentraciones casi iguales en todos los sitios, con 
promedios de 0,153 mg/L para los dos casos; los valores de nitrato fue-
ron reducidos, con una concentración generalizada de 0,886 mg NO

3/L, 
exceptuando la Ciénaga González, que alcanzó los 1,28 mg NO3/L y la 
Zona limnética Barrancones, que llegó a 0,896 mg NO3/L; la concen-
tración de nitrógeno total fue baja, con 2 mg N/L en todos los lugares 
y los sólidos disueltos fueron moderadamente altos, con un promedio 
de 97,24 mg/L, un valor mínimo en el Arroyo Alfaro de 57,5 mg/L y una 
concentración máxima en Puerto Macurutú de 126 mg/L.

En cuanto a los sitios que mostraron diferencias notables, se ob-
servó que la mayor abundancia de coliformes totales se presentó en la 
Ciénaga Alfaro, pero esta a su vez registró la menor concentración de 
coliformes termo-tolerantes (fecales). El Caño Patón fue el lugar más 
turbio y por consiguiente con una mayor cantidad de solidos suspen-
didos; también presentó la mayor concentración de coliformes ter-
mo-tolerantes, el valor de oxígeno disuelto más elevado y, por ende, la 
saturación de oxígeno más alta. El Arroyo Alfaro sobresalió por su alta 
concentración de carbono orgánico; adicionalmente, fue el sitio de me-

Análisis de laboratorio. En el departamento de Biología de la Uni-
versidad Nacional de Colombia Sede Bogotá, se hizo la identificación 
taxonómica de los individuos hasta el nivel de género, para lo cual se 
utilizaron claves locales y regionales como las publicadas por Necchi 
(2016), Bicudo & Menezes (2006) y Dos Santos (2016), y claves más 
generales como las de Whitford & Schumacher (1969), Ramírez (2000) 
y Wehr et al. (2015). Mediante un microscopio con cámara integrada, 
se tomaron fotografías de las algas en cuatro láminas portaobjetos por 
cada sitio. Las fotografías se utilizaron para medir con el programa 
ImageJ (Rueden et al., 2017), en al menos 20 individuos de cada taxón, 
los siguientes rasgos morfológicos sugeridos por Biggs et al. (1998) y 
Tapolczai et al. (2016): dimensión lineal máxima, área, relación superfi-
cie-volumen [S/V] y biovolumen. El cálculo del área superficial, la S/V y 
el biovolumen se basó en los trabajos de Lewis (1976), Hillebrand et al. 
(1999) y Sun & Liu (2003). Otros atributos funcionales de tipo nominal 
cualitativo (formación de colonias o de filamentos, presencia de exoes-
queleto de sílice, de aerotopos, de mucílago o de flagelos), conocidos 
como rasgos de formas de vida (Dunck et al., 2016), se observaron 
directamente en los taxones colectados. El conteo de los organismos 
se realizó en un microscopio invertido mediante la técnica de sedi-
mentación en cámaras de tipo Utermöhl (Lund et al., 1958; Wetzel & 
Likens, 2000), para lo cual se contabilizaron los organismos de cada 
género hasta llegar a 200 individuos del taxón más abundante en cada 
muestra, de acuerdo con la recomendación de Kryk et al., (2023).  Los 
resultados se reportaron en individuos por cm2 de sustrato.

Análisis numéricos. Dado que para llevar a cabo los análisis de or-
denamiento es preferible tener un número de variables igual o menor 
al número de lugares evaluados (Kenkel, 2006), se hizo una selección 
previa de las variables ambientales más representativas (tanto de las 
tomadas in situ como de las fisicoquímicas y microbiológicas de labo-
ratorio). Para ello, se seleccionaron aquellas variables no redundantes 
que tuvieran una alta explicación y que describieran el mayor porcenta-
je de la varianza de los datos. Para esta selección inicial de las variables 
fisicoquímicas, se siguieron dos pasos: 1) cálculos de la correlación de 
Spearman para eliminar las variables que covariaban, es decir, cuyas 
correlaciones fueran mayores a 0,8; 2) cálculo del coeficiente de va-
riación para excluir las variables con coeficientes menores al 20%. Las 
variables ambientales seleccionadas se emplearon para realizar otros 
análisis multivariados que permitieron organizar los datos y cruzar la 
información biótica y abiótica. Así, el análisis de componentes princi-
pales (PCA), se utilizó para identificar los agrupamientos de lugares, 
de acuerdo con sus condiciones ambientales; para este ordenamiento, 
se calculó el test de esfericidad de Bartlett (Bartlett, 1951) y la medida 
de Kaiser-Meyer-Olkin (Kaiser, 1970) a fin de establecer la exactitud 
del ordenamiento. Por su parte, el escalamiento multidimensional no 
métrico (NMDS) permitió explorar las relaciones entre las variables am-
bientales y las abundancias de los géneros del ficoperifiton. Este NMDS 
se basó en una matriz de distancias calculada con el índice de Morisita 
(Magurran, 2004) y tuvo en cuenta las variables ambientales, cuyos co-
eficientes de correlación con las puntuaciones del NMDS se presentan 
como vectores desde el origen, a fin de considerar sus direcciones y 
longitudes relativas (Hammer, 2024). Los taxones se incluyeron en los 
gráficos del NMDS como promedios ponderados de las puntuaciones 
de los sitios de muestreo; la ponderación utiliza los valores originales, 
por lo que son independientes del índice de similitud utilizado y permi-
ten el trazado de los géneros de algas junto con los sitios (Taguchi & 
Oono, 2005). También se usó el NMDS, con las matrices ambientales 
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De acuerdo con estos resultados, los lugares que, desde el punto 
de vista del análisis PCA, se consideraron como localidades con el me-
jor estado de conservación fueron Puerto Macurutú, Belén, Bijagual y 
E30. Las estaciones más contaminadas fueron el Arroyo Alfaro, el Caño 
Patón, La Mata y Sempegua. Las demás localidades se encontraron en 
una posición intermedia en el gradiente de deterioro. Al considerar los 
resultados del cálculo del ICA (Tabla 2), se puede ver que según este ín-
dice todos los sitios del CCZ tendrían una condición de calidad del agua 
entre aceptable y regular, a excepción de la estación Purgatorio, que 
tuvo una mala calidad sanitaria del agua. Además, los sitios con mayor 
valor del ICA (Ciénaga Saloa, Isla Grande, Zona limnética-Barrancones) 
no coinciden con los de mejores condiciones ambientales detectados 
con el PCA.

Descripción general de la comunidad de algas perifíticas y de sus 
rasgos funcionales. En total, se encontraron 75 géneros, de los cuales 
41 se hallaron simultáneamente en los conteos del microscopio inver-
tido y en las fotografías para los análisis morfológicos. Los 35 taxones 
que no se midieron pertenecieron a géneros que aparecieron una sola 
vez en los sitios de muestreo o que tuvieron abundancias inferiores al 
0,3 % de los individuos contados; la abundancia total de estos 35 taxo-
nes fue de 1,46 %, es decir, correspondió a algas con una representa-
ción muy baja en la comunidad. Las abundancias absolutas (ind/cm2) y 
las características morfofuncionales de los 41 taxones más importan-
tes se detallan en la Tabla 2S (material suplementario) y fotografías de 
los organismos más abundantes se muestran en la Figura suplementa-
ria 1. Aulacoseira (Thwaites, 1848) y Oscillatoria (Vaucher ex Gomont, 
1892) estuvieron presentes en los 19 lugares de muestreo. Los géneros 
que mostraron la mayor variación de sus abundancias entre sitios fue-
ron Aulacoseira, Cosmarium (Corda ex Ralfs, 1848), Eunotia (Ehrenberg, 
183), Fragilaria (Lyngbye, 1819), Nitzschia (Hassall, 1845), Pinnularia 
(Ehrenberg, 1843) y Trachelomonas (Ehrenberg, 1834), con ocurrencia 
en más de la mitad de los lugares muestreados. En cambio, el género 

nor alcalinidad. Por el contrario, Puerto Macurutú fue la zona de alcali-
nidad más elevada y de baja cantidad de sólidos suspendidos totales.

Organización de los sitios de muestreo de acuerdo con las variables 
ambientales. Con las 11 variables fisicoquímicas y microbiológicas se-
leccionadas (las de mayor coeficiente de variación y que no covariaron 
con otras variables), se realizó el PCA que se presenta en la Figura 2. 

El test de esfericidad de Barlett (p = 0,05) indicó que el análisis 
proporcionó una reducción eficiente de la dimensionalidad de los datos, 
pero la medida de Kaiser-Meyer-Olkin fue 0,36 (< 0,5), lo que impli-
ca que la adecuación del muestreo fue “inaceptable”, es decir que la 
proporción de varianza en las variables podría ser causada por otros 
factores subyacentes. En consecuencia, los resultados del PCA deben 
asumirse con precaución. El hierro (en el componente 1) y el sílice 
(en el componente 2) fueron las variables más asociadas a los ejes 
del ordenamiento. Según este análisis, parecen existir cuatro grupos 
de estaciones. Un primer grupo estuvo constituido por el Caño Patón 
y el Arroyo Alfaro, los cuales presentaron una alta concentración de 
coliformes termotolerantes y de hierro. Los dos sitios de este primer 
grupo hicieron parte de los lugares con mayor grado de contaminación. 
Un segundo grupo lo conformaron las estaciones UIMEP, Purgatorio, 
E22, Ciénaga Alfaro, Ciénaga González, Ciénaga Candelaria, Ciénaga 
Saloa e Isla Grande, todas ellas con mayor dureza total, más sílice y 
una concentración media a alta de coliformes totales. Este conjunto de 
estaciones parece tener un mayor grado de mineralización del agua. Un 
tercer grupo asoció a los sitios La Mata, Zona limnética Barrancones y 
Sempegua, los cuales tendieron a una alta concentración de sulfato y 
a una mayor DBO

5. El cuarto grupo correspondió a los lugares Monte-
carlo, Sapatí, Puerto Macurutú, Belén, Bijagual y E30, que se ubicaron 
opuestos a las mayores cantidades de hierro y coliformes fecales, con 
aguas más transparentes. Este cuarto grupo parece ser el de condicio-
nes de menor contaminación del agua, aunque presentan cierta canti-
dad de carbono orgánico.

Figura 2. Análisis de componentes principales (PCA) de las variables físicas, químicas y microbiológicas del CCZ. Se alcanzó el 60,1% de explicación con los tres 
primeros ejes. PC1: 21,7%; PC2: 20,3%; PC3: 18,1%.
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C.Agardh, 1824, Oedogonium Link ex Hirn, 1900), en contraposición 
con la estación E22, en donde los taxones tuvieron un menor promedio 
de esta longitud (3,54 µm) (Anabaena Bory ex Bornet & Flahault, 1886, 
Rhabdoderma Schmidle & Lauterborn, 1900). El punto E22 mostró una 
escasa variación en los datos de dimensión lineal máxima, mientras 
que Montecarlo fue el de mayor variabilidad en esta característica. Para 
el biovolumen y el área superficial, Montecarlo presentó en prome-
dio los mayores registros, así como las medidas absolutas más altas 
de estos dos atributos, con datos absolutos máximos de 5796,9 µm3 
(biovolumen) y 2349 µm2 (área superficial), correspondientes al géne-
ro Oedogonium. En contraste, Bijagual tuvo los menores promedios, 
con un registro de 40,3 µm2 de área superficial y un biovolumen de 
29,9 µm3, que estuvo entre los valores más bajos registrados. Conse-
cuente con sus datos altos de biovolumen y área superficial, el índice 
S/V fue máximo en Montecarlo (28,7 µm-1). En promedio, este lugar 
alcanzó el valor más alto de este índice (algas con tendencia a ser 
pequeñas y esféricas), mientras que la Ciénaga Alfaro tuvo el menor 
registro, con 6,37 µm-1 (algas con tendencia a ser más grandes, pla-
nas y voluminosas). En síntesis, la Figura 3B (basada en las variables 
morfológicas estandarizadas) muestra que todos los rasgos somáticos 
tuvieron un comportamiento similar en el conjunto de estaciones del 
CCZ, con cierta tendencia a una mayor cantidad de registros superiores 
a la mediana. Para el biovolumen los cuartiles estuvieron más cercanos 
a dicha mediana (menor dispersión), mientras que la relación S/V tuvo 
un comportamiento opuesto.

Ulnaria ([Kützing] Compère, 2001), que tuvo una gran variación en sus 
abundancias, solo se halló en seis de las 19 localidades. En conjunto, 
las comunidades evaluadas mostraron una alta heterogeneidad y una 
gran variabilidad en su estructura. Sin embargo, el Caño Patón y UIMEP 
presentaron una notoria abundancia de Nitzschia, para el primer caso, 
y de Aulacoseira para el segundo.

En cuanto a los rasgos funcionales cualitativos, el 53,6 % de los ta-
xones (22 géneros) presentaron mucílago, el 44 % (18 géneros) fueron 
formadores de colonias, el 39 % (16 géneros) tuvieron exoesqueleto de 
sílice, el 19,5 % (8 géneros) se organizaron en filamentos, el 4,9 % (2 
géneros) presentaron aerotopos y el 7,3 % (3 géneros) tuvieron flage-
los. La presencia de aerotopos y flagelos fueron los atributos con menor 
abundancia de individuos en casi todos los lugares, exceptuando Sapatí 
y Puerto Macurutú, sitios que presentaron también una menor abundan-
cia de organismos con exoesqueleto de sílice. La Figura 3A resume este 
comportamiento de los atributos nominales del ficoperifiton del CCZ. 

La presencia de individuos con aerotopos solo se dio en cinco de 
las 19 estaciones de muestreo. Al parecer, todas estas características 
cualitativas se distribuyeron de forma heterogénea en los distintos pun-
tos de muestreo; sin embargo, en términos de abundancia, los orga-
nismos más comunes fueron aquellos con presencia de mucílago y los 
formadores de colonias.

De las medidas morfológicas, las algas de mayor dimensión lineal 
máxima promedio (25,2 µm) ocurrieron en la Ciénaga Alfaro (Melosira 

Tabla 2. Resultados del Índice de Calidad del Agua (ICA) basado en siete variables ambientales para los sitios de muestreo del Complejo Cenagoso 
de Zapatosa (julio de 2021).

Lugar ICA Condición según el ICA

Ciénaga Saloa 0,81 Aceptable

Isla Grande 0,79 Aceptable

Zona limnética-Barrancones 0,77 Aceptable

Sapatí 0,76 Aceptable

Estación E-30 0,76 Aceptable

Ciénaga Candelaria 0,76 Aceptable

Ciénaga Alfaro 0,74 Aceptable

Belén 0,73 Aceptable

La Mata 0,73 Aceptable

Bijagual 0,72 Aceptable

Sempegua 0,71 Aceptable

Ciénaga González 0,69 Regular

Unidad de Mejoramiento Pesquero (UIMEP) 0,69 Regular

Caño Patón 0,67 Regular

Puerto Macurutú 0,67 Regular

Montecarlo 0,63 Regular

Estación E-22 0,62 Regular

Arroyo Alfaro 0,56 Regular

Purgatorio 0,49 Mala
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mente asociada a la demanda biológica de oxígeno y en menor grado a 
lo dureza total. En cambio, la importancia de las variables ambientales 
de la segunda coordenada varió para cada rasgo morfológico. 

Para la dimensión lineal máxima (Fig. 5A), los factores determinan-
tes en la coordenada 2 fueron el carbono orgánico total y las coliformes 
totales; para el área superficial (Fig. 5B), además del carbono orgáni-
co total, otras variables importantes fueron la saturación de oxígeno y  
sulfato; en el caso del biovolumen (Fig. 5C), el carbono orgánico tuvo 
la mayor influencia sobre esta coordenada 2; por su parte, las colifor-
mes totales mostraron un mayor dominio en el eje Y de la relación S/V 
(Fig. 5D). De otro lado, los cuatro ordenamientos tuvieron un “stress” < 
0,2, o, dicho de otra manera, los modelos estadísticos obtenidos fueron 
aceptables. Se destacó el ordenamiento de la dimensión lineal máxima 
(Fig. 5A), que alcanzó el menor “stress” (0,105), lo cual indica que en 
este caso el ajuste del modelo con la realidad fue el más preciso. Para 
el área superficial, el biovolumen y la relación S/V el “stress” fue de 
0,17, 0,15 y 0,14, respectivamente, lo cual señala que los datos per-
mitieron establecer algunas diferencias en el espacio de dos dimensio-
nes del ordenamiento, por lo que se pueden considerar como modelos 
moderadamente aceptables (Kruskal, 1964; Clarke, 1993). Con base en 
lo anterior, se detallan a continuación los resultados del ordenamiento 
más ajustado, correspondiente a la dimensión lineal máxima.

La máxima longitud se halló en las algas de los géneros Oedogo-
nium, Melosira y Oscillatoria, todas ellas de tipo filamentoso. La clorofí-
cea Oedogonium se ubicó cerca de las estaciones Sempegua, UIMEP y 
la Zona limnética-Barrancones, mientras que Melosira y Stenopterobia 
(Brébisson ex Van Heurck, 1896) (una diatomea de gran tamaño) se 
asociaron a las Ciénagas Saloa, Alfaro y González. La cianobacteria 
Aphanothece, cuyas colonias alcanzan dimensiones grandes, se rela-
cionó con las estaciones E30 y E22 que mostraron mayores registros 

Relaciones entre las abundancias de ficoperifiton y las variables 
ambientales. Para este análisis se tuvieron en cuenta las 11 variables 
ambientales evaluadas en el PCA y la composición y abundancia de los 
géneros de las algas perifíticas (Tabla 2S). El resultado del NMDS se 
muestra en la Figura 4, en la que se observa que algunos sitios se ubi-
caron alejados del origen de los datos. Así, a la Zona limnética-Barran-
cones, con mayor transparencia y aguas más saturadas de oxígeno, 
se asociaron los géneros Anabaena y Dictyosphaerium (Nägeli, 1849); 
en La Mata, donde el fósforo total fue alto, se destacaron Aphanocap-
sa (Nägeli, 1849) y Aphanothece (Nägeli, 1849); y en el Arroyo Alfaro, 
con predominancia de carbono orgánico total y tendencia a aguas más 
duras, se presentó un grupo de algas que incluyó los géneros Cocco-
neis (Ehrenberg, 1836), Gloeocystis (Nägeli, 1849), Oocystis (Nägeli ex 
A.Braun, 1855), Closterium (Nitzsch ex Ralfs, 1848), Melosira, Eudorina 
(Ehrenberg, 1832), Spondylosium (Brébisson ex Kützing, 1849), Eunotia, 
Coelastrum (Nägeli, 1849), Cosmarium y Frustulia (C.Agardh, 1821), en-
tre otros. Otros taxones, como Phacus (Dujardin, 1841), Rhabdoderma, 
Gomphonema (Ehrenberg, 1832), Oscillatoria y Botryococcus (Kützing, 
1849) no mostraron una asociación clara a algún sitio de muestreo 
específico. El “stress” de este ordenamiento fue de 0,13 (inferior a al 
valor límite de 0,2) y se considera como un resultado que permite hacer 
deducciones valederas (Clarke, 1993). Desde el punto de vista de la 
composición y abundancia de las algas perifíticas, se nota una disper-
sión de los datos y no se destacan otros patrones de agrupamiento o 
segregación, más allá de los casos mencionados.

Los rasgos funcionales del ficoperifiton en el espacio ambiental 
del CCZ. La técnica de ordenamiento NMDS, permitió explorar la orga-
nización de los rasgos morfológicos de las algas perifíticas en el con-
junto de estaciones del CCZ y ver la posible influencia de las variables 
ambientales en dicha estructura. Como se observa en la Figura 5, para 
los cuatro rasgos morfológicos la primera coordenada estuvo principal-

Figura 3. Análisis de cajas y bigotes (“box plots”) de los rasgos morfofuncionales de comunidad de ficoperifiton del CCZ. A. Atributos cualitativos; datos de abundancia 
de los organismos que presentan los rasgos (ind/cm2). B. Caracteres morfológicos estandarizados.
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su parte, la capacidad de formar colonias se asoció a mayores canti-
dades de bacterias coliformes fecales, y este vector mostró tendencia 
dirigirse hacia Sapatí, La Mata y la Zona limnética-Barrancones. Los 
demás rasgos morfofuncionales (dimensión lineal máxima, área super-
ficial y relación S/V) no exhibieron patrones concluyentes de asociación 
con los factores ambientales ni con sitios específicos dentro del CCZ. 
En general, se puede decir que las estaciones con mejores condiciones 
de calidad fisicoquímica del agua (marcadas con cuadrados verdes en 
la Fig. 6), se ubicaron hacia la región izquierda del ordenamiento, mien-
tras que aquellos sitios de menor calidad (triángulos rojos) se ubicaron 
de manera dispersa en el ordenamiento. Se destaca en este análisis 
NMDS el “stress” bajo (0,067), que indica un muy buen ajuste de los 
datos con el modelo estadístico obtenido.

Las correlaciones de Spearman mostraron resultados positivos y 
significativos entre el biovolumen y las coliformes totales (p = 0,04, r = 
0,46) y entre éstas y el área superficial (p = 0,01, r = 0,54). De los ras-
gos cualitativos, tanto la presencia de mucílago como la organización 
en colonias se relacionaron inversamente con la dureza total (p = 0,01, 
r = -0,53 y p = 0,02, r = -0,51, respectivamente).

DISCUSIÓN

Los factores físicos, químicos y bacteriológicos de las aguas en los 
sistemas lénticos del CCZ evidencian un ambiente de clima cálido, rela-
tivamente enriquecido con materia orgánica y nutrientes provenientes 
probablemente de su cuenca hidrológica y de las actividades huma-
nas (ganadería, agricultura, aguas residuales puntuales y difusas). Su 
estado general se puede considerar como eutrófico (Álvarez-S, 2012), 

de demanda biológica de oxígeno (Fig. 5A). El género Oscillatoria estuvo 
más cerca de Caño Patón, donde las características ambientales fueron 
opuestas, es decir, menor cantidad de coliformes totales, además de 
aguas más ricas en sulfato y fósforo. Por su parte, el tamaño de las 
algas más pequeñas (Scenedesmus, Anabaena, Anabaenopsis (V.V.Mi-
ller, 1923), Chlorella (Beyerinck [Beijerinck], 1890), Cyclotella ([Kützing] 
Brébisson, 1838) y Eunotia, entre otras) no parece estar afectado en 
especial por ninguna variable ambiental, como se deduce de la ubica-
ción de estos taxones cerca del origen de los datos.

En un intento por estudiar de manera simultánea el efecto del am-
biente fisicoquímico y bacteriológico sobre las variables cualitativas y 
morfológicas del ficoperifiton del CCZ, se realizó el NMDS que se mues-
tra en la Figura 6. Este análisis incluyó las abundancias de las caracte-
rísticas funcionales cualitativas (formas de vida) y los promedios de los 
rasgos dimensionales y los relacionó con los factores fisicoquímicos, 
bacteriológicos y de calidad del agua-ICA. Las variables más relacio-
nadas con la coordenada 1 fueron las coliformes fecales y la dureza 
total; con la coordenada 2 se asociaron principalmente el sulfato, la 
saturación de oxígeno y la demanda biológica de oxígeno. Como se 
observa en este ordenamiento, los atributos de formación de filamentos 
y de presencia de exoesqueleto de sílice estuvieron muy asociados a la 
dureza total, en especial en los sitios Arroyo Alfaro y Ciénaga Alfaro. La 
presencia de flagelos se relacionó con el sulfato y la saturación de oxí-
geno en la Ciénaga Saloa. Los aerotopos se asociaron con el sitio Sem-
pegua, pero sin un factor ambiental determinante. El biovolumen se 
vinculó con el ICA y tendió a ubicarse en dirección al Caño Patón, Mon-
tecarlo y la Ciénaga Candelaria. La presencia de mucílago se asoció al 
hierro y al fósforo total, sin ubicarse espacialmente en ningún lugar. Por 

Figura 4. Análisis multidimensional no métrico (NMDS) de la comunidad de ficoperifiton del CCZ y de las variables ambientales. En el título del eje X se indica el 
“stress” o grado de ajuste de la ordenación.
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característica que es la esperada en sistemas cenagosos asociados al 
plano de inundación de los grandes ríos. Durante la fase de campo, en 
varios de los sitios de colecta cercanos a la costa del sistema cenagoso, 
se visualizó un uso intensivo de suelo en actividades de ganadería y de 
agricultura. Además, se detectaron grandes tapetes de jacinto de agua 
(Eichhornia [Kunth, 1843] spp.) en el espejo de agua, los cuales se acu-
mularon en las zonas litorales de la ciénaga, de acuerdo con la acción 
predominante del viento. Los efectos de la intervención antrópica se 
reflejan principalmente en la presencia notoria de bacterias coliformes, 
tanto totales como termo-tolerantes (fecales). Las coliformes, junto con 
el hierro y el grado de mineralización del agua, parecen tener algún 
grado de influencia sobre la estructura y distribución de las comunida-
des de algas perifíticas del CCZ.

Un aspecto destacado en estos resultados es la ausencia de gran-
des diferencias en las variables ambientales en todo el complejo ce-
nagoso, con excepción de las bacterias coliformes (totales y fecales). 
Esta homogeneidad fue bastante generalizada, como se pudo ver en los 
datos del ICA, e impidió separar con mayor claridad los sitios más lim-
pios de aquellos más degradados. Parte de esta respuesta homogénea 
del ICA podría obedecer los registros muy similares de los nutrientes 
(fósforo total, fosfato, nitrato, nitrógeno total) en todos los sitios del CCZ. 
Esto hace pensar que pudieron presentarse inconvenientes con los lí-
mites de detección de los análisis de nitrógeno y fósforo, un problema 
recurrente en los laboratorios del país que llama la atención sobre la 
necesidad de utilizar metodologías más precisas para establecer la 
concentración real de estos elementos, fundamentales para entender 
el funcionamiento ecológico y la salud de los sistemas acuáticos. No 
obstante, aunque no fue posible detectar un gradiente de nutrientes, 
si se observó un gradiente de mineralización y de transparencia; este 
último es muy importante por sus efectos en el régimen de luz para 
las algas en el ambiente acuático (Pacheco et al., 2022). De esta ma-
nera, hay cierta tendencia a que la región occidental del CCZ sea más 
transparente (y con menos contaminación fecal), mientras que la zona 
oriental se inclina a presentar aguas más turbias (y con mayores can-
tidades de coliformes).

Desde el punto de vista morfofuncional, las algas perifíticas del 
CCZ tienden a ser pequeñas y con una relación S/V moderadamente 
alta. Algunas algas filamentosas de gran tamaño (como Oedogonium 
y Melosira) parecen asociarse a lugares con una mayor concentración 
de coliformes totales (pero baja de coliformes fecales) y con menos 
sulfato y menos fósforo total. La propensión a los tamaños reducidos 
parece ser una respuesta de las algas bentónicas al enriquecimiento 
con nutrientes, especialmente con nitrógeno, como fue demostrado ex-
perimentalmente por Ferragut & Bicudo (2010). En el trabajo de dichos 
autores, la comunidad de algas perifíticas de un sistema oligotrófico 
pasó de estar compuesta por organismos nanoperifíticos (2–20 µm) al 
dominio de algas picoperifíticas (0,2–2 µm) cuando se adicionó nitróge-
no al sistema. Esto parece darle ventaja a las algas cuando el fósforo es 
deficitario, como es el caso de Zapatosa, donde la relación N/P fue en 
promedio 20,3 (Tabla 2S), es decir, con limitación por fósforo. Reynolds 
et al. (2002) hallaron un comportamiento similar para las algas planc-
tónicas, las cuales tienden a ser pequeñas (nano y picoplactónicas) en 
ambientes meso a eutróficos con profundidades de la capa superficial 
de mezcla inferiores a 3 metros y bajas concentraciones de fósforo.

Por otra parte, las tallas reducidas de las algas del CCZ podrían 
estar favorecidas por la herbivoría, ya que las comunidades de ficope-

rifiton muy pastoradas están dominadas generalmente por especies de 
algas pequeñas, adheridas o postradas sobre el sustrato, que son me-
nos consumidas debido a su pequeño tamaño (Marks & Lowe, 1989). 
Esta es una suposición que requerirá hacer trabajos experimentales 
para comprobar su validez.

Como se sabe, las algas que tienen una alta relación S/V presentan 
una mayor área de contacto directo con el ambiente que las rodea, 
y con ello reciben la influencia de los factores físicos y químicos del 
agua de forma más rápida (Reynolds, 2006). De esta manera, las algas 
que tiene valores medios a altos de S/V son por lo general esféricas y 
pequeñas y poseen una alta capacidad de absorber nutrientes (Lewis, 
1976; Foy, 1980), lo que les puede dar una ventaja competitiva (Friebele 
et al., 1978). Para el caso del CCZ esta ventaja podría favorecer a las 
algas pequeñas, dada la limitación por fósforo en el ecosistema. La 
correlación significativa hallada entre el biovolumen y el área superfi-
cial con los coliformes totales parece deberse a que en el sitio donde 
estas bacterias fueron más abundantes (Ciénaga Alfaro), los géneros 
grandes y voluminosos como Oscillatoria y Melosira tuvieron una alta 
representación (Fig. 5). Aunque la abundancia de coliformes no expli-
ca el comportamiento de las algas, la relación parece ser indirecta, 
dado que la presencia de altas densidades de coliformes implica una 
fuerte intervención humana, acompañada generalmente por mayores 
concentraciones de nutrientes. Es probable que estos nutrientes no 
fueran cuantificados por los métodos analíticos empleados o que no 
están disponibles en el ambiente, ya que su absorción en la columna de 
agua se atribuye a las macrófitas; además, los nutrientes que bombean 
estas plantas desde los sedimentos pueden a ser atrapados por las 
algas bentónicas que cubren las macrófitas antes de que alcancen la 
columna de agua (Stevenson, 1996).

La presencia de mucílago en muchos taxones es una estrategia 
común de adhesión al sustrato (Stevenson, 1996), pero también podría 
servir de protección contra la herbivoría, como se ha documentado para 
el fitoplancton (Reynolds, 2007), de resistencia a la digestión de los 
herbívoros cuando pasan a través del tracto intestinal (Gliwicz, 2003) o 
como mecanismo de dispersión, como se ha visto en microalgas ben-
tónicas marinas (Caronni et al., 2016). En cuanto a la presencia de gé-
neros coloniales y filamentosos, cuyas formas diversas y complicadas 
están muy bien adaptadas a las condiciones bentónicas (Stevenson, 
1996), se han propuesto varias explicaciones a su predominancia. En 
primer lugar, sus estructuras complejas les permiten inmovilizar nu-
trientes y sedimentos en la matriz perifítica; asimismo, el crecimiento 
en filamentos posibilita utilizar mejor la luz y los nutrientes de la colum-
na de agua, con lo cual superan a las formas subyacentes en la com-
petencia por esos recursos (Stevenson, 1996). Además, las formas fila-
mentosas prosperan mejor en condiciones de baja velocidad del agua 
(Ahn et al., 2013), como es el caso de los sistemas lénticos del CCZ. 
Por otra parte, la dureza del agua parece tener un efecto negativo sobre 
la abundancia de algas que producen mucílago y sobre la densidad de 
taxones formadores de colonias, como se deduce de las correlaciones 
halladas. Podría ser que estas correlaciones sean fortuitas, ya que has-
ta el momento no existen estudios que demuestren esta clase de afec-
taciones de la mineralización del agua sobre la abundancia de estos 
grupos funcionales de microalgas perifíticas. Igualmente, es probable 
que este resultado se deba una mayor abundancia de organismos que 
se alimentan de las algas, es decir, un incremento de la actividad de 
los herbívoros. Estos son temas que merecen investigarse en el futuro, 
preferiblemente a través de abordajes experimentales.
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La presencia de aerotopos se halló solamente en dos géneros de 
cianobacterias (Anabaenopsis y Microcystis), por lo que esta caracte-
rística parece tener menor relevancia en la ecología de la comunidad 
de ficoperifiton del CCZ. En el caso del ambiente planctónico, estas 
estructuras acumuladoras de gas mejoran la flotabilidad de las cia-
nobacterias (Reynolds, 2006). Este no parecer ser un el caso de los 
aerotopos en los géneros perifíticos de los sistemas estudiados. Otra 
función que podrían cumplir estas vesículas gaseosas en los géneros 
perifíticos de Zapatosa es recolectar el dióxido de carbono producido 
por la descomposición interna de los carbohidratos dentro de las célu-
las para su reutilización en la fotosíntesis (Rae et al., 2013).

Aunque los rasgos morfofuncionales del ficoperifiton responden 
a las características del ambiente acuático, no parecen reflejar ade-
cuadamente las condiciones de calidad sanitaria de los distintos sitios 
del CCZ, ya que no se observaron patrones claros de agrupamiento 
de los rasgos funcionales de las algas de acuerdo a las condiciones 

físicas, químicas o microbiológicas. Como ya se mencionó, esto podría 
obedecer a la falta de diferencias evidentes en la calidad del agua en-
tre las distintas zonas del sistema cenagoso de Zapatosa. Aunque se 
buscó que los sitios de muestreo tuvieran características ambientales 
contrastantes, parece ser que estas diferencias no fueron tan grandes. 
Así se deduce de las respuestas bióticas de la comunidad de ficoperi-
fiton y de los valores del ICA obtenidos en el complejo de ecosistemas 
estudiados. Probablemente, dicho índice no tiene un poder de reso-
lución suficiente que permita separar las condiciones de calidad del 
agua de los distintos sitios del CCZ. Sin embargo, esta homogeneidad 
que se obtuvo en los valores del ICA (la mayoría correspondientes a 
situaciones aceptables de calidad y con un solo caso de característi-
cas inadecuadas) podría deberse muy seguramente a que en general 
todos los subsistemas del CCZ están sometidos a presiones simila-
res de deterioro. Esto a su vez implicaría que no existen realmente 
ambientes prístinos dentro del complejo cenagoso. Por supuesto, no 
pueden descartarse los efectos que podrían tener sobre los resultados 

Figura 5. Análisis multidimensional no métrico (NMDS) de los rasgos morfológicos de comunidad de ficoperifiton del CCZ y de las variables ambientales. A. Dimensión 
lineal máxima. B. Área superficial. C. Biovolumen. D. Relación S/V. En cada caso, en el título del eje X se indica el “stress” o grado de ajuste de la ordenación. Los 
triángulos rojos corresponden a las estaciones probablemente más contaminadas, los cuadrados verdes a las aparentemente menos deterioradas y los puntos negros 
a los sitios con una degradación moderada.
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los límites de detección inadecuados en los análisis de laboratorio de 
los nutrientes, ni el efecto del diseño muestral empleado (estratificado 
en lugar de aleatorio), aspectos que podrían influir parcialmente en la 
homogeneidad observada en los rasgos funcionales de las algas. Aun 
así, parece existir una uniformidad real en el ambiente fisicoquímico de 
todo el complejo cenagoso, por lo que las respuestas morfofuncionales 
de las comunidades ficoperifíticas tampoco fueron significativamente 
diferentes entre las distintas zonas del sistema. Esto parece explicar, al 
menos en parte, la falta de patrones claros en el ordenamiento de los 
atributos y de los rasgos de historias de vida de las algas perifíticas en 
el gradiente de disturbio del CCZ, como lo mostraron los análisis NMDS. 
Para el fitoplancton, Lobo et al. (2018) encontraron que los grupos fun-
cionales basados en la morfología responden bien a los cambios en las 
variaciones ambientales provocados por los ciclos de inundación en 
lagos de la planicie amazónica; por lo tanto, es probable que en el CCZ 
los rasgos funcionales del ficoperifiton cambien notablemente en dife-
rentes momentos del ciclo hidrológico, hipótesis que deberá probarse 
en próximos estudios.

Sobre el fitoplancton se ha investigado más que sobre el ficoperifi-
ton. En sistemas de planos de inundación tropicales y subtropicales, las 
investigaciones han mostrado resultados contrastantes para las algas 
planctónicas; por una parte, se ha visto que la luz, los nutrientes y la 
temperatura son factores determinantes en la organización morfofun-

cional de la comunidad, tanto a la escala particular de un lago amazó-
nico (De Souza et al., 2022), como en el ámbito regional al comparar 
lagos de inundación de zonas bajas con lagos de montaña tropical 
(Hernández et al., 2020), pero en otros casos no se han detectado re-
laciones entre los rasgos funcionales y la variabilidad ambiental (Silva 
et al., 2022). Para el caso de las algas perifíticas en estos ambientes 
inundables tropicales, los estudios son escasos; Dunck et al. (2015) 
demostraron que los rasgos funcionales del ficoperifiton responden a 
los cambios en los factores ambientales provocados por el pulso de 
inundación en lagos asociados a la cuenca del río Paraná en Brasil. 
Según estos autores, el pulso favoreció el predominio de formas de vida 
coloniales, pedunculadas y heterofilamentosas, una respuesta similar 
a la hallada en el presente estudio (muestreo de aguas en descenso 
del CCZ), en el que predominaron formas coloniales, mucilaginosas y 
filamentosas. A diferencia de nuestro estudio, en el plano de inundación 
del río Paraná las diatomeas fueron el grupo dominante (Bichoff et al., 
2018), pero en ese trabajo los muestreos se hicieron principalmente 
en sistemas fluviales, lo que explicaría la dominancia de las algas con 
exoesqueleto de sílice; dichos autores hallaron una relación entre los 
rasgos funcionales (formas de vida, formas de adherencia) y las va-
riables del gradiente ambiental (turbidez, temperatura, conductividad 
y concentraciones de nitrato), probablemente porque dicho gradiente, 
que abarcó una distancia de 200 km, fue muy marcado.

Figura 6. Análisis multidimensional no métrico (NMDS) teniendo en cuenta las 11 variables ambientales más determinantes, el índice ICA y las 10 características 
funcionales de la comunidad de ficoperifiton del CCZ. En el título del eje X se indica el “stress” o grado de ajuste de la ordenación. Los triángulos rojos corresponden 
a las estaciones probablemente más contaminadas, los cuadrados verdes a las aparentemente menos deterioradas y los puntos negros a los sitios con una degra-
dación moderada.
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Finalmente, es importante recalcar que la información analizada 
correspondió a un conjunto limitado de datos y solamente a una de las 
fases hidrológicas del CCZ (aguas en descenso). Será necesario am-
pliar esta base de registros, tanto espacial como temporalmente, con 
lo cual se podrían obtener resultados más claros y contundentes sobre 
la respuesta morfofuncional de las algas perifíticas ante las variaciones 
y tensores ambientales. Igualmente, sería conveniente, en lo posible, 
buscar ecosistemas similares cercanos que tengan un elevado grado 
de conservación, que estén muy poco afectados por las actividades 
humanas y que sirvan de ambientes de referencia para determinar los 
rasgos funcionales típicos de sus comunidades perifíticas.

CONCLUSIONES

Los rasgos funcionales cualitativos (presencia o ausencia de valvas o 
exoesqueleto de sílice, organización o no en filamentos, presencia o au-
sencia de mucílago, movilidad mediante flagelos, capacidad de formar 
colonias, aparición de aerotopos) y los rasgos morfológicos (dimensión 
lineal máxima, biovolumen, área superficial, relación superficie/volu-
men) medidos en el ficoperifiton del CCZ aportan un primer acerca-
miento a la ecología funcional de esta comunidad. Por lo tanto, permi-
ten aproximarse a entender la manera como las especies pueden ser 
exitosas para establecerse y desarrollarse en este ambiente cenagoso. 
Estas mediciones morfofuncionales, además de brindar herramientas 
para conocer las respuestas ecológicas de estos organismos, consti-
tuyen una línea base que servirá para valorar los cambios futuros que 
se produzcan en dichas algas ante las variaciones ambientales, tanto 
naturales como producidas por la acción humana. 

Las condiciones de contaminación y deterioro de los distintos sitios 
evaluados en el complejo cenagoso fueron muy semejantes y no permi-
tieron detectar claramente las respuestas de estos rasgos funcionales 
frente a los cambios en la calidad del agua. En consecuencia, si se 
quisieran emplear los atributos funcionales como medidas del grado 
de disturbio de los sistemas acuáticos, será necesario ampliar el rango 
ambiental, de manera que se incluyan sitios muy bien conservados y 
otros con un alto deterioro, esto con el fin de que tales rasgos recojan 
adecuadamente la variabilidad en un gradiente de alteración suficien-
temente amplio.

La suposición inicial de que las características morfofuncionales 
de las algas perifíticas reflejarían las condiciones ambientales del agua 
se pudo comprobar parcialmente, ya que los análisis estadísticos no 
fueron contundentes en el establecimiento de estas relaciones. Proba-
blemente esto se debió, al menos en parte, a la mencionada tendencia 
a la homogeneidad en las variables físicas, químicas y bacteriológicas 
de los diferentes sitios estudiados en el CCZ.
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ABSTRACT

Background. The widespread use of synthetic pesticides to control pests has generated serious conse-
quences on the environment and human health. Currently, efforts focused on searching for new pesticides 
with less environmental impact have been doubled. Marine algae synthesize chemical compounds with bio-
logical activity, antibacterial and antifungal, and recent studies on brown seaweeds have reported activity 
against some agricultural pests, insects, and nematodes. However, marine pesticides are an underdeveloped 
alternative. This represents an opportunity to explore new sources of active compounds. Goals. Evaluate 
the antibacterial, antifungal, nematicidal, and insecticidal activity of seaweed extracts against pathogens of 
agricultural importance. Methods. Seaweeds were collected from different locations at the Baja California 
peninsula, Mexico, and ethanolic extracts were obtained. The antibacterial and antifungal activity against five 
phytopathogenic strains and Fusarium oxysporum was evaluated by disc diffusion on agar. The nematicidal 
activity was assessed by egg hatching inhibition on Meloidogyne incognita and insecticidal activity against 
maize weevil Sitophilus zeamais. Additionally, the total phenolic content of the seaweed extracts was as-
sessed. Results. Regarding the antibacterial potential, Laurencia johnstonii, Asparagopsis taxiformis, and 
Dictyota dichotoma showed the highest inhibition against all the phytopathogenic strains and the fungus F. 
oxysporum. Regarding egg hatching inhibition against nematode M. incognita, the extract of Padina concres-
cens exhibited the highest percentage of inhibition (59 %) followed by L. johnstonii (48 %). All the seaweeds 
cause the mortality of the insect S. zeamais. However, the highest insecticidal activity was identified on L. jo-
hnstonii (71.9%). In general, red and brown seaweeds showed a higher content of total phenolic compounds. 
Conclusions. This study showed that species of red and brown seaweeds evaluated have a great potential 
for controlling the phytopathogens evaluated. However, further research is necessary to identify the active 
compounds and established lethal doses. 

Keywords: antibacterial, ethanolic extracts, insecticide, Laurencia johnstonii, nematicidal. 

RESUMEN

Antecedentes. El uso indiscriminado de plaguicidas sintéticos para el control de plagas ha generado con-
secuencias graves en el ambiente y en la slaud humana. Recientemente, se han duplicado los esfuerzos 
enfocados en la búsqueda de nuevos pesticidas con menor impacto ambiental. Las algas marinas sintetizan 
compuestos activos con actividad biológica: antibacteriana y antifúngica. Estudios recientes con algas pardas 
han identficiado actividad contra algunas plagas agrícolas: insectos y nematodos. Sin embargo, los plaguici-
das marinos aún son un alternativa poco desarrollada. Esto representa una oportunidad para explorar nuevas 
fuentes de compuestos activos. Objetivos. Evaluar la actividad antibacteriana, antifúngica, nematicida e in-
secticida de extractos de algas marinas contra patógenos de importencia agrícola. Métodos. Se recolectaron 
algas marinas de distintas localidades en la Peninsula de Baja California, México. Se obtuvieron extractos 
etanólicos. La actividad antibacteriana contra cinco cepas fitopatógenas y la antifúngica para Fusarium oxys-
porum se evaluaron por el método de difusión en agar. La actividad nematicida se evaluó por la inhibición de 
eclosión de huevos del nemátodo Meloidogyne incognita y la actividad insecticida contra el gorgojo del maíz 
Sitophilus zeamais. Adicionalmente, se cuantifico el contenido fenólico de los extractos. 
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seaweeds in sustainable agriculture has increased due to the numerous 
benefits that improve crop productivity and stress resilience: fertilizers, 
biostimulants, root promoters, germination enhancers, phytoelicitors, 
resistance inducers to biotic and abiotic stress, antibacterial and an-
tifungal (Ali et al., 2021; Shukla et al., 2021; Deolu‐Ajayi et al., 2022; 
Parab & Shankhadarwar, 2022). 

Seaweeds are a rich source of bioactive metabolites with re-
markable chemical diversity that can promote plant defense against 
pathogens, resulting in higher biomass yield and quality (Pan et al., 
2019; Jiménez et al., 2011). Therefore, the use of seaweed extracts 
has potential benefits in the prevention and management of patho-
gens in crops of economic importance. Despite the numerous benefits, 
research into plant disease management from marine sources is still 
underdeveloped. This provides the opportunity to identify new sources 
of active compounds and strategies for sustainable agriculture. Thus, 
this work aims to evaluate the antibacterial, antifungal, nematicidal and 
insecticidal activity of seaweed extracts found in Baja California penin-
sula, Mexico. 

MATERIALS AND METHODS

Seaweed recollection and extract preparation. Sixteen seaweed 
species were collected during low tide from different localities in Mé-
xico (table 1, fig. 1). In particular, the red seaweed Laurencia johnstonii 
was collected from two distinct localities: Calerita and Califin (table 1). 
Taxonomic identification was assessed by morphological characters 
(Abbott & Hollenberg, 1976) and confirmed by a taxonomist. The fresh 
material was washed with fresh water, air-dried and ground to 40 mesh 
size. The dried seaweed was treated after maceration with ethanol and 
in a rotary evaporator (Buchi II) at less than 40ºC, under reduced pres-
sure, the extract was concentrated. The extracts were stored at 4ºC 
until further use. 

Antibacterial assay by disk diffusion method. Antibacterial activity 
was evaluated against five phytopathogenic strains: Clavibacter mi-
chiganensis (Smith, 1910) Davis et al., 1984, Ralstonia solanacearum 
(Smith, 1896) Yabuuchi et al., 1996, Xanthomonas campestris (Pammel, 
1885) Dowson, 1939, Pseudomonas syringae van Hall, 1902, Pseu-
doxanthomonas sp. Finkmann et al., 2000.The Laboratory of Microbio-
logy of the Instituto Politécnico Nacional provided the bacterial strains. 
All the bacteria were grown on Tryptic Soy Agar (TSA, BD Bioxon) and 
incubated at 35ºC for 24 h. 

The agar disk diffusion method was used in the antibacterial as-
say. Sterile paper disks (Whatman, 6 mm) were loaded with seaweed 
extract stock solution (10 mg·mL-1) to achieve a final concentration of 2 
mg per disk. Impregnated disks were placed on agar plates previously 
inoculated with 100 μL a bacterial strain suspension adjusted to 0.5 
McFarland units (~1.5x108 CFU·mL-1). The plates were incubated at 
35ºC for 24 h. The growth inhibition zones were measured. All assays 
were performed in triplicate.

Antifungal activity by disk diffusion method. The pathogenic strain 
Fusarium oxysporum Schlechtendal was provided by the fungal collec-
tion of Phytopathology Laboratory at the Universidad Autónoma de Baja 
California Sur (UABCS). The fungus was cultured on potato dextrose 
agar (PDA, BD Bioxon) at 28ºC for seven days. For the assay, the inocu-
lum suspension was obtained with cotton swabs from spores of colo-
nies grown on PDA and adjusted to 0.5 McFarland units. Sterile paper 

Resultados. Laurencia johnstonii, Asparagopsis taxiformis y Dictyota 
dichotoma mostraron la mayor inhibición contra todas las cepas fitopa-
tógenas y contra el hongo F. oxysporum. En el ensayo de inhibición de 
la eclosión contra el nematodo M. incognita el extracto de Padina con-
crescens mostró la mayor inhibicón (59%), seguido del de L. johnstonii 
(48 %). Todos los extractos evaluados causaron mortalidad al insecto 
S. zeamais. Sin embargo, la mayor actividad insecticida fue identifi-
cada en L. johnstonii (71.9%). Las algas rojas y pardas mostraron el 
mayor contenido de compuestos fenólicos. Conclusiones. Este estudio 
suguiere que las especies de algas rojas y pardas evaluadas tienen 
potencial para el control de los fitopatógenos evaluados. Sin embargo, 
es necesario continuar con las investigaciones para identificar los com-
puestos activos y establecer dosis letales. 

Palabras clave: antibacteriano, extractos etanólicos, insecticida, Lau-
rencia johnstonii, nematicida. 

INTRODUCTION

The precise quantification of global food losses and waste remains a 
significant challenge due to the absence of harmonized global estima-
tes, as well as the lack of recent data (Gatto & Chepeliev, 2024). The 
most recent estimates indicate that pests cause more than 40% of the 
annual loss in economically important crop production and plant di-
seases cause more than $220 billion of damage and invasive insects 
cause around $70 billion (FAO, 2019). Furthermore, between 30-40% of 
the produced food is lost during post-harvest storage, processing, and 
transportation facilities (Sarker et al., 2024; Gustavsson et al., 2011). 

All these factors have a significant impact on food security, inclu-
ding food availability, economic and physical access, and therefore the 
use. Thus, it is necessary to manage or prevent the development of in-
fectious diseases at all stages of crop production (Nazarov et al., 2020).

Bacteria and fungi are major plant pathogens that cause significant 
damage to plants, leading to reduced germination, plant length, yield 
and productivity, adverse effects on soil health and post-harvest rotting 
of fresh fruits and vegetables (Tewari & Sharma, 2019; Kwon-Ndung 
et al., 2022; Vicente et al., 2023). Plant-parasitic nematodes alter nor-
mal root growth and function, leading to nutrient deficiencies and crop 
losses of around 12.3% worldwide. One of these organisms’ most eco-
nomically important pathogens is the genus Meloidogyne. The damage 
it causes to the plants can lead to secondary infections by pathogenic 
microorganisms, increasing crop loss (Sikandar et al., 2020; Mendo-
za-de Gives, 2022). 

Post-harvest insect pests such as the maize weevil Sitophilus zea-
mais (Motschulsky & V.de, 1855), can cause significant damage to the 
quantity and quality of stored cereals. This has huge economic implica-
tions as the cereals are ready for consumption and have already been 
grown (agricultural process) and harvested. Losses in stored grain have 
been estimated to be as high as 60% (Arrahman et al., 2022; Odjo et 
al., 2022). 

To control these pathogens, synthetic agrochemicals with antimi-
crobial properties are applied. However, the extensive application of 
these chemical compounds causes many environmental and toxicolo-
gical risks to human health (Devi et al., 2022). Alternative methods have 
been explored to improve food production, and to ensure quality and 
environmental safety (Vicente et al., 2021). In recent years, the use of 



43Seaweed extracts against phytopatogens 

Vol. 35 No. 1 • 2025

Table 1. Collection localities of seaweeds in Baja California Peninsula, México. 

Seaweed Extract code Locality Latitude, Longitude
Green seaweed
Caulerpa racemosa
(Forsskål) J. Agardh

22-04 Calerita, BCS 24°21′03′′N- 110°17′07′′W

Caulerpa sertularioides
(S. G. Gmelin) M. Howe

22-03 Calerita, BCS 24°21′03′′N- 110°17′07′′W

Codium amplivesiculatum
Setchell & N. L. Gardner

23-11 La ventana, BCS 24°03’24.5′′N- 109°59′15.3′′W

Halimeda discoidea
Decaisne

22-02 Calerita, BCS 24°21′03′′N- 110°17′07′′W

Ulva sp. 23-08 Calerita, BCS 24°21′03′′N- 110°17′07′′W
Brown seaweed
Dictyota dichotoma
(Hudson) J. V. Lamouroux 

23-06 Califin, BCS 24º16′13′′N- 110º 37′01′′ W

Eisenia arborea
Areschoug

23-12 La Bocana, BCS 26°47′25.5′′N- 113°42′58.1′′W

Egregia menziesii
(Turner) Areschoug

23-16 La Bocana, BC 31º32′06.8′′N- 116º39′43.9′′W

Macrocystis pyrifera
(Linnaeus) C. Agardh

23-15 La Bocana, BC 31º32′06.8′′N- 116º39′43.9′′W

Padina concrescens
Thivy

23-09 Califin, BCS 24º16′13′′N- 110º37′01′′W

Sargassum horridum
Setchell & N. L. Gardner

23-07 Califin, BCS 24º16′13′′N- 110º37′01′′W

Sargassum lapazeanum
Setchell & N. L. Gardner

23-13 El Sauzoso, BCS 24º18′55′′ N- 110º38′32′′W

Red seaweed
Acanthophora spicifera
(M. Vahl) Børgesen

22-01 El Sauzoso, BCS 24º18′55′′N- 110º38′32′′W

Asparagopsis taxiformis
(Delile) Trevisan

23-14 La ventana, BCS 24°03′24.5′′N- 109°59′15.3′′W

Laurencia johnstonii *
Setchell & N. L. Gardner

23-05 Calerita, BCS 24°21′03′′N- 110°17′07′′W

Laurencia johnstonii ** 23-10 Califin, BCS 24º16′ 13′′N- 110º 37′01′′W
* Sample collected in Calerita, ** sample collected in Califin.

disks loaded with 2 mg of seaweed extract were placed on pre-inocu-
lated PDA plates. The plates were incubated at 28ºC for seven days. The 
inhibition of fungal growth appeared around the paper disk. All assays 
were performed in triplicate.

Nematicidal activity against root-knot nematode Meloidogyne in-
cognita by egg hatch inhibition assay. M. incognita eggs were ob-
tained from infected Solanum melongena Linnaeus roots. Galled roots 
were cut into small segments and washed with sodium hypochlorite 
solution (0.5%). The eggs were extracted using the centrifugation-flo-
tation method with a sucrose solution (40%). The total number of eggs 
was counted under a microscope and adjusted to approximately 200 
eggs per mL of water. Assays were conducted in a sterile 24-well tis-
sue culture plate (Costar); each well contained 1 ml of nematode egg 
suspension and 1 ml of seaweed extract (10 mg·mL-1). Four replicates 
were evaluated by extract. Distilled water was considered as a con-
trol. Plates were covered and incubated at 28ºC for one week. The 

percentage of egg hatch inhibition was assessed after seven days of 
incubation with Eq. (1). 

 (C-T)
Egg hatching inhibition (%) =  *100  Eq. (1)
 C

C is the total number of hatched eggs in control, and T is the num-
ber of hatched eggs in the seaweed treatment.

Insecticidal activity against maize weevil Sitophilus zeamais. The 
maize weevil colony of S. zeamais was provided by the Integrated Pests 
Management Laboratory of UABCS.  For each assay, 20 female and 
male adults of S. zeamais were placed in Petri dishes covered with ste-
rile paper disks (Whatman, 8 cm) previously impregnated with 10 mg 
of seaweed extract. Four replicates were evaluated for each seaweed. 
Distilled water and ethanol were used as controls. Mortality was asses-
sed after five days of incubation in darkness at 28 ± 2 ºC. 
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The most susceptible strain to macroalgae extracts was Pseudoxan-
thomonas. Nine of the sixteen extracts showed inhibition. Specifically, 
extracts 23-14 of A. taxiformis and 23-10 of L. johnstonii showed a zone 
of inhibition diameter of 19 mm, followed by extract 23-05 of L. johnstonii 
with a diameter of 16 mm. L. johnstonii extract 23-05 from a different 
locality had slightly lower activity against all strains tested. This suggests 
a relationship between chemical composition and biological activity.

Only nine extracts showed antifungal activity against Fusarium 
oxysporum (table 3). Significant inhibition was observed in all extracts 
from red seaweeds and the brown algae Dictyota dichotoma. Our re-
sults suggest that red and brown seaweeds evaluated in this study 
have the potential to be a source of compounds with antimicrobial pro-
perties against plant pathogens. 

Insecticidal and nematicidal activity of seaweed extracts. Mortality 
of the maize weevil Sitophilus zeamais was assessed after five days of 
exposure. All the seaweed extracts showed insecticidal activity against 
adult S. zeamais (table 4). The higher insecticidal activity was observed 
with the extract from Laurencia johnstonii collected at Calerita (72%), 
followed by L. jhonstonii collected at a different location (52%). Cau-
lerpa racemosa and Asparagopsis taxiformis also exhibited significant 
activity (44% and 40% respectively).  The rest of the extracts had mo-
derate activity. 

The inhibition of egg hatching of Meloidogyne incognita was asses-
sed after seven days (fig. 2). The brown seaweed Padina concrescens 
exhibited a higher percentage of inhibition (59 %) followed by the two 
extracts from Laurencia johnstonii (48 % and 42 %) and Sargassum 
horridum (43 %). Asparagopsis taxiformis, Sargassum lapazeanum and 
Eisenia arborea showed moderate nematicidal activity (28 %, 25 % and 
22 %, respectively). No activity was observed with extracts from Dict-
yota dichotoma. 

Determination of total phenolic content on microplate. The determi-
nation of total phenolic content (TPC) of seaweed extracts was carried 
out by Folin-Ciocalteu reagent according to Zhang et al., 2006 me-
thod with minor modifications. Specifically, 20 µL of each extract was 
mixed with 100 µL of Folin-Ciocalteu (2N, Sigma aldrich) followed by 
the addition of 80 µL of aqueous Na2CO3 (7.5%). The microplates were 
incubated in darkness at room temperature for 2 hours. Absorbance 
was measured at 620 nm with a spectrophotometer reader (Multiskan 
FC, Thermo Scientific). For each extract four replicates were assessed. 
Gallic acid was used as standard reference. TPC was expressed as mg 
gallic acid equivalents per gram of dry extract (mg GAE/g). 

Statistical analysis. 

Prior to the statistical analyses, all data were tested for normality (An-
derson-Darling) and homogeneity of variance (Barlett). No transforma-
tions were necessary. One-way ANOVA and mean comparison by Tukey 
(a = 0.05) were performed for nematicidal activity, insecticidal activity 
and total phenolic content of the seaweed extracts. 

RESULTS

Antibacterial and antifungal activity of seaweeds. Seaweeds ex-
tracts showed antibacterial activity against some phytopathogenic bac-
teria strains (table 2). Red seaweeds Asparagopsis taxiformis and Lau-
rencia johnstonii showed strong activity against all strains (≥ 12 mm). 
Dictyota dichotoma was the most active extract of brown algae (≥ 6.5 
mm), followed by the giant kelp Macrocystis pyrifera. The Sargassum 
genus, exhibited no activity within the first 24 hours of incubation. 
Among the green algae, only Ulva sp. extract showed moderate activity 
against two bacterial strains (8.0 mm). 

Figure 1. Seaweeds collection sites of Baja California Península.
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Table 2. Zones of bacterial growth inhibition (mm) of seaweeds after 24 hours of incubation.

Seaweed Ralstonia 
solanacearum

Clavibacter 
michiganensis

Xanthomonas 
campestris

Pseudomonas 
syringae Pseudoxanthomonas

Caulerpa racemosa ND ND ND ND ND
Caulerpa sertularioides ND ND ND ND ND
Codium amplivesiculatum ND ND ND ND ND
Halimeda discoidea ND ND ND ND ND
Ulva sp. ND ND ND 8.0 8.0
Dictyota dichotoma 6.5 10 8.5 9.5 9.5
Eisenia arborea ND ND ND ND 8.0
Egregia menziesii ND 8.0 ND 8.0 9.5
Macrocystis pyrifera 8.5 8.5 ND 9.0 8.5
Padina concrescens ND ND ND 8.0 ND
Sargassum horridum ND ND ND ND ND
Sargassum lapazeanum ND ND ND ND ND
Acanthophora spicifera ND ND ND ND 8.5
Asparagopsis taxiformis 14 15 15 16 19
Laurencia johnstonii * 14 15 14 18 16
Laurencia johnstonii ** 13 12 13 17 19

* Sample collected in Calerita (extract code: 23-05), ** sample collected in Califin (extract code: 23-10). ND = non detected.

Total phenolic content. The total phenolic content (TPC) of the seaweed 
extracts ranged from 1.81 to 32.5 mg of gallic acid equivalents per gram 
of extract (mg GAE /g) (table 5). Among all the seaweeds the extract of 
the green algae C. amplivesiculatum had the higher TPC (32.5 ± 0.56 mg 
GAE /g) followed by the red seaweeds A. taxiformis (22.8 ± 2.08 mg GAE 
/g) and L. johnstonii collected from Califin, BCS (19.1 ± 1.44 mg GAE /g), 
and the brown algae, E. arborea (20.6 ± 2.48 mg GAE /g). In general, red 
and brown seaweeds showed higher amounts of TPC.

DISCUSSION

Some of the seaweeds studied have the potential for pest control. In 
particular, Laurencia johnstonii and Asparagopsis taxiformis showed 
higher antibacterial and antifungal activities against all phytopathoge-
nic strains tested. Our study agrees with earlier studies indicating that 
red and brown algae exhibited higher antimicrobial activity than green 
algae (Lakhdar et al., 2015). This is related to the presence of phenolic 
compounds (Negara et al., 2021) and possibly to halogenated terpe-
noids in red species (Kasanah et al., 2015). 

Red algae are primary producers of active halogenated terpenes with 
antibacterial properties. For example, sesquiterpene elatol is one of the 
main compounds found in Laurencia species and has shown multiple 
activities against several human pathogenic bacteria (Kasanah et al., 
2015). Previous studies have also investigated the antibacterial activity of 
Asparagopsis sp. against human and aquaculture pathogens, and GC/MS 
analysis revealed that the active fraction was a mixture of fatty acids and 
volatile compounds (Manilal et al., 2009, Genovese et al., 2012).

All the seaweed extracts at 10 mg·mL-1 concentration exhibited in-
secticidal activity against the maize weevil Sitophilus zeamais. Lauren-
cia johnstonii showed the highest insecticidal activity. However, notable 
differences in bioactivity were identified between sample collection 

Table 3. Antifungal activity of seaweed extracts against Fusarium oxys-
porum after seven days of incubation. 

Seaweed Fusarium oxysporum
Caulerpa racemosa +
Caulerpa sertularioides ND
Codium amplivesiculatum ND
Halimeda discoidea +
Ulva sp. ND
Dictyota dichotoma ++
Eisenia arborea ND
Egregia menziesii +
Macrocystis pyrifera +
Padina concrescens ND
Sargassum horridum ND
Sargassum lapazeanum ND
Acanthophora spicifera +
Asparagopsis taxiformis ++
Laurencia johnstonii * ++
Laurencia johnstonii ** ++

* extract number 23-05, sample collected in Calerita, ** extract number 23-10, 
sample collected in Califin. ND = non detected, + = moderate activity, ++ = 
strong activity.

sites. L. johnstonii from Calerita showed higher insecticidal activity 
(71.9%) than L. johnstonii collected from Califin (51.5%). Salvador-Ne-
to et al. (2016) found differences in the larvicidal activity of Laurencia 
dendroidea J. Agardh extract from two collection sites. Although GC/
MS analysis revealed the same significant compounds, the differen-
ces in bioactivity may be attributed to a synergistic effect between 
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the compounds produced by the macroalgae. The variation type and 
amount of metabolites produced by the same seaweed at two different 
locations is attributed to the environmental conditions present at each 
place (Gaubert et al., 2019). That could be why the two L. johnstonii 
collected in this research showed different bioactivities. On the other 
hand, the insecticidal activity of Laurencia sp. has also been assessed 
against termites and mosquitoes. The main constituents of the extracts 
are brominated sesquiterpenes such as laurinterol (González-Castro et 
al., 2024; Ishii et al., 2017), obtusol (Salvador-Neto et al., 2016) and 
elatol (Bianco et al., 2013). Therefore, multiple halogenated terpenes 
in the ethanolic extracts of Laurencia johnstonii may be responsible for 
their biological activities. However, the isolation and identification of the 
active compounds require further research. 

Regarding nematicidal activity, the brown seaweed Padina concres-
cens showed the highest egg hatching inhibition of M. incognita (59 %), 
followed by red seaweed Laurencia johnstonii (48 %) and Sargassum 
horridum (43 %). Previous experiments have shown that aqueous and 
methanolic extracts of brown and red seaweeds are more effective than 
those of green macroalgae on nematode egg hatching inhibition and 
nematicidal activity (Khan et al., 2015; Veronico & Melillo, 2021). Even 
though the seaweeds studied in the research mentioned before were co-
llected in a very different locations compared to the seaweeds collected 
for our experiment, our results suggest the same tendency.  Also, another 
research demonstrated that Laurencia nidifica J. Agardh aqueous extract 
significantly reduced hatchability; however, the aqueous extract was used 
directly at a concentration of 5-15 %, without knowing the amounts of 
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Figure 2. Nematicidal activity regarding egg hatching inhibition of Meloidogyne incognita at day seven. * Sample collected in Calerita (extract code: 23-05), ** sample 
collected in Califin (extract code: 23-10).  Values represent mean ± standard deviation. Different letters represent statistical difference (p ≤ 0.05, n = 4).

Table 4. Insecticidal activity of seaweeds against the maize weevil Sito-
philus zeamais after five days of incubation.  

Seaweed
Mortality on  

Sitophilus zeamais (%)
Caulerpa racemosa 44 ± 5.5 bc

Caulerpa sertularioides 22  ± 5.1 f

Codium amplivesiculatum 38 ± 3.1 bcde

Halimeda discoidea 36 ± 6.3 bcdef

Ulva sp. 25 ± 6.0 ef

Dictyota dichotoma 29 ± 5.3 def

Eisenia arborea 29 ± 6.5 def

Egregia menziesii 36 ± 5.4 bcdef

Macrocystis pyrifera 33 ± 5.8 cdef

Padina concrescens 36 ± 5.8 bcdef

Sargassum horridum 35 ± 7.0 cdef

Sargassum lapazeanum 22 ± 6.6 f

Acanthophora spicifera 34 ± 4.6 cdef

Asparagopsis taxiformis 40 ± 5.7 bcd

Laurencia johnstonii * 72 ± 5.8 a

Laurencia johnstonii ** 52 ± 6.7 b

* Sample collected in Calerita (extract code: 23-05), ** sample collected in Cali-
fin (extract code: 23-10). Values represent mean ± standard deviation. Different 
letters represent statistical difference (p ≤ 0.05, n = 4)
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solutes present in it (El-Deen & Issa, 2016). Interestingly, some seaweeds 
showed a negative percentage of egg-hatching inhibition, which sug-
gests that these extracts promoted hatching rather than inhibiting. It is 
well known that some metabolites act as nematode egg hatching sti-
mulants which are normally present in root exudates and play a crucial 
role during nematode infestation (Sikder & Vestergård, 2020). Therefore, 
some metabolites produced by seaweeds could act as analogs of these 
metabolites, known as hatching factors.

Some phenolic compounds have shown insecticidal activity against 
S. zeamais (Rodríguez et al., 2022). Therefore, the total phenolic con-
tent may be associated with the insecticide activity observed in C. am-
plivesiculatum and A. taxiformis. Both extracts exhibited a high phenolic 
content and showed insect mortality rates of around 40%. However, 
in the case of L. johnstonii, the insecticidal activity may be related to 
the presence of sesquiterpenes in the extract, as previous studies have 
linked insecticidal activity to brominated sesquiterpenes such as laurin-
terol (González-Castro et al., 2024; Ishii et al., 2017). In general, the TPC 
of the extracts ranged from 1.81 to 32.5 mg of gallic acid equivalents. 
Several studies support that the phenolic content of crude extracts 
shows a spatial variability (Tanniou et al., 2013; Van Hees et al., 2017) 
Thus, the significant differences observed in the phenolic samples of 
L. johnstonii may be attributed to the geographical location. Seaweeds 
may provide a safer alternative for the control of agricultural pests. In 
particular, red seaweeds Asparagopsis taxiformis and Laurencia johns-
tonii have shown significant potential for developing biopesticides. 
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Anticoagulant activity of sulfated polysaccharides obtained from the brown seaweed Stephanocystis dioica
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ABSTRACT

Background: Brown algae are recognized as a source of sulfated polysaccharides of great economic value 
and importance in biomedical studies due to their diverse biological activities such as anticoagulant, antioxi-
dant, antiviral, among others. Goals: In this study, an aqueous extract from the brown seaweed Stephano-
cystis dioica was evaluated to determine its potential anticoagulant activity. Methods: An aqueous extraction 
was carried out at room temperature to obtain sulfated polysaccharides, which were semi-purified by frac-
tional precipitation with ethanol to obtain three fractions. These fractions were employed in prothrombin time 
(PT) and activated partial thromboplastin time (aPTT) assays to evaluate anticoagulant activity at different 
concentrations (6.25-100 µg mL-1). The partial chemical composition (fucose, uronic acids, and sulfates) and 
SO4/sugar residue ratio were also determined. Results: In the PT assay, at a concentration of 100 µg mL-1, 
fraction F3 exhibited the greatest coagulation time (76 s), which was four times that of the control. In the aPTT 
assay, the three fractions extended the control time (28.8 s) to more than 300 s at a concentration of 100 µg 
mL-1. Partial chemical analysis showed that fractions F1, F2, and F3 are sulfated heteropolysaccharides rich 
in fucose, with lower concentrations of uronic acids and other sugars. In the infrared spectrum, the observed 
vibrations at 820 cm-1 indicate a twist of the sulfate group at the equatorial position of the sugar ring at 2-O 
and/or 3-O positions. Conclusions: The results showed that sulfated polysaccharide from Stephanocystis 
dioica has potential anticoagulant activity.

Keywords: anticoagulant activity, bioactive, brown seaweed, fucoidan, uronic acids.

RESUMEN

Antecedentes: Las algas pardas son reconocidas como fuente de polisacáridos sulfatados de gran valor 
económico e importancia en estudios biomédicos debido a sus diversas actividades biológicas como anti-
coagulante, antioxidante, antiviral, entre otras. Objetivos: Para este estudio se evaluó un extracto acuoso ob-
tenido del alga parda Stephanocystis dioica para determinar su potencial actividad anticoagulante. Métodos: 
Se realizó una extracción acuosa a temperatura ambiente para obtener polisacáridos sulfatados, los cuales 
se semipurificaron por precipitación fraccionada con etanol, obteniendo tres fracciones. Estas fracciones se 
emplearon en ensayos de tiempo de protrombina (TP) y tiempo de tromboplastina parcial activada (TTPa) 
para evaluar la actividad anticoagulante a diferentes concentraciones (6.25-100 µg mL-1). También se deter-
minó la composición química parcial (fucosa, ácidos urónicos y sulfatos) y la relación SO4/residuos de azúcar. 
Resultados: En el ensayo TP, a una concentración de 100 µg mL-1, la fracción F3 mostró el mayor tiempo 
de coagulación (76 s), el cual fue cuatro veces superior al tiempo del control. En el ensayo TTPa, las tres 
fracciones prolongaron el tiempo del control (28.98 s) a más de 300 s a una concentración de 100 µg mL-1. 
El análisis químico parcial mostró que las fracciones F1, F2 y F3 son heteropolisacáridos sulfatados ricos 
en fucosa, con menores concentraciones de ácidos urónicos y otros azúcares. En el espectro infrarrojo, las 
vibraciones observadas a 820 cm-1 indican una torsión del grupo sulfato en la posición ecuatorial del anillo de 
azúcar en las posiciones 2-O y/o 3-O. Conclusiones: Los resultados mostraron que el polisacárido sulfatado 
de Stephanocystis dioica tiene una potencial actividad anticoagulante.

Palabras clave: ácidos urónicos, actividad anticoagulante, alga parda, bioactividad, fucoidan. 
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Fucoidan extraction was conducted by the method of Muñoz-Ochoa 
et al. (2009). A sample (50 g) of dried residual algal tissue (algae used 
for EE) was placed in 600 mL of distilled water at room temperatu-
re (28 °C) and stirred continuously for 2 h. Then, the algal tissue was 
removed by simple filtration using a cloth, and the resulting aqueous 
solution was precipitated with two volumes of ethanol. This process 
was performed twice more under the same conditions. The obtained 
crude fucoidan (CF) extract was dried at 45 °C in an oven.

Partial fucoidan purification. The CF extract was dissolved in 100 mL 
of distilled water, and the insoluble material was removed by centrifuga-
tion at 2500 rpm for 10 min (Beckman TJ-6/R, Beckman Coulter, Brea, 
CA, USA). The clarified solution was precipitated with 10 mL of 10% 
CaCl

2 and centrifuged at 2500 rpm for 10 min. The supernatant was 
removed and subjected to fractional precipitation with three volumes 
of ethanol. The precipitate from each volume of ethanol was recovered 
by centrifugation at 2500 rpm for 10 min. The recovered precipitates 
were dried in an oven at 45 °C and stored in vials. They were labeled as 
fractions F1, F2, and F3 (Muñoz-Ochoa et al., 2009).

Anticoagulant activity. The anticoagulant activity of the extracts (F1, 
F2, and F3) was evaluated with prothrombin time (PT) and activated 
partial thromboplastin time (aPTT) coagulation assays, following the 
instructions of the manufacturer (Siemens, Munich, Germany). Briefly, 
90 μL of citrated human plasma was mixed with 10 μL of extract so-
lution and incubated for 1 min at 37 °C. After incubation, 200 μL of PT 
reagent (Thromborel S, Siemens) was added to the mixture, and the 
coagulation time was recorded. For the aPTT assay, 100 μL of aPTT 
reagent (Actin, Siemens) was added to the mixture followed by 100 
μL of 0.025 M CaCl

2, and the coagulation time was recorded. Distilled 
water was used as a negative control. Dilutions of CF and F1, F2, and F3 
(100, 50, 25, 12.5, and 6.25 μg mL-1) were prepared to determine the 
lowest concentration at which anticoagulant activity was still notable 
(Muñoz-Ochoa et al., 2009).

Partial fucoidan characterization. A structural characterization of 
the fractions obtained from the S. dioica extracts was conducted with 
Fourier transform infrared spectroscopy with a total refraction attenua-
tor (FTIR−ATR) (Spectrum Two, Perkin Elmer, Waltham, MA, USA). Each 
spectrum was obtained from the sum of 24 replicates at a resolution of 
4 cm-1 in the spectral range of 4000-500 cm-1.

Determination of fucose. The fucose concentration was determined 
by the colorimetric cysteine-sulfuric acid method (Dische, 1955) using 
L-fucose (Sigma) as the standard. Briefly, 1 mL of each CF fraction (100 
μg mL-1) was placed in a previously cooled test tube, and 4.5 mL of 
85.7% H2SO4 solution were added. The tubes were allowed to cool for 
1 min in ice-water, and then the water bath temperature was raised to 
100 °C for 10 min. After which, the samples were allowed to cool to 
room temperature, and a total of 100 μL of 3% (w/v) cysteine solution 
was added. After mixing, the solutions were allowed to stand for 30 min, 
and absorbance was measured at 396 and 427 nm (OD396 and OD427 
, respectively). The absorbance of fucose (ODfuc ) was calculated using 
the formula:

ODfuc = OD396 – OD427 Eq. (1)

Determination of uronic acids. The relative uronic acid concentration 
was estimated by the baseline method based on the infrared spectra, 
considering the ratio of the area between the peaks of 1000 and 1180 
cm-1, which is characteristic of sugars, and the area between the peaks 

INTRODUCTION

Brown seaweeds are important sources of sulfated polysaccharides 
and hold special interest in the search for natural products (Liyana-
ge et al., 2023). These compounds are found mainly in the cell walls 
or extracellular matrices of brown seaweeds, although they have also 
been isolated from microorganisms (e.g., cyanobacteria) and marine 
invertebrates (e.g., jellyfish, sea urchins, and sea cucumbers) (Yang & 
Zhang, 2009; Senthilkumar et al., 2013). Sulfated polysaccharides are 
of great economic value and are important in biomedical research due 
to the variety of biological activities they exhibit, either by themselves or 
by inducing complex reaction cascades (Inácio et al., 2020).

Fucoidan is one of the most studied sulfated polysaccharides due 
to its anticoagulant, antithrombotic, antiviral, and antiproliferative acti-
vities (Inácio et al., 2020). As such, a promising opportunity to develop 
better and safer anticoagulant drugs with fewer and less severe side 
effects has opened up with fucoidan isolated from brown seaweeds 
(Pereira et al., 2002; Athukorala et al., 2006; Cumashi et al., 2007; 
Wang et al., 2019). However, the high structural complexity of this sul-
fated polysaccharide makes it difficult to establish a clear relationship 
between its structure and bioactivity. 

Both the chemical composition and biological properties of algae 
depend on multiple factors, including seasonal variation, geographic lo-
cation, species, nutrient concentrations in seawater, and other factors re-
lated to the processes of obtaining and extracting polysaccharides (Rioux 
et al., 2007; Pradhan et al., 2020). Thus, each new fucoidan isolated from 
a brown seaweed is a unique compound with specific structural features 
that confer different physicochemical properties, which are responsible 
for the diversity of biological activities with potential applications in me-
dicine and pharmacology that have been identified among sulfated poly-
saccharides (Muñoz-Ochoa et al., 2009; Inácio et al., 2020). 

In Mexico, the studies of Stephanocystis dioica (N. L. Gardner) 
Draisma, Ballesteros, F. Rousseau & T. Thibaut have only focused on its 
taxonomy, distribution, and ecological roles (Pedroche & Sentíes, 2020). 
Our interest in searching for novel and alternative bioactive compounds 
led us to explore the potential of S. dioica to serve as a source of sulfa-
ted polysaccharides with anticoagulant activity. The results of our study 
will complement our current understanding of the chemical composi-
tion of this alga and its biological properties.

MATERIAL AND METHODS

Sampling. Stephanocystis dioica was collected in Popotla, Baja Califor-
nia, Mexico (32° 18’ 06” N, 117° 02’ 43” W) in summer 2014 from the 
subtidal zone at 2 m depth (Fig. 1). The samples were washed with tap 
fresh water to remove epiphytes and sand, after which they were dried 
in the shade for two days. The dried samples were cut into small pieces 
and stored in clean containers until use.

Crude fucoidan (CF). One hundred grams of dried algae were ma-
cerated with ethanol, which was changed every third day. The extracts 
were passed through Whatman No. 4 filter paper (25 μ) and the algae 
were extracted twice again under the same conditions. After filtration, 
the ethanolic extract (EE) was evaporated under reduced pressure at 40 
°C. The dry EE was stored in vials at - 4 °C until use. The residual algal 
tissue was dried at 45 °C and stored for fucoidan extraction.
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control time at a concentration of 6.25 µg mL-1, with clot formation 
times of 18.12 s and 19.10 s, respectively. At a concentration of 100 
µg mL-1, fraction F3 exhibited the greatest coagulation time (76.0 s), 
which was almost four times that of the control, followed by fraction F2, 
which exhibited a coagulation time (52.85 s) that was three times that 
of the control. Fractions F2 and F3 exhibited similar coagulation times, 
which were nearly double that of the control at a concentration of 50 
µg mL-1 (Table 1).

In the aPTT assays, the high anticoagulant potential of S. dioica 
was evident. At a concentration of 100 µg mL-1, all fractions exhibited 
coagulation times greater than 300 s, surpassing the coagulation time 
of the control (28.89 s) by almost ten times. Even at the lowest concen-
tration (6.25 µg mL-1), the three fractions showed strong anticoagulant 
activity, with a coagulation time for fraction F1 that was almost double 
that of the control (51.06 s), while fractions F2 and F3 exhibited coagu-
lation times that were four (127.6 s) and three (91.06 s) times greater 
than that of the control, respectively. The highest anticoagulant activity 
in the aPTT assay occurred in the F3 fraction at a concentration of 12.5 
µg mL-1 with a time greater than 300 s (Table 1).

Structural characterization of fucoidan. The infrared spectrum of the 
CF fractions ranged from 4000 to 500 cm-1 (Fig. 2). In the diagnostic 
region, extensive signals around 3300 cm-1 due to the vibration of hy-
droxyl group bonds (OH) were detected, while the signals around 2900 
cm-1 were due to the stretching of methyl bonds (CH). When analyzing 
the fingerprint region for each spectrum, the characteristic bands re-
ported for fucoidans were evident. The signals between 1630 and 1415 

of 1590 and 1650 cm-1, which is characteristic of uronic acids (Bociek 
& Welti, 1975).

Determination of sulfates. Sulfate content was estimated by infra-
red spectroscopy using the baseline method proposed by Lijour et al. 
(1994). The absorption bands around 1230 cm-1, which are characte-
ristic of sulfate, and 1020-1180 cm-1, which are characteristic of the 
hemi-acetal ring of the carbon skeleton of sugars, were used with the 
most probable baseline. The SO4/sugar residue relationship was deter-
mined based on the average between the maxima of the two bands. 
Equation (2) was used to determine the composition of the sulfated 
polysaccharides: 

TS =%Fuc + %UA + %Others – %SO
4 Eq. (2)

where is total sugars, is the percentage of fucose,  is the percentage 
of uronic acids, is the percentage of sulfates, and  includes mannose, 
galactose, acetyl groups, and proteins (Li et al., 2008; Jiao et al., 2011; 
Wijesinghe & Jeon, 2012).

RESULTS

Extract yields. The yield of the CF extract was 9.78%. Fraction F1 ex-
hibited a higher yield (2.22%) than those of fractions F2 and F3 (1%).

Anticoagulant activity tests. In the PT assay, the coagulation time of 
fraction F1 was similar to that of the control (17.45 s) at all evaluated 
concentrations, while those of fractions F2 and F3 were similar to the 

Figure 1. Location of the sampling area of Stephanocystis dioica collected in Popotla, Baja California, Mexico. 
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molecular weight of the fucoidan (Zvyagintseva et al., 2003; Jiang et 
al., 2010; Wijesinghe & Jeon, 2012; Wang et al., 2019).

In the present study, the dry base yield of the CF obtained from S. 
dioica was 9.78%. Lower yields have been reported for Laminaria japo-
nica Areschoug (1.9%), Saccharina longicrusis (Bachelot Pylaie) Kuntze 
(1.3%), and Ascophyllum nodosum (Linnaeus) Le Jolis (2.6%) (Rioux et 
al., 2007; Zhang et al., 2008). It is important to emphasize that fucoi-
dan content varies among brown seaweeds due to the developmental 
differences among species and the influence of other factors, including 
local environmental conditions, seasonal variations, and the extraction 
method (Rioux et al., 2007; Inácio et al., 2020).

In this study, all fucoidans were able to prolong blood coagulation 
time. The results of the PT assay suggest that fucoidans obtained from 
S. dioica inhibited the extrinsic pathway, as all fractions exhibited clotting 
times longer than that of the control. Indeed, the coagulation time of frac-
tion F3 was four times that of the control at a concentration of 100 μg mL-

1. A more evident inhibitory effect was observed in the aPTT assay, which 
inhibited the intrinsic pathway. All fractions doubled the coagulation time 
established by the control (28.9 s), even at the minimum concentration. 

Similar results to those of the aPTT assay in this study have been 
reported for Sargassum species, with times greater than 300 s for S. 
vulgare C. Agardh and S. horneri (Turner) C. Agardh and a time of 200 
s for S. siliquastrum (Mertens ex Turner) C. Agardh (De Lara-Isassi & 
Álvarez-Hernández, 1999; Athukorala et al., 2007). Other sulfated he-
teropolysaccharides with similar anticoagulant activity have been iso-
lated from brown seaweeds, including Dictyota dichotoma (Hudson) J. 
V. Lamouroux, Padina pavonia (Linnaeus) J. V. Lamouroux, P. tetrastro-
matica Hauck (Abel-Fattah et al., 1974; Dobashi et al., 1989), Ecklonia 
cava Kjellman, A. nodosum, and Undaria pinnatifida (Harvey) Suringar 
(Athukorala et al., 2006). Thus, the fucoidans obtained from brown 
seaweeds are active modulators of coagulation and constitute poten-
tial therapeutic compounds and viable alternatives to heparin (Mourão, 
2004; Cumashi et al., 2007).

The specific anticoagulant effects of fucoidans are determined by 
their composition and chemical structure, especially the positions of sul-
fate groups and sulfated fucose chains (Jiang et al., 2010; Wijesinghe & 
Jeon, 2012; Dore et al., 2013). Among fucoidans, the bonds, branching, 
and positions of the monosaccharides and the arrangement and content 
of the sulfate groups notably differ, which seriously impedes clear rela-
tionships from being established between chemical structures and bio-
logical activity (Cumashi et al., 2007; Holtkamp et al., 2009; Jiao et al., 

cm-1 were attributed to the vibrations of the bonds of the carboxyl acid 
group belonging to the uronates, with higher intensity vibrations obser-
ved in the F1 fraction.

The observed difference in the intensity of the signals around 
1220-1230 cm-1 for the three CF fractions indicates a concentration of 
sulfate ester groups (S=O), with a low sulfate concentration for fraction 
F1 and a higher sulfate concentration for fraction F2, which was co-
rroborated by the vibrations at 570 cm-1. The signals observed around 
820 cm-1 indicate sulfate ester group torsion at the equatorial position 
of the sugar ring at the 2-O and/or 3-O positions, with higher intensity 
bands for fraction F2.

The spectrum also showed bands at 1024-1022 cm-1 correspon-
ding to the vibrations of the hemiacetal bonds of the sugar ring (C-O-C), 
with bands of greater intensity for fraction F2 as well as other vibrations 
within this peak that indicated the presence of more than one type of 
sugar. The small shoulder at 963 cm-1 observed with fractions F2 and 
F3 agrees with the signals reported for fucoidans given the vibration of 
fucose methyl group residues (CH3) (Muñoz-Ochoa et al., 2009; Ptak et 
al., 2021; Augustyniak et al., 2024).

Partial chemical characterization. The chemical analysis of the three 
fractions indicated that fraction F1 is partially composed of sulfates 
(10%) and total sugars (90%), of which 15% was fucose and 60% uro-
nic acids. Fraction F1 showed the lowest SO

4/sugar residue ratio of 
0.11. On the other hand, fraction F2 was partially composed of sulfates 
(38%) and total sugars (62%), of which 20% was fucose and 13% uro-
nic acid. In contrast to fraction F1, fraction F2 showed the highest SO

4/
sugar residue ratio (0.61). Finally, fraction F3 was partially composed of 
sulfates (27%) and total sugars (72%), of which 18% was fucose and 
8% uronic acids. Fraction F3 showed a SO

4/sugar residue ratio of 0.38 
(Table 2).

DISCUSSION

Currently, many products contain various functional compounds obtai-
ned from natural marine sources. Indeed, brown seaweeds have been 
widely used to produce industrially useful ingredients. Numerous stu-
dies have focused on sulfated fucoidans and their bioactive proper-
ties, with anticoagulant activity receiving notable attention (Wijesinghe 
& Jeon, 2012). It is now understood that the degree of anticoagulant 
activity depends in large part on the degree of sulfation, structure, and 

Table 1. Coagulation times obtained in the prothrombin time (PT) and activated partial thromboplastin time (aPTT) assays of the three polysaccha-
ride fractions (F1, F2, and F3; Mean ± SD, n = 3).

Extract concentration

(μg mL-1)

F1 F2 F3

PT (s) aPTT (s) PT (s) aPTT (s) PT (s) aPTT (s)

100 19.70±0.72 >300 52.85±3.69 >300 76.00±4.24 >300
50 18.70±0.61 234.5±10.6 32.42±2.70 >300 33.94±0.53 >300

25 17.11±0.91 ND 25.66±1.13 ND 23.93±1.55 >300

12.5 16.15±0.44 59.79±2.10 20.37±0.22 243.8±1.59 20.83±0.54 >300

6.25 15.53±0.07 51.06±1.40 18.12±0.26 127.6±2.94 19.10±0.86 91.06±3.73

Control 17.45±2.07 28.89±0.97 17.45±2.07 28.89±0.97 17.45±2.07 28.89±0.97
ND = Not determined
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bonds responsible for anticoagulant activity, as has been reported for a 
heterofucans obtained from A. nodosum (Chevolot et al., 1999). 

It has been suggested that in addition to the position of the sul-
fate group and the length of the sulfated fucose chain, the difference 
in fucose, uronic acid, and sulfate content among fucoidan fractions 
may be related to the observed difference in bioactivity (Shanmugam 
& Mody, 2000; Mourão, 2004; Cumashi et al., 2007; Li et al., 2008). 
This agrees with what has been reported in previous studies, namely 
that compounds containing higher amounts of uronic acids and neutral 
sugars (other than fucose) and small amounts of sulfates show little or 
no inhibitory effect on the thrombin-fibrinogen reaction (Shanmugam & 
Mody, 2000; Trejo, 2004; Awad et al., 2009). In this study, the characte-
ristics of the F1 fraction included bands of greater intensity for sugars 
and uronates (1590 and 1650 cm-1) and a composition high in uronic 
acids (60%) and low in sulfates (10%) (Table 2).

On the other hand, fucoidans with higher fucose and sulfate con-
tent and lower uronic acid and neutral sugar content were also obtained 
with fractions F2 and F3. For these fractions, absorption bands of higher 
intensity were observed for the sulfate group (1230 cm-1). In addition, 
both fractions exhibited high sulfated fucose compositions (Fig. 2), na-
mely 38% sulfates and 20% fucose for fraction F2 and 27% sulfates 
and 18% fucose for fraction F3 (Table 2).

Ciancia et al., 2010 cited that the SO
4/sugar residue ratio must 

approach or be greater than unity for potent anticoagulant activity to 
develop in fucoidans obtained from brown seaweeds. Thus, fucoidans 
with SO

4/sugar residue ratios < 0.3 should show low or no bioactivity; 
however, it is not yet fully understood if the degree of sulfation in fucoi-
dans increases or decreases anticoagulant activity. In agreement with 
these authors, the SO

4/sugar residue ratio of fraction F1 (0.11) reflects the 
low bioactivity observed in the PT and aPTT tests. In contrast, fractions 
F2 and F3 exhibited higher SO4/sugar residue ratios of 0.61 and 0.38, 
respectively, which were consistent with higher anticoagulant activity 
when compared to that of fraction F1 (Table 2). Similar results have been 

2011). The anticoagulant capacity of S. dioica observed in this study can 
be attributed to the ability of heterofucans to inhibit the catalytic activity 
of thrombin by acting directly on the enzyme or by activating inhibitors 
in the plasma.

On the other hand, we observed that prior to the formation of the 
clot, F2 and F3 promoted the formation of platelet aggregates. In a 
previous study, Manne et al. (2013) reported that fucoidans obtained 
from Fucus vesiculosus Linnaeus promoted platelet aggregation, hi-
ghlighting its potential alternative use as a CLEC-2 agonist in treating 
hemophilia, given that CLEC-2 is a C-type lectin-like type II trans-
membrane receptor. Zhu et al. (2010) evaluated the effect of high and 
low molecular weight fucoidans from Laminaria japonica on platelet 
aggregation. These authors reported a pro-aggregation effect of high 
molecular weight fucoidans and an inhibitory effect of low molecular 
weight fucoidans, indicating that L. japonica is a promising candidate 
to develop treatments for thrombosis-related cardiovascular diseases. 
Due to the platelet aggregation effect we detected with the F2 and F3 
fractions, the majority of the fucoidans produced by S. dioica are likely 
of high molecular weight.

In the present study, the infrared spectra of the three CF fractions 
were similar to those that have been previously published for sulfated 
heterofucans obtained from brown seaweeds (Chevolot et al., 1999; 
Silva et al., 2005). In addition, the absorption patterns of the three CF 
fractions were similar, which suggests that all fractions contained simi-
lar functional groups, although they exhibited differences in composi-
tion that were evident in the different intensities of the absorption peaks 
(Fig. 2). In addition, the sulfate groups of the three fractions were in the 
equatorial position (C-O-S) according to the moderate band detected 
around 820 cm-1. This has been generally attributed to sulfates in fuco-
se residues at the O-2 and/or O-3 positions, which is a common feature 
reported for anticoagulant fucoidans (Nishino et al., 1989; Patankar et 
al., 1993; Dore et al., 2013). In addition, the fucoidans presented gly-
cosidic bonds of the L-fucose type with α- (1 → 3) and α- (1 → 4) 

Figure 2. Comparison of the spectra obtained from the crude fucoidan fractions (F1, F2, and F3) of Stephanocystis dioica
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Sargassum linifolium. Carbohydrate Research 33: 19-24. DOI: 
10.1016/S0008-6215(00)82936-5

AthukorAlA, Y., W. k. Jung, t. VAsAnthAn & Y. J. Jeon. 2006. An anticoagu-
lative polysaccharide from an enzymatic hydrolysate of Ecklonia 
cava. Carbohydrate Research 66: 184-191. DOI: 10.1016/j.carb-
pol.2006.03.002

AthukorAlA, Y., k. W. lee, s. k. kim & Y. J. Jeon. 2007. Anticoagulant ac-
tivity of marine green and brown algae collected from Jeju Island 
in Korea. Bioresource Technology 98: 1711-1716. DOI: 10.1016/j.
biortech.2006.07.034

AugustYniAk, A., J. PrzYborskA & h. mcmAhon. 2024. Differential effects of 
Fucus vesiculosus fucoidan on fibroblast and macrophage cell li-
nes inflammatory activation. Results in Chemistry 7: 101443. DOI: 
10.1016/j.rechem.2024.101443

AWAd, n. e., h. m. motAWe, m. A. selim & A. A. mAtloub. 2009. Antitumou-
rigenic polysaccharides isolated from the brown algae, Padina 
pavonia (L.) Gaill and Hydroclathrus clathratus (C. Agardh) Howe. 
Medicinal and Aromatic Plant Science and Biotechnology 3: 6-11. 

bociek, s. m. & d. Welti. 1975. The quantitative analysis of uronic acid 
polymers by infrared spectroscopy. Carbohydrate Research 42: 
217-226. DOI: 10.1016/S0008-6215(00)84263-9

cheVolot, l., A. FoucAult, F. chAubet, n. kerVArec, c. sinquin, A. m. Fisher & c. 
boisson-VidAl. 1999. Further data on the structure of brown seaweed 
fucans: relationships with anticoagulant activity. Carbohydrate Re-
search 319: 154-165. DOI: 10.1016/s0008-6215(99)00127-5

ciAnciA, m., i. quintAnA & A. s. cerezo. 2010. Overview of anticoagulant ac-
tivity of sulfated polysaccharides from seaweeds in relation to their 
structures, focusing on those of green seaweeds. Current Medicinal 
Chemistry 17: 2503-2529. DOI: 10.2174/092986710791556069

cumAshi, A., n. A. ushAkoVA, m. e. PreobrAzhenskAYA, A. d’incecco, A. Piccoli, 
l. totAni, n. tinAri, g. e. morozeVich, A. e. bermAn, m. i. bilAn, A. i. usoV, 
n. e. ustYuzhAninA, A. A. grAcheV, c. J. sAnderson, m. kellY, g. A. rAbi-
noVich, s. iAcobelli & n. e. niFAntieV. 2007. A comparative study of the 
anti-inflammatory, anticoagulant, antiangiogenic, and antiadhesive 
activities of nine different fucoidans from brown seaweeds. Glyco-
biology 17: 541-552. DOI: 10.1093/glycob/cwm014

de lArA-isAssi, g. & s. ÁlVArez-hernÁndez. 1999. Evaluación de la actividad 
anticoagulante de algas marinas presentes en las costas del Golfo 
de México y Caribe mexicano. Revista de la Sociedad Mexicana 
de Historia Natural 49: 75-82. Available online at: http://hdl.handle.
net/11154/143155

reported for sulfated fucoidans with chemical characteristics and similar 
anticoagulant activity isolated from Eisenia bicyclis (Kjellman) Setchell 
(sulfated fucans), U. pinnatifida (fucogalactan sulfate), and Ecklonia kuro-
me Okamura (sulfated galactofucan; Dobashi et al., 1989).

It is important to mention that the bioactivity reported in this study 
does not exclude the possibility of S. dioica exhibiting variable anticoa-
gulant activity. Bioactivity is influenced by specific biosynthetic factors 
that are directly related to the physiological requirements of the algae. 
This leads to the formation of generally heterogeneous and branched 
algal polysaccharides with different structures and bioactivity (Matsub-
ara, 2004). Furthermore, we must consider that different coagulation 
pathways interact with different factors, thus the heterofucans extrac-
ted from S. dioica may or may not be active depending on the coagu-
lation pathway being evaluated (Shanmugam & Mody, 2000; Dore et 
al., 2013).

This study is the first to provide a partial characterization of fucoi-
dan isolated from S. dioica and its anticoagulant activity. The results 
contribute to our fundamental understanding of sulfated polysacchari-
des from this brown alga and highlight the great pharmacological po-
tential of fucoidans as anticoagulant agents with potential for use in the 
treatment of thrombotic diseases.

In conclusion, the sulfated polysaccharides produced by Stepha-
nocystis dioica are heterofucans composed mainly of fucose, uronic 
acids, and sulfate. A direct relationship was observed between the 
sulfate content and anticoagulant activity observed. Platelet pro-ag-
gregation was also observed, suggesting that the fucoidans present 
in S. dioica are of high molecular weight. It is necessary to deepen the 
study of sulfated polysaccharides to develop alternative compounds to 
treat cardiovascular diseases like thrombosis, platelet aggregation di-
sorders, and other maladies that involve regulating blood coagulation 
mechanisms.
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ABSTRACT

Background. Harmful algal blooms have increased in frequency, intensity and distribution in the last decades 
around the world.  This increase has also been observed for the waters of the Mediterranean Sea. In Novem-
ber 2023, several reddish patches were observed in İzmir Bay (Aegean Sea); the dinoflagellate Polykrikos 
hartmannii was the causative agent. Goal. The purpose of this study was to report for the first time a bloom 
of this species in İzmir Bay. Methods. During the bloom, surface samples of seawater were collected using 1 
liter plastic bottles at eleven sampling stations and fixed with Lugol for cell counting, which were performed 
under an OLYMPUS BX-50 microscope, using 1 ml Sedgewick-Rafter chambers. Samples were collected for 
live analysis and correct identification of the responsible species. Results. The moderate bloom occurred in 
November 2023 was caused by Polykrikos hartmannii. During the bloom two-celled chains were the predo-
minant species, with single cells occurring less frequently. The highest cell abundance (4.8 x 104 cells L-1) 
was observed at station 29 in the inner bay. Cell sizes were 29.7 - 34.6 μm long, and 39.6 - 44.5 μm wide. 
Conclusions. Living samples allowed correct identification of P.  hartmannii. Cells tend to become round or 
disrupted when preserved with Lugol’s solution. This may be why this species has not been previously repor-
ted. The maximum abundance of P. hartmannii was recorded in İzmir Bay at a water temperature of 14.84 °C 
and a salinity of 38.02 ‰, coinciding with highest values of nutrients. The bloom occurred in the shallowest 
area with limited water circulation and significant riverine inflow.

Keywords: phytoplankton, unarmored dinoflagellates, Polykrikos hartmannii, İzmir Bay, eastern Mediterranean.

RESUMEN

Antecedentes. Los florecimientos de algas nocivas se han incrementado en frecuencia, intensidad y distri-
bución en las últimas décadas en todo el mundo. Este aumento también se ha observado en aguas del mar 
Mediterráneo. En noviembre de 2023 se observaron manchas rojizas en la Bahía de Izmir (Mar Egeo); la especie 
responsable fue el dinoflagelado Polykrikos hartmannii. Objetivo. El objetivo del presente estudio fue reportar 
el primer florecimiento de esta especie en la Bahía de Izmir. Métodos. Durante el florecimiento, se recogieron 
muestras superficiales de agua de mar, utilizando frascos de plástico de 1 litro en once estaciones de muestreo 
y se fijaron con Lugol para el recuento de células, los cuales se realizaron en un microscopio OLYMPUS BX-50, 
utilizando cámaras Sedgewick-Rafter de 1 ml. Se colectaron muestras para su análisis en vivo y la correcta 
identificación de la especie responsable. Resultados. El florecimiento moderado ocurrido en noviembre de 
2023 fue causado por Polykrikos hartmannii. Durante el florecimiento predominaron las cadenas bicelulares, 
siendo menos frecuente la presencia de células individuales. La mayor abundancia (4.8 x 104 células L-1) se 
observó en la estación 29 en la bahía interior. El tamaño de las células fue de 29.7 – 34.6 μm de largo y 39.6 – 
44.5 μm de ancho. Conclusiones. Las muestras vivas permitieron identificar correctamente a P. hartmannii, ya 
que los organismos fijados con Lugol se deforman o se disgregan. Esta puede ser la razón de que esta especie 
no se haya descrito anteriormente. La máxima abundancia de P. hartmannii se registró en la Bahía de İzmir, con 
una temperatura del agua de 14.84 °C y una salinidad de 38.02 ‰, coincidiendo con valores altos de nutrientes. 
El florecimiento ocurrió en la zona somera, con circulación limitada de agua y entradas fluviales significativas. 

Palabras clave: fitoplancton, dinoflagelados desnudos, Polykrikos hartmannii, Bahía de Izmir, Mediterráneo oriental.
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te-Lizárraga, 2014; Escobar-Morales & Hernández-Becerril, 2015; Escar-
cega-Bata et al., 2023), Japan (Matsuoka & Fukuyo, 1986; Fuji & Mat-
suoka, 2006), China (Wang et al., 2004; Chai et al., 2020; Liu et al., 2023), 
Indonesia (Mizushima et al., 2007; Rukminasari & Tahir, 2021; Rachman 
et al., 2022), India (Godhe et al., 2000; D’costa et al., 2008), Malasia and 
Singapore (Hii et al., 2021),, Korea (Kim et al., 1990; Kim et al., 2008; Pos-
pelova & Kim, 2010; Shin et al., 2011; Thangaraj et al., 2017; Kwak et al., 
2022), Israel (Rubino et al., 2017), Bulgaria and Ukrain (Dzhembekova et 
al., 2017) and Turkey (Balkis et al., 2016; Aktan & Keskin, 2017). Despite 
its global distribution, there are  few records of P. hartmannii causing 
significant blooms (Kim et al., 1990; Badylak & Phllips, 2004; Gárate-
Lizárraga et al., 2009, 2016; Tang et al., 2013; Gárate-Lizárraga, 2014; 
Thangaraj et al., 2017). 

This study provides the first documented bloom of P. hartmannii 
that occurred in the Mediterranean Sea, expanding our understanding 
of the distribution of this species and contributing to the known biodi-
versity of the region.

MATERIAL AND METHODS

Phytoplankton samples were collected from 11 sites in İzmir Bay during 
a bloom event in November 2023 (Fig. 1). The sampling area is located 
in the Eastern Mediterranean (38° 20′ - 38°40′ N, 26° 30 ′-27° 10′ E). 
It is a closed bay opening into the Aegean Sea, with a surface area of 
500 km², a water capacity of 11.5 million m³, and a total length of 64 
km (Kontas et al., 2004). İzmir bay is divided topographically into three 
sections: inner bay (St. 29), middle bay (St. 22 and 28), and outer bay 
(St. 6, 15, 17, 20, M2, F1, F3 and F5). The wider and deeper section 
extending northwest-southeastward between the Karaburun Peninsula 
and the Gediz Delta is referred to as the outer bay. The width of the 
outer bay, which has a length of 45 km, reaches 24 km at its mouth. 
The depth in the outer bay varies between 45 and 70 m. The deepest 
point reaching 71 m is located at the mouth of the outer bay (between 
Foça and Karaburun). In the inner and middle bays, the depth increases 
from East to West. The deepest point (ca. 21 m) of the inner bay is in 
the central region.

Surface samples of the bloom were obtained using 1-liter plas-
tic flasks. These samples without preservation were examined about 
one hour after the collection with an Olympus BX-50 (Olympus Opti-
cal Co. Ltd., Japan) microscope connected to a digital camera (ToupTek 
XCAM-1080). Some samples were fixed with Lugol’s solution for enu-
meration, and cell enumerations were conducted using a 1-ml Sed-
gewick-Rafter counting chamber. Live samples were used to identify 
Polykrikos hartmannii based on their distinctive morphology, including 
the cell shape, size, motility, and chloroplast color (Hulburt, 1957; Mat-
suoka & Fukuyo, 1986; Steidinger & Tangen, 1997; Hoppenrath et al., 
2009; Hoppenrath et al., 2010; Tang et al., 2013; Gárate-Lizárraga, 
2014; Escobar-Morales & Hernández-Becerril, 2015; Kwak et al., 2022). 

Surface water samples were collected using 101 Teflon Niskin type 
bottles attached to a CTD (SeaBird SBE 25Plus/SBE 27 pH Sensor) Ro-
sette System (SBE 32C 12 universal sampling bottle). Surface water 
was sampled to determine the temperature (ºC), salinity (‰), orthop-
hosphate (μmol L-1), nitrite + nitrate nitrogen (μmol L-1), ammonium ni-
trogen (μmol L-1) and silicate (μmol L-1) at the time of sampling using a 
CTD and water sampler that makes real-time measurements at each 
station (MMG, 2017).

INTRODUCTION

Harmful algal blooms (HABs) represent a growing global threat that 
frequently occurs in bays and exhibits increased frequency, scale and 
duration. This phenomenon results in severe consequences for human 
health, economies, marine ecosystems and surrounding creatures (An-
derson et al., 2008; Anderson et al., 2012; Grattan et al., 2016; Mon-
tes et al., 2018; Brown et al., 2020; Fire et al., 2021; Hallegraeff et 
al., 2021; Otero & Silva, 2022). The formation of HABs, particularly in 
coastal environments, occurs in response to changing physicochemical 
factors, such as tides, winds or available nutrients. These have different 
timescales of variability, and therefore, blooms can be short-term epi-
sodic events, recurrent seasonal phenomena, or rare events associa-
ted with exceptional climatic or hydrological conditions (Cloern, 1996). 
However, among the species causing HABs, there are several that can 
continue blooming over the long term even if environmental conditions 
have changed, making the characterization of the mechanisms causing 
HABs even more complex (Park et al., 2018).  

Dinoflagellates, a diverse and ecologically significant group of ma-
rine phytoplankton, are the primary causative organisms in approxima-
tely 75% of documented harmful algal bloom events (Smayda, 1997) 
and are responsible for numerous red tide events, characterized by the 
discoloration of the sea surface (Holmes et al., 1967; Eppley & Harri-
son, 1975; Franks & Anderson, 1992; Anderson et al., 2002; Imai et 
al., 2006; Ferrante et al., 2013; Jeong et al., 2013; Park et al., 2013). 
Many dinoflagellates, including unarmored species, possess the adapti-
ve ability to form resting cysts throughout their life cycles (Head, 1996). 
This ability not only enables their survival in adverse environmental 
conditions, but also is associated with various factors such as genetic 
recombination, continuation and cessation of blooms, recurrence of an-
nual blooms, protection against viral, herbivorous or parasitic attacks, 
and geographical expansion of populations (Anderson & Wall, 1978; 
Hallegraeff & Bolch, 1991; Matsuoka & Fukuyo, 2002; Figueroa et al., 
2010). This plays a crucial role in HAB dynamics, contributing to both 
the recurrence and geographic expansion of blooms (Bravo & Figueroa, 
2014; Tang & Gobler, 2015; Yang et al., 2018).

The unarmored, gymnodinoid dinoflagellate Polykrikos hartmannii 
W.M.Zimmermann 1930 is a mixotrophic, cyst-producing and ichthyo-
toxic species that forms single-celled zooids or two-celled pseudoco-
lonies (Hulburt, 1957; Tang et al., 2013; Lee et al., 2015). The species 
was first described by Zimmermann (1930) as P. hartmannii and then 
was subsequently placed in the genus Pheopolykrikos by Matsuoka & 
Fukuyo (1986) due to shared characteristics with Pheopolykrikos spp. 
Hoppenrath et al. (2010) revealed the presence of a nematocyst–tae-
niocyst complex, a diagnostic feature of the genus Polykrikos, leading 
to the reassignment of the species back to Polykrikos. Within current 
taxonomic nomenclature, the accepted name for this species is P. hart-
mannii (Guiry & Guiry, 2024).

Polykrikos hartmannii exhibits a global distribution pattern, based on 
its various life stages, including cyst, vegetative and motile stages that 
have been documented in diverse aquatic habitats, including lagoons, 
rivers, estuaries and marine environments. This species has been report-
ed from Canada (Pospelova et al., 2010; Price & Pospelova, 2011), the 
USA (Hulburt, 1957; Steidinger & Tangen, 1997; Pospelova et al., 2004; 
Badylak & Phllips, 2004; Hoppenrath et al., 2009; Hoppenrath et al., 
2010; Tang et al., 2013), Mexico (Morquecho & Lechuga-Devéze, 2003; 
Peña-Manjarrez et al., 2005, Gárate-Lizárraga et al., 2009, 2016; Gára-
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PO4-P, 0.05 - 12.06 μM NOx, 0.04 - 24.15 μM NH4-N and 0.45 - 22.25 μM 
Si (Table 1). The maximum abundance of P. hartmannii was recorded in 
İzmir Bay with a water temperature of 14.84 °C and salinity of 38.02 ‰. 

DISCUSSION

The cell abundance is consistent with the previous reports of the P. 
hartmannii bloom in the Gulf of California, Mexico (Gárate-Lizárraga et 
al., 2009: max. 3.5 x 104 cells L-1; Gárate-Lizárraga, 2014: max. 3.3 x 
104 cells L-1), but lower than others reported from Korea (Kim et al., 
1990: 1 x 106 cells L-1; Thangaraj et al., 2017: 1.1 x 106 cells L-1) and 
the USA (Tang et al., 2013: max. 8.3 x 106 cells L-1). An exceptional 
bloom of P. hartmannii was reported in the northern part of the state 
of Guerrero, Mexico, which reached densities of 5263 x 103 cells L-1 

(Gárate-Lizárraga et al., 2016). 

During the study period when the maximum cell abundances of P. 
hartmannii were observed, it is notable that the values of orthophospha-
te, nitrite + nitrate nitrogen, and silicate also reached their maximum 
levels. The presence of such high abundances in the inner bay is prima-
rily a result of its “closeness”, characterized by limited water exchange 
with the open water of the İzmir Bay. This restricted exchange contribu-
tes to an elevated trophic state in the water. P. hartmannii bloom occurs 
in early fall in İzmir Bay following a heavy rain season. This is consistent 
with the observations of Gárate-Lizárraga (2014), who noted a similar 
pattern despite different temperatures, suggesting a potential link be-
tween bloom formation and post-rainy season conditions. P. hartmannii 
also blooms in other seasons, including summer (Gárate-Lizárraga et 
al., 2009; Thangaraj et al., 2017) and fall (Tang et al., 2013; Kim et al., 
1990). While P. hartmannii blooms are typically associated with warmer 
waters (22 - 31°C; Badylak & Phlips, 2004; Gárate-Lizárraga, 2014, 

RESULTS

Characterization of the environment. An algal bloom and associated 
water discoloration in November were studied. This phenomenon fo-
llowed a period of excessive rainfall. The bloom and subsequent color 
change dissipated during high wind conditions and re-emerged once 
the winds subsided. The bloom exhibited passive movement consistent 
with currents. Water discoloration ranged from reddish-brown to rust 
colored (Fig. 2) and was likely correlated with the cell abundance. In 
İzmir Bay, apart from the discoloration caused by excessive prolifera-
tion, no fish mortality or harmful effects were observed.

The morphological characteristics and abundance of P. hartmannii. 
Analysis of live samples allows us to identify a monospecific bloom cau-
sed by Polykrikos hartmannii. The two-celled colonies were the predomi-
nant form observed, with single cells occurring less frequently and never 
dorsoventrally compressed. The cell size was 29.7 - 34.6 μm long and 
39.6 - 44.5 μm wide, with the round epicone often smaller than or so-
metimes equal to the cylindrical hypocone. In the two-celled colonies, the 
posterior zooid is slightly rounded at the antapex, whereas the anterior 
zooid was straight at the apex (Fig. 3C). Cells are often heavily pigmen-
ted, and numerous small chloroplasts of brown-greenish, yellow color are 
present (Figs. 3A; 3D). The nucleus of the anterior cell is in the hypocone, 
while that of the posterior cell is in the center of the epicone (Fig. 3E). 

In November 2023, the species exhibited a moderate bloom. The 
highest cell abundance (4.8 x 104 cells L-1, was observed at station 29 
(the inner bay). The lowest cell abundance (11 cells L-1) was observed 
at station 6 (the outer bay). 

Physical and chemical variables.The water temperature varied be-
tween 14.84 and 19.21 °C, while salinity levels ranged from 37.83 ‰ to 
39.23 ‰. Nutrient concentrations during the bloom were 0.02 - 2.23 μM 

Figure 1. Map of the sampling stations in Izmir Bay, Aegean Sea, in November 2023.
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llate occur in diverse coastal habitats worldwide, including the Mexican 
Pacific (Gárate-Lizárraga et al., 2009, 2016; Gárate-Lizárraga, 2014), the 
South Sea and East Sea in Korea (Kim et al., 1990; Thangaraj et al., 2017), 
and the USA (Badylak & Phlips, 2004; Tang et al., 2013).

Previous studies have identified both the cyst (Gómez, 2003; Fer-
touna-Bellakhal et al., 2014; Rubino et al., 2017) and vegetative forms 
(Aktan & Keskin, 2017) of P. hartmannii in the Mediterranean Sea. This 
study represents the first recorded bloom of the species in the Aegean 
Sea. Although the dinoflagellate cyst composition has been analyzed 
in İzmir Bay (Uzar et al., 2010; Aydin et al., 2011; Aydin & Uzar, 2013; 
Aydin et al., 2014; 2015), P. hartmannii was previously unrecorded in 
studies of the region’s dinoflagellate cyst composition. The inner bay, 
where the bloom occurred in November 2023, is the shallowest area 
with limited water circulation and significant riverine inflows. Sediment 
dredging activities carried out in this area to enhance limited water cir-
culation may have introduced or reintroduced the P. hartmannii resting 
cysts into İzmir Bay. These disturbances, combined with the favorable 
temperature regime, potentially explain the sudden appearance of P. 
hartmannii in the bay. However, an alternative explanation for the pre-
viously undetected presence of P. hartmannii in İzmir Bay lies in the 
inherent fragility of its cells. Their delicate morphology could cause 
the cells to deform during the standard fixation procedures used for 
microscopic identification, potentially leading to cell shape changes. 
When combined with a lack of distinctive characteristics, identification 
becomes significantly more complex (Gómez et al., 2024). Because of 
the fragility of P. hartmannii cell wall, it is necessary for future studies 
to address molecular identification techniques (for example, Single-cell 
PCR), since these morphotypes could present genetic divergence com-
pared to other morphotypes collected in distant regions. Furthermo-
re, the rapid mobility and light sensitivity of dinoflagellates can hinder 
identification even when analyzing living samples (Gárate-Lizárraga et 
al., 2009). Microscopic examinations revealed a decrease in motility of 
live cells exposed to light for 20 minutes, followed by complete cessa-
tion of movement, cell swelling, and ultimately, cell lysis (Supplemen-
tary Material Video 1 and Video 2).

Gárate-Lizárraga et al., 2016; Thangaraj et al., 2017), the maximum 
abundances in İzmir Bay occurred at a notably lower temperature of 
14.84 °C. This was accompanied by a wider temperature range (15 
- 28°C) observed throughout the study period by Tang et al. (2013). 
Aktan and Keskin (2017) observed that the vegetative stage can occur 
at temperatures as low as 10°C, supporting the adaptability of the spe-
cies to varying thermal conditions. This highlights the potential for P. 
hartmannii to bloom under diverse environmental conditions. 

Laboratory studies have shown that P. hartmannii possesses several 
key features that likely contribute to its successful bloom formation. Lee 
et al. (2015) found evidence of a mixotrophic nature, allowing it to utilize 
both light and organic matter for nutrition. This mixotrophy probably pro-
vides a competitive advantage during blooms, potentially explaining the 
observed monospecific blooms. Chai et al. (2020) demonstrated its ability 
for homothallic reproduction, which simplifies reproduction and poten-
tially aids in population maintenance and growth during blooms. Tang 
et al. (2013) showed acute ichtyotoxicity in a laboratory culture. Kwak et 
al. (2022) demonstrated a wide temperature tolerance for germination 
(10 - 30°C), with high germination rates exceeding 90 % at 15 - 20 °C 
in a laboratory setting. This flexibility in germination temperature likely 
contributes to the bloom-forming potential of this species. Overall, these 
studies conducted in a laboratory setting highlight several factors that 
may contribute to the success of P. hartmannii blooms.

Globally, most records of P. hartmannii document its presence in cyst 
form (Matsuoka & Fukuyo, 1986; Morquecho & Lechuga-Devéze, 2003; 
Wang et al., 2004; Pospelova et al., 2004; Fuji & Matsuoka, 2006; Mizus-
hima et al., 2007; D’costa et al., 2008; Pospelova & Kim, 2010; Pospelova 
et al., 2010; Price & Pospelova, 2011; Fertouna-Bellakhal et al., 2014; 
Balkis et al., 2016; Rubino et al., 2017; Di Poi et al., 2019; Dzhembekova 
et al., 2020; Rachman et al., 2022; Kwak et al., 2022; Liu et al., 2023). 
Records of its motile or vegetative form are less common (Hulburt, 1957; 
Matsuoka & Fukuyo, 1986; Peña-Manjarrez et al., 2005; Kim et al., 2008; 
Hoppenrath et al., 2009., 2010; Escobar-Morales & Hernández-Becerril, 
2015; Aktan & Keskin, 2017; Chai et al., 2020). Blooms of this dinoflage-

Figure 2. Different views of the Polykrikos hartmannii bloom in Izmir Bay, Aegean Sea, Eastern Mediterranean, in November 2023.
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Table 1. Physicochemical variables measured in Izmir Bay in November 2023. Temperature (C°), Salinity (‰), PO4-P: orthophosphate, NOx: nitrite 
+ nitrate nitrogen, NH4-N: ammonium, Si: silicate.

Stations Temperature (C°) Salinity  PO4-P NOx NH4-N Si 

6 19.21 38.56 0.02 0.34 0.47 1.15

15 18.26 38.42 0.07 0.26 1.36 1.78

17 16.78 38.56 0.02 0.05 0.04 0.84

20 18.13 38.34 0.04 1.13 0.65 3.52

22 15.25 37.83 0.15 2.03 3.47 4.14

28 15.87 37.92 0.18 1.82 2.50 4.12

29 14.84 38.02 2.23 12.06 24.15 22.25

F1 17.37 39.23 0.02 0.05 0.19 0.58

F3 17.43 39.23 0.02 0.05 0.70 0.45

F5 17.35 39.23 0.02 0.05 0.72 0.56

M2 17.46 38.71 0.02 0.05 0.04 1.18

Figure 3. Light microphotographs of Polykrikos hartmannii from Izmir Bay (A-I): single cells of Polykrikos hartmannii (A); ventral view of a two-celled chain showing 
general cell shape, cingulum, and the connection between the two zooids (B-E); a colony stressed by longer exposure in deeper focus, showing nucleus (n) (F, G) 
and lysis of the cell (H, I). Black arrows show two transverse furrows, white arrows show the visible border between the two zooids, and yellow arrows show the 
longitudinal flagellum. Scale bars: 40 μm
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Further monitoring of the unarmored dinoflagellate P. hartmannii 
motile and cyst forms in İzmir Bay, including investigations into the phy-
sicochemical and biological factors driving its bloom formation, is crucial 
for understanding its ecological role and potential impacts. These efforts 
will yield invaluable insights for future management and mitigation stra-
tegies related to this species. This first observed P. hartmannii bloom 
highlights the need to investigate bloom-formation mechanisms and 
potential environmental impacts specific to the Mediterranean region.
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RESUMEN
Antecedentes. El aumento en el intervalo de distribución de las plantas acuáticas invasoras (PAI) amenaza a 
los ecosistemas de agua dulce. No obstante, el estado del arte de la biología de las invasiones se ha centrado 
en los métodos de control, rasgos invasivos e impactos al ecosistema, pero poco en las interacciones inva-
sor-ecosistema, que permita ampliar el entendimiento del fenómeno y proponer medidas de gestión integral 
Objetivos. Este artículo de revisión sistematiza la información disponible de Pontederia crassipes en un marco 
de manejo integral. Métodos. Se realizó un análisis de coocurrencia con el software Vosviewer® para identificar 
y evaluar las diferentes líneas de conocimiento. Con base en criterios para la conservación del paisaje, se realizó 
un análisis cualitativo y narrativo para discutir el manejo ecosistémico e integral de P. crassipes. Resultados. 
A partir de 1970 las investigaciones de la especie aumentaron exponencialmente, India, China y Sudáfrica 
destacaron en sus aportaciones del control y manejo. Las principales líneas de investigación identificadas en el 
análisis bibliométrico fueron “Biosorción y tratamiento de aguas”, “Aprovechamiento, composta y biocombus-
tible”, “Control de malezas y ecosistemas”, “Fitorremediación y metales pesados” y “Humedales artificiales y 
remoción de nutrientes”. Las tendencias muestran un camino favorable para el enfoque integral de P. crassipes. 
No obstante, aún falta acentuar esfuerzos en aspectos sociales y políticos, factores antrópicos, procesos a nivel 
de cuenca y multi-escala. Se proponen trece cambios de paradigmas, inspirados en criterios basados en la 
ecología del paisaje. Conclusiones. El manejo de P. crassipes deberá de considerar el contexto local, el manejo 
conjunto especie-ecosistema y esquemas adaptativos de largo plazo. Este estudio aporta un marco general 
para el manejo integral de P. crassipes y vislumbra aproximaciones conceptuales y prácticas.

Palabras calve: enfoque ecosistémico, lirio acuático, manejo sostenible, resiliencia, ecología del paisaje.

ABSTRACT
Background. Expansions in the range of invasive alien macrophytes (IEM) threaten freshwater ecosystems. 
However, the state of the art of invasion biology, not much attention has been given to invader-ecosystem interac-
tions that would allow us to expand the understanding of the phenomenon and propose comprehensive manage-
ment measures; predominating studies focused on control methods, invasive traits and impacts to the ecosystem. 
Goals. This review article centers on contextualizing the available information about Pontederia crassipes or wa-
ter hyacinth in an integrated management framework. Methods. A co-occurrence analysis was performed using 
Vosviewer® software to identify and evaluate the different lines of knowledge on the topic. Based on landscape 
conservation criteria, a qualitative and narrative analysis was conducted to discuss the ecosystemic and integra-
ted management of P. crassipes. Results. Since 1970, research on the species increased exponentially. Countries 
such as India, China and South Africa have stood out in their contributions to control and management. The main 
lines of research identified in the bibliometric analysis were five: “Bisosorption and water treatment”, “Use, com-
post and biofuel”, “Weed control and ecosystems”, “Phytoremediation and heavy metals” and “Artificial wetlands 
and nutrient removal”. These trends indicate a favorable path for the comprehensive approach to P. crassipes. 
However, efforts still need to be emphasized on social and political aspects, anthropic factors, basin-level and 
multi-scale processes. Thirteen paradigm shifts are proposed, inspired by criteria based on landscape ecology. 
Conclusions. The management of P. crassipes will require considering the local context, the joint species-ecosys-
tem management and long-term adaptive schemes. This study provides a general framework for the integrated 
management of P. crassipes and aims to offer conceptual and practical approaches.

Key words: ecosystem approach, landscape ecology, resilience, sustainable management, water hyacinth.
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vidad de los esquemas de control tradicionales y con ello la necesidad 
de proyectos integrales, es así como en México no se ha observado 
un avance significativo en el control de P. crassipes. Así, para 1977 se 
registró 402.62 km2 de aguas infestadas (Contreras & Carlos, 1981) y 
en la actualidad (2023) la cobertura se estima por arriba de los 400 
km2, aunque no se dispone de una evaluación precisa (CONABIO, 2022).

Acabar con las invasiones del lirio acuático se percibe complejo, 
pues esta especie cuenta con una alta tasa de crecimiento y repro-
ducción (Imaoka & Teranishi, 1988), tolerancia a un amplio intervalo 
de condiciones (Haller et al., 1974; Wan et al., 2006; You et al., 2013) y 
persistencia a largo plazo en los bancos de semillas (Sullivan & Wood, 
2012). Así también, las invasiones se han favorecido con el incremento 
de los impactos antropogénicos y los altos niveles de nutrientes (Car-
penter et al., 2011; Rodríguez-Merino et al., 2018). A su vez, un grupo 
de expertos de “The International Aquatic Plants Group” enfatizó la ne-
cesidad de estudios más complejos, enfocados a interacciones a dis-
tintas escalas espacio-temporales, pues estos se ocupan para mejorar 
la predictibilidad de los patrones comunitarios y para la planificación 
de acciones de restauración y gestión de mayor impacto (Hofstra et 
al., 2020).

En este sentido, el presente artículo se centra en revisar de for-
ma cuantitativa y cualitativa la literatura científica relacionada con P. 
crassipes para contextualizarla en un marco para su manejo integral, 
considerando criterios de la ecología del paisaje. La necesidad de pers-
pectivas ecosistémicas, holísticas y a multi escala ya ha sido enfatizada 
en el control de las PAIs (Hill et al., 2020; Hofstra et al., 2020; Howard 
& Chege, 2007; Navarro, 2000). No obstante, aunque el número de pu-
blicaciones para el estudio de las PAIs ha aumentado desde la década 
de 1960, de estas 32.8% se enfocan a las características que hacen 
invasora a la especie, el 9.3% a la susceptibilidad de las comunidades 
a ser invadidas y el 8.1% al estudio conjunto de ambos procesos, lo que 
refleja un sesgo de enfoque y una falta de integración de la interacción 
invasor-ecosistema (Evangelista et al., 2014).

MÉTODOS

Se realizó un análisis cuantitativo de la literatura sobre Pontederia cras-
sipes presente en la base de datos de Scopus®, a través de la minería 
de texto y creación de redes de coocurrencia de palabras clave (RCPC) 
con el uso del software Vosviewer® (Liden University, 2023). A su vez se 
descargaron todos los resultados correspondientes a la búsqueda (Wa-
ter hyacinth OR Eichhornia crassipes OR Pontederia crassipes) de sus 
secciones: título, resumen palabras clave y año. Se incluyó el sinónimo 
taxonómico “Eichhornia crassipes (Martius) Solms” en la búsqueda por 
su relevancia bibliográfica, 22 veces más resultados que P. crassipes 
en Google Académico; esto debido a una actualización reciente de la 
filogenia basada en nuevos datos morfológicos y moleculares que deli-
mitó el género Eichhornia dentro de Pontederia (Pellegrini et al., 2018).

El RCPC es un gráfico bidimensional que representa la relación de 
los términos analizados y los reúne en unidades conocidas como clus-
ters. Estos son grupos de palabras que se forman por la “proximidad” 
de sus elementos en función a su coincidencia en los documentos, me-
dida dada por la divergencia de Kullback-Leibler que permite comparar 
la relevancia de coocurrencia entre sintagmas nominales y así formar 
grupos cuya relación conforman un “tema” (van Eck & Waltman, 2011). 
Adicionalmente, de la base de datos del Sistema Global de Informa-

INTRODUCCIÓN

Los ecosistemas de todo el mundo continúan modificándose por la pre-
sencia de especies invasoras (EI) (Seebens et al., 2017). Los de agua 
dulce son afectados tanto por EI, como por alteraciones en las con-
diciones del hábitat, en particular por sobrexplotación, regulación del 
caudal, contaminación y cambio de uso del suelo (Dudgeon, 2019). La 
presencia de EI se correlaciona espacialmente con la de especies ame-
nazadas (Bellard et al., 2016; Tasker et al., 2022), aunque la influencia 
de otros estresores como los relacionados a la perdida de hábitat, hace 
poco probable que estas sean los únicos impulsores de la extinción de 
especies (Bellard et al., 2016). Plantas acuáticas invasoras (PAI) prove-
nientes de los trópicos son prolíficas y modifican rápidamente el paisaje 
(Thomaz et al., 2015). Por lo que sus impactos junto con modificacio-
nes impulsadas por el cambio climático y presiones antrópicas locales 
pueden provocar el colapso de sistemas de agua dulce (Lind et al., 
2022). Es importante aclarar que la etiqueta de invasor será usada para 
aquellas especies de plantas que se han naturalizado y que producen 
descendencia reproductiva, en el caso concreto para aquellas que se 
propagan por raíces, rizomas, estolones o tallos rastreros con un creci-
miento >6m/3 años (Richardson et al., 2000).

El jacinto de agua o buchón de agua también conocido como lirio 
acuático, nombre con el que será referido en este documento (Ponte-
deria crassipes C. Martius), es una macrófita acuática libre flotadora 
de la familia Pontederiaceae (Cook, 1998). Es originaria de la cuenca 
del Amazonas, en el Continente Americano, con su posterior dispersión 
natural a Sudamérica e introducción al Caribe, Centro y Norteamérica 
(Barrett & Forno, 1982). En el año 2000 la Unión Internacional para la 
conservación de la naturaleza (IUCN por sus siglas en inglés) incluyó a 
P. crassipes en la lista “100 de las peores especies exóticas invasoras 
del mundo”, por ser estas consideradas como la segunda causa de per-
dida de hábitat y extinción de especies (Boudjelas et al., 2000). Como 
especie exótica tiene una distribución pantropical (Coetzee et al., 2009), 
que podría extenderse a zonas templadas por el incremento de la tem-
peratura global, y ante la falta de legislaciones que prevengan su pro-
pagación (Coetzee et al., 2017; Zhang et al., 2010). A su vez, Pontederia 
crassipes puede ser clasificada en un subgrupo dentro de las especies 
invasoras denominado “transformadores” debido a su capacidad de 
modificar la condición o forma del ecosistema de manera sustancial, 
no obstante el término común referido será el de “invasor” o PAIs para 
plantas acuáticas invasoras; otro término valido y que será mencionado 
es el de “maleza”, para aquellas plantas, no necesariamente exóticas, 
que crecen en sitios no deseados y provocan daños económicos y am-
bientales detectables (Richardson et al., 2000).

Las estrategias de manejo para el control de P. crassipes, incluyen: 
remoción, trituración y el uso de agentes químicos o biológicos. De 
estas, se ha observado que la implementación integrada de dos o más 
métodos ofrece mejores resultados (cercano al 100%) que las que uti-
lizan solo uno (64.4%) (Karouach et al., 2022). No obstante, el control 
del lirio no resuelve el estado de degradación del sistema, pues este no 
es el problema per se, ya que su dominancia responde a alteraciones 
hidrológicas y a la carga de nutrientes, que han afectado la resiliencia 
del ecosistema (Salgado et al., 2019). Esto provoca que las invasiones 
persistan aun con un control exitoso, favorecidas por las interacciones 
químicas y biológicas del ecosistema (Jeppesen et al., 2007), que, de 
no considerarse en el manejo, puede ser perturbado el equilibrio del 
sistema y provocar un cambio de estado a uno dominado por cianobac-
terias (Lugo et al., 1998). Experiencias previas evidencian la inefecti-
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tendencias de investigación hacia el desarrollo de una perspectiva in-
tegral, para esto se eligieron como referencia los criterios para la con-
servación del paisaje del artículo de Lindenmayer et al. (2008). Para 
cada criterio se establecieron palabras clave seleccionadas de forma 
cualitativa por su relevancia teórica, metodológica y de manejo, dentro 
de cada contexto (tabla 1). La búsqueda se realizó en Scopus® utilizan-
do operadores booleanos: water hyacinth OR Eichhornia crassipes OR 
Pontederia crassipes AND “Palabra clave” (en inglés). 

ción sobre la Biodiversidad (GBIF, 2024) se descargaron los registros 
de presencia de P. crassipes. El cambio de tendencia en el número de 
registros fue analizado mediante la prueba de Chow (Lee, 2008), para 
validar estadísticamente la existencia de un cambio estructural entre 
los modelos de regresión lineal de los dos periodos donde se propone 
un cambio de tendencia.

Para definir el marco general abordado en esté artículo, también se 
realizó una búsqueda bibliométrica de P. crassipes enfocada en ubicar 

Tabla 1. Palabras clave utilizadas en el análisis bibliométrico para ubicar las tendencias investigativas de Pontederia crassipes desde un enfoque 
integral, con base a los 13 criterios de Lindenmayer et al., 2008.

Criterios propuestos por Lindenmayer et al. (2008) Palabras clave utilizadas en la búsqueda de literatura (traducción entre paréntesis)

Establecer metas.
1. Desarrollar visiones compartidas de largo 

plazo y con objetivos cuantificables,
Conservation, goal, economic, social, preservation, restoration, political, management, 
planning (conservación, meta, económico, social, preservación, restauración, política, 
gestión, planificación).

Criterios espaciales.

2. Gestionar todo el mosaico, no solo las piezas. Patch, mosaic, community, landscape, environment, habitat, mats (parche, mosaico, co-
munidad, paisaje, medio ambiente, hábitat, esteras).

3. Considerar tanto la cantidad como la confi-
guración del hábitat y tipos particulares de 
cobertura terrestre.

Configuration, alternative stable state, threshold, model, dynamics, heterogeneity, homo-
geneity (configuración, estado estable alternativo, umbral, modelo, dinámica, heterogenei-
dad, homogeneidad).

4. Identificar especies, procesos y elementos del 
paisaje desproporcionadamente importantes.

Key resources, impact, ecosystem modification, interactions, assemblage, community 
effects, anthropic, competition (recursos clave, impacto, modificación del ecosistema, 
interacciones, ensamblaje, efectos en la comunidad, antrópico, competencia).

5. Integrar los ambientes acuáticos y terrestres. Terrestrial, basin, watershed, riverside, nutrient input, floodplain, floods, land-use, transi-
tion zone, connectivity (terrestre, cuenca, cuenca hidrográfica, ribera, aporte de nutrientes, 
llanura aluvial, inundaciones, uso de la tierra, zona de transición, conectividad).

6. Utilizar una clasificación del paisaje y modelos 
conceptuales adecuados a los objetivos.

Physiographic, mapping, landscape classification, geographic information system, 
land-cover (fisiográfico, cartografía, clasificación del paisaje, sistema de información 
geográfica, cobertura del suelo).

Criterios temporales.
7. Mantener la capacidad de los paisajes para 

recuperarse de las perturbaciones.
Disturbances, recovery, resilience, response, regime shift, succession, drivers (disturbios, 
recuperación, resiliencia, respuesta, sucesión, factores determinantes).

8. Gestionar para el cambio. Global change, climate change, prevention, mitigation, adaptation (ambio global, cambio 
climático, prevención, mitigación, adaptación).

9. Los desfases temporales entre eventos y 
consecuencias son inevitables.

Resurgence, decline, long-term, management effects, period, paleolimnological, historical, 
side-effects (resurgimiento, declive, largo plazo, efectos de manejo, período, paleolimnoló-
gico, histórico, efectos secundarios).

Enfoques de gestión.
10. Gestionar en un marco experimental. Experimental, mesocosms, perspectives, intervention risk, potential scenarios, lessons 

learn (experimental, mesocosmos, perspectivas, riesgo de intervención, escenarios poten-
ciales, lecciones aprendidas).

11. Gestionar tanto las especies como los ecosis-
temas.

Ecosystem service, bioremediation, rehabilitation, restoration, removal, containment, era-
dication (servicio ecosistémico, biorremediación, rehabilitación, restauración, remoción, 
contención, erradicación).

12. Gestionar a múltiples escalas. Multiple scales, multiscale, inter-dependent, holistic, local scale, regional scale, large sca-
le, global scale (múltiples escalas, multiescalar, interdependiente, holística, escala local, 
escala regional, gran escala, escala global).

13. Permitir la contingencia. Latitude, altitude, tropical, temperate, local conditions, phenology, evaluation plan, specifi-
city context, adaptive management (latitud, altitud, tropical, templado, condiciones locales, 
fenología, plan de evaluación, contexto especifico, manejo adaptativo).
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RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Tendencias de investigación

Estado del conocimiento sobre el lirio acuático. Se encontraron 
3,228 artículos de P. crassipes en Scopus® para la búsqueda gene-
ral (water hyacinth OR Eichhornia crassipes OR Pontederia crassipes), 
del periodo 1943-2023. Los estudios de esta especie han aumentado 
exponencialmente (modelo polinómico, R2=0.89) desde la década de 
1980. En el análisis bibliométrico, el periodo anterior a 1970 registró 
un promedio menor a una publicación por año (7 artículos en 23 años), 
mientras que en esa década la media fue de 4.7 artículos anuales, en 
1980 se observó una tendencia en aumento (Fig. 1). Un patrón similar 
se observó en los reportes de la presencia de P. crassipes del GBIF 
(1923-2024), aunque con un coeficiente cuadrático negativo (Fig. 1), 
indicando que el ritmo en aumento se está ralentizando (modelo poli-
nómico, R2=0.46). No obstante, en la década de los 70´s del siglo XX 
hubo un cambio en la tendencia lineal de aproximadamente 7.8 veces 
mayor, comparado con los periodos de 1923-1969 y 1970-2023, que 
resultaron en una aceleración notable en el número de registros para 
el periodo reciente (Chow p < 2.2e-16). Este escenario coincide con lo 
observado por Seebens et al. (2017), quienes reportaron un aumento 
en el número de registros de especies exóticas alrededor del mundo 
entre 1970 a 2014, aunque para plantas vasculares este aumento ya se 
percibía desde el siglo XIX y se mantuvo durante el siglo XX.

Principales regiones y áreas de investigación. El análisis bibliomé-
trico mostró que el país con mayor número de presencias en la búsque-
da de P. crassipes fue la India seguida de China, Brasil, Estados Unidos 
y Sudáfrica (tabla 2). Los conceptos asociados al análisis sugirieron dis-
tintos enfoques de manejo entre India, China y Sudáfrica, en la India se 
centran en la fitorremediación de aguas residuales e industriales desde 
los humedales, mientras que China integra una perspectiva ecosistémi-
ca a través de monitoreos ambientales, seguimiento de comunidades 
bióticas y combate a la eutrofización por cosecha del lirio acuático. En 

Para la construcción de las bases de datos se generó, por palabra 
clave, una búsqueda y un archivo extensión “.ris” y se integró un único 
archivo por grupo de criterios (4). De las bases de datos resultantes, se 
eliminaron aquellas palabras que se repetían en al menos tres o cuatro 
de estos, reduciendo el ruido causado por conceptos menos específi-
cos, “palabras vacías” o “stop words” en inglés.

Posteriormente se discuten las implicaciones del manejo de Pon-
tederia crassipes a través de un análisis narrativo (cualitativo) de la 
literatura académica relacionada a la especie (Ryan & Bernard, 2003). 
Para orientar la búsqueda se utilizaron los descriptores estandarizados 
ya definidos (tabla 1), esta se llevó a cabo en el buscador académico 
gratuito Google Académico, la literatura consultada incluyó artículos de 
investigación, revisiones y libros en español e inglés, así como publica-
ciones oficiales de instituciones internacionales y/o gubernamentales. 
La selección de la información presentada se definió con base en los 
criterios de Lindenmayer et al. (2008), a su vez, a través de la codifica-
ción de la información que se clasificó en cuatro categorías orientadas 
a contestar las siguientes preguntas: ¿El manejo de P. crassipes con-
sidera factores locales o se puede formular una propuesta universal? 
¿Existen características deseables y no deseables de P. crassipes que 
influyan en la propuesta de su manejo? ¿Es necesario contemplar la 
restauración del medio para el manejo de P. crassipes? ¿Qué otras con-
sideraciones deben ser tomadas en cuenta para un manejo integral de 
P. crassipes?, con las cuales se buscó reconocer y proponer cambios 
de paradigmas para el manejo de P. crassipes diferenciando enfoques 
no integrales de integrales. Por último, las reflexiones derivadas de las 
preguntas planteadas se organizaron en un marco general que sintetiza 
los aspectos clave para abordar el tema de manera exhaustiva y holís-
tica, estructurado en cuatro dimensiones, para la gestión de un plan 
de manejo para P. crassipes. Los componentes de estas dimensiones 
se definieron mediante criterios específicos de relevancia y actualidad, 
establecidos a partir de lo abordado entorno a los criterios de conser-
vación del paisaje.

Figura 1 Tendencias en el número de publicaciones (Scopus®) y en el número de registros de presencia (GBIF) para Pontederia crassipes de 1970 a 2023. El dato 
correspondiente al año 2008 (3841 registros) se excluyó por ser considerado un valor atípico.
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prima y finalmente en el estudio y evaluación de los métodos de con-
trol aplicados e impactos ecológicos asociados (Fig. 2). En el análisis 
temporal, de la búsqueda orientada a ubicar perspectivas integrales 
(tabla 4 y véase tabla 1), en el grupo “Establecer metas” se observó 
un constante interés en las últimas décadas (2000-2023) en el manejo 
integral. Se hace alusión al desarrollo de metas conjuntas al manejo del 
lirio acuático, como lo son la conservación y el desarrollo de activida-
des económicas (pesca y ganadería). En los años recientes 2020-2023 
resaltó además la tendencia a considerar aspectos logísticos de soste-
nibilidad y económicos.

En el grupo “Criterios espaciales” en los años 2010-2023 desta-
có el estudio de las comunidades bióticas asociadas al lirio acuático; 
de macroinvertebrados (2010-2019), con Cornops aquaticum (Bruner, 
1906) como la especie de mayor interés (control biológico) y de la co-
munidad microbiana asociada a la rizosfera (2020-2023). En el último 
periodo destacó también la introducción de tecnologías para el moni-
toreo satelital. Los términos asociados a “Criterios temporales” (2000-
2023) sugieren un interés en la comprensión de las respuestas fisioló-
gicas del lirio acuático a factores bióticos y abióticos. De 2000-2009 se 
incluye a Paspalum spp., que junto al lirio acuático se ha estudiado su 
ecología en sistemas como el Río Amazonas, Paraná y Orinoco (América 
del Sur),  mientras que del 2010-2019 las tendencias se enfocaron al 
control de las poblaciones del lirio acuático y de sus implicaciones a 
posteriori, destaca Microcystis aeruginosa Kützing, como una de las 
principales cianobacterias con florecimientos en aguas eutróficas y que 
es limitada por el efecto alelopático de P. crassipes. Finalmente, en el 
grupo “Enfoques de gestión” predominó como tema la biorremediación 
(2000-2023) con conceptos que se relacionan con la biosorción de me-
tales pesados, tratamiento de aguas y fitorremediación. 

Sudáfrica los esfuerzos académicos se focalizaron en el control bioló-
gico, destaca como tema el uso del insecto Eccritotarsus catarinensis 
(Carvalho, 1948) (mírido). Por otro lado, Brasil se centró en aspectos 
ecológicos de P. crassipes en las llanuras de inundación, humedales 
naturales y aguas contaminadas. En Estados Unidos, California (delta 
Sacramento-San Joaquín) fue la localidad de mayor interés en el con-
trol de P. crassipes enfocada como maleza. África destaca como región, 
enfatizando los lagos del este, Lago Victoria (Kenia) y Lago Tana (Etio-
pía). En Egipto las investigaciones en El Delta del Nilo se centraron en la 
fitorremediación y monitoreo de la contaminación ambiental a través de 
P. crassipes, Ceratophyllum demersum Linnaeus y Phragmites australis 
(Cavanilles) Steudel.

 En el RCPC se aprecian cinco clusters conceptuales sobre el es-
tudio del lirio acuático (Fig. 2 y tabla 3). “Biosorción y tratamiento de 
aguas” centrado en los procesos sorción de contaminantes químicos y 
metales pesados. “Aprovechamiento, composta y biocombustible” en-
focado a estudiar las variables y procesos que participan en la elabora-
ción de estos productos. “Control de malezas y ecosistemas” centrado 
en el monitoreo ambiental y el estudio del impacto de las medidas de 
control, también se presenta Pistia stratiotes Linnaeus,  especie que se 
ha enfocado en la fitorremediación. “Fitorremediación y metales pesa-
dos” orientado a sus aspectos metabólicos y químicos y “Humedales 
artificiales y remoción de nutrientes” centrado en la captura de fósforo 
y nitrógeno para el tratamiento de aguas residuales, profundizando en 
los procesos químicos y microbiológicos asociados.

Tendencias en un contexto integral. En la red de presencias, en las 
tendencias de investigación de la especie también se pudo apreciar la 
demanda de un enfoque integral; en su potencial para el tratamiento de 
aguas y fitorremediación, en su uso y aprovechamiento como materia 

Figura 2 Red de co-presencias de palabras clave de los artículos relacionados a Pontederia crassipes, se observan cinco principales grupos conceptuales. Búsqueda 
bibliométrica en Scopus® (1970-2023).
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de investigación y operativo (Monsalvo Trujano, 1989). Este enfoque 
se vería entonces eclipsado por la trituración mecánica, cuando en 
1971 llega la primera máquina trituradora al Lago de Pátzcuaro, la cual 
en cuatro años logró disminuir a casi la mitad de la cobertura vegetal 
(2,400ha), resultado que impulsó su aplicación al resto del país (Gutié-
rrez López et al., 1994).

No obstante, se continuaron explorando otros enfoques, es así que 
en la década de los 70´s y 80´s, se ve potencial en el control biológico 
con el uso de la carpa herbívora Ctenopharyngodon idella (Valencien-
nes, 1844) y el gorgojo Neochetina eichhorniae Warner, 1970, el pri-
mero generalista y el segundo especifico a la planta (Gutiérrez López 
et al., 1994). En 1991 se desarrolla el Centro Nacional de Referencia 
en Control Biológico de la Secretaría de Agricultura y Desarrollo Rural 
(Camarena Medrano & Aguilar Zepeda, 2014; Martínez Jiménez, 2020). 
Por otro lado en 1988 en el seminario de Control y Aprovechamiento 
del Lirio Acuático se reconoce a las actividades antropogénicas como 
uno de los principales factores que favorecen la reproducción del lirio 
acuático (Díaz Zavaleta et al., 1989). En el mismo evento, además, se 
discuten las implicaciones de su hundimiento sobre la carga orgánica 
del sistema tras su trituración, no obstante, se justifica esta medida 
como una de evento único y, por lo tanto, aunque con impacto negativo 
a corto plazo, beneficioso a la larga (Soto, 1989).

Con este panorama, el desarrollo de perspectivas integrales se 
retrasa en el país, pues el gobierno mexicano se centra en priorizar 
aquellos métodos que ofrezcan soluciones inmediatas, razón por lo 
que entre 1993 y 1994 el Programa de Control de Malezas Acuáticas 
promovió el financiamiento (con recursos federales, estatales e inter-
nacionales) a un número mayor de proyectos basados en herbicidas 
(Gutiérrez López et al., 1994). Sin embargo, con el tiempo se observó 
que estas medidas no eran viables por sus daños al ecosistema, por 
ejemplo, entre 1997 y 1998, un estudio al programa de trituración en la 
presa de Valsequillo Puebla demostró que, aunque las afectaciones del 
triturado a la calidad del agua desaparecían pronto, el pico de anoxia 
y de amoniaco generado había impactado a las comunidades bióticas, 
desapareciendo especies icticas tras la intervención (Mangas-Ramírez 
& Gutiérrez, 2004). Así también en el año 2007 la Comisión de Medio 
Ambiente y Recursos Naturales de la LIX Legislatura de la Cámara de 
Diputados condenó el uso de glifosatos como medida de control, por su 
daño a los ecosistemas y salud humana, enfatizando que el problema 
real estaba en las descargas (Cámara de diputados, 2007).

En lo anterior se observa que hay una tendencia en enfocar a P. 
crassipes en contextos integrales tanto en su control, estudio y apro-
vechamiento. No obstante, si se revisa el número de presencias de los 
conceptos planteados en la búsqueda, se puede percatar que aún hay 
numerosas áreas de oportunidad de investigación (Fig. 3). Por ejemplo, 
en el desarrollo de objetivos, falta fortalecer perspectivas sociales y de 
conservación, además de que no se abordan aspectos políticos. En los 
criterios espaciales predominan aspectos relacionados al conocimiento 
ecológico del lirio acuático, mientras que los factores antrópicos y fisio-
gráficos apenas comienzan a ser atendidos. Por otro lado, los enfoques 
que contemplan al paisaje y a la cuenca son menores, a la vez que se 
omiten términos relacionados (p. eg. mosaico, configuración, umbral, 
heterogeneidad, ribera y conectividad). En los criterios temporales se 
observa un interés inicial sobre el lirio acuático en el contexto del cam-
bio climático, no obstante, respecto a otras ventanas temporales poco se 
ha desarrollado, ya sean pasadas (paleolimnológico e histórico) o futu-
ras (adaptación, prevención, largo plazo), así como de las relacionadas 
a procesos ecológicos (recuperación, sucesión, declive, resurgimiento). 
Finalmente, en los enfoques de gestión, la mención de conceptos que 
sugieran aspectos adaptativos, de aprendizaje, evaluación y servicios 
ecosistémicos es baja, además de haber una ausencia en la comprensión 
de la especie a distintas escalas (multi escala, local, regional y global).

La trayectoria de México en el manejo del lirio acuático. En México, 
la contención del lirio acuático se ha centrado en su control, en los 50´s 
con el uso de herbicidas, en los años 70´s con la trituración y en los 
años 80´s se abre el panorama al control biológico y a su cosecha, esta 
última considerada inviable. Su introducción se estima en la época del 
porfiriato (1876-1911) debido a su belleza ornamental, con su primer 
registro en 1926 (Gutiérrez López et al., 1994) y su posterior extensión 
en el país, con una cobertura estimada de 40,262 hectáreas en 1977 
(Contreras & Carlos, 1981). En los años cincuenta en el Lago Cajititlán, 
Jalisco, se aplicó por primera vez el herbicida 2,4-D para la contención 
del lirio acuático, medida que duró 7 años para después presentar una 
reinfestación. En México, otros herbicidas utilizados han sido glifosa-
to, Diquat, Paraquat y combinaciones de estos (Gutiérrez López et al., 
1994). Dos décadas después, en 1973, surge una propuesta de manejo 
sostenible, dirigida por el Programa Nacional de Aprovechamiento Fo-
rrajero, en la presa de Valsequillo en Puebla, para vincular la cosecha 
del lirio acuático con su uso como alimento para el ganado. No obs-
tante, el programa se consideró inviable por motivos presupuestales, 

Tabla 2. Países y regiones con mayor número de presencias en el análisis bibliométrico de Pontederia crassipes en Scopus® de 1970 a 2023.

País Presencias Regiones geográficas Presencias
India 107 África 47
China 67 Lago Victoria 41
Brasil 60 América del Sur 38
Estados Unidos 43 Lagos del este de África 31
Sudáfrica 38 África subsahariana 30
Egipto 37 Asia 29
Argentina 27 Eurasia 28
Kenia 26 Norte América 19
Nigeria 23 Río Paraná 16
Etiopía 18 Asia del sur 15
México 18 California 11
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(1975-2020), según datos de InvaCost (Macêdo et al., 2024). En China 
de 1990 al 2000 la extracción manual del lirio acuático significó un 
gasto anual de 12 millones de dólares (Jianqing et al., 2000) y afectó 
actividades como la pesca, navegación mercantil y funcionamiento de 
hidroeléctricas (Lu et al., 2007). En el Lago Tana, Etiopía, un programa 
de remoción manual (2012-2018) se valoró insostenible en lo econó-
mico (un millón de dólares) y en lo social, debido al trabajo forzado 
(Enyew et al., 2020). En temas de salud, en El Lago Victoria, el lirio 
acuático favoreció la presencia de especies como Biomphalaria suda-
nica (E. von Martens, 1870) y Bulinus africanus (Krauss, 1848), vectores 
de la esquistosomiasis (Gichuki et al., 2012), y en Ghana, en el Río 
Tano se percibió un aumento en los casos de malaria, lo que afectó la 
posibilidad educativa de los niños en la región (Honlah et al., 2019). Por 
otro lado, una estrategia de control mal implementada puede provocar 
el florecimiento de cianobacterias causando afectaciones dermatoló-
gicas, hepáticas y neurológicas por cianotoxinas (Berry et al., 2011; 
Rivera Barquero, 2008). Los impactos ecológicos se relacionan con 
modificaciones fisicoquímicas del ecosistema y se abordan a detalle 
en apartados posteriores.

Así, la invasión del lirio acuático y su mala gestión, generan ma-
lestares tanto económicos como sociales y de salud. No obstante, los 
programas de manejo bien enfocados pueden generar más beneficios 
que costos, esto considerando que los gastos por daños se calculan en 
18 veces más a los destinados en gestión (Macêdo et al., 2024). En el 
estado de Luisiana, EEUU, se determinó una relación costo-beneficio 
de 1:34 para un programa combinado de control biológico-herbicida 
respecto a los beneficios generados (195 millones de dólares anua-
les) por los servicios ecosistémicos (Wainger et al., 2018). La viabilidad 
económica de los programas de manejo también puede soportarse en 
el uso del lirio acuático para la elaboración de productos y su apro-
vechamiento como piensos, compostas, biocombustibles y materiales 
de adsorción (López Jerves, 2012; Reyes de Cabrales, 2009; Suárez, 
2017; Zambrano-Saltos et al., 2022). Esto ha permitido vislumbrar la 
cosecha del lirio acuático en un marco rentable, además de permitir el 
desarrollo de objetivos sociales y ecológicos (Harun et al., 2021).

No obstante, aun con los avances, el problema persiste práctica-
mente en las mismas dimensiones que las de hace un siglo. Cómo 
se mencionó anteriormente, actualmente la extensión del lirio acuático 
se estima por arriba de las 40,000 hectáreas (CONABIO, 2022). De tal 
forma que para el 2018 de 71 cuerpos de agua analizados 49 presen-
taban alguna especie de planta invasora. Presentándose en lagos como 
el de Chapala, Pátzcuaro y Cuitzeo, donde la pesca se ha abandonado 
como actividad viable y la agricultura como alternativa ha agravado el 
problema, incrementando el aporte de fertilizantes y sedimentos por 
erosión (Martínez Jiménez & Gómez Balandra, 2019). Adicionalmen-
te el Instituto Mexicano de Tecnología del Agua (IMTA) señala que hay 
un desconocimiento generalizado y falta de involucramiento por par-
te de los tres niveles de gobiernos, de la Comisión Nacional de Agua 
(CONAGUA) y de las comisiones estatales y municipales relacionadas 
(Martínez Jiménez & Gómez Balandra, 2019). El poco entendimiento 
del problema se refleja en el Programa de Control de Malezas de 1993, 
por el cual se limpiaron 40 mil hectáreas de lirio acuático para después 
presentarse un rebrote generalizado (Martínez Jiménez et al., 2003). Es 
así que en la práctica el panorama no ha cambiado, pues los programas 
nacionales para el control de malezas continúan autorizando la venta y 
compra de herbicidas (Espinosa García & Vibrans, 2006) y los rebrotes 
no cesan en los sistemas de agua dulce alimentados con descargas 
urbanas (Martínez Jiménez & Gómez Balandra, 2019). Por lo que se 
puede concluir que, aunque en México se ha planteado la necesidad de 
un enfoque integral para el manejo de P. crassipes aún faltan esfuerzos 
para llevarlos a la práctica.

Rompiendo con viejos paradigmas. Convertir al adversario en aliado

Eje 1. Cada situación tiene su contexto.

Identificar y coordinar objetivos. La invasión de P. crassipes provoca 
problemáticas sociales, económicas y ecosistémicas, no obstante, un 
enfoque de manejo que englobe objetivos conjuntos en estos ámbitos y 
evaluados localmente puede motivar escenarios que generen bienestar 
(tabla 5, criterio 1). Las invasiones de agua dulce por PAIs representa-
ron una pérdida de 32 mil millones de dólares a la economía mundial 

Tabla 3.Principales palabras clave por cluster en el análisis bibliométrico de Pontederia crassipes en Scopus® de 1970 a 2023. El número de pre-
sencias por palabra clave se muestra entre paréntesis.

Cluster Palabras claves asociadas (Traducción entre paréntesis)

Biosorción y tratamiento de aguas. Water pollutants (chemical) (276), adsorption (189), pH (185), chemistry (170), po-
llutant removal (164) (contaminantes del agua (químicos), adsorción, pH, química, 
eliminación de contaminantes).

Aprovechamiento, composta y bio-
combustible.

Biomass (385), controlled study (302), cellulose (144), temperature (102), fermen-
tation (98) (biomasa, estudio controlado, celulosa, temperatura, fermentación).

Control de malezas y ecosistemas. Water quality (219), Pistia stratiotes Linnaeus (164), eutrophication (140), invasive 
species (137), wetland (134) (calidad del agua, Pistia stratiotes, eutrofización, es-
pecies invasivas, humedal).

Fitorremediación y metales pesados. Phytoremediation (374), water pollution (271), heaymetals (228), biodegradation 
(environmental) (214), metabolism (184) (fitorremediación, contaminación del 
agua, metales pesados, biodegradación (ambiental), metabolismo).

Humedales artificiales y remoción 
de nutrientes.

Nitrogen (240), Wastewater treatment (227), phosphorus (185), wetlands (149), 
sewage (143) (nitrógeno, tratamiento de aguas residuales, fósforo, humedales, 
aguas residuales).
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sitios para una metodología dada (tabla 5, criterio 13). Así, estudios 
en el Río Saigón (Vietnam) y el Humedal Anzali (Irán), presentaron una 
mayor abundancia de lirio acuático en estaciones secas que en lluvias, 
esto probablemente por la inestabilidad causada ante el incremento del 
flujo hídrico (Janssens et al., 2022; Zarkami et al., 2021). Caso contra-
rio, en el Río Letaba, en Sudáfrica, el lirio acuático infestó al río en un 
63,82% en la temporada húmeda y en un 28,34% en la seca, atribuido 
a un mayor crecimiento por el incremento de la temperatura y disponi-
bilidad de nutrientes debido a las escorrentías provenientes de zonas 
agrícolas (Thamaga & Dube, 2019), mientras que en el Lago Tana, en 
Etiopía, las lluvias aumentaron la disponibilidad de aguas someras pre-
feridas por el lirio acuático (Dersseh et al., 2020). A su vez, los valores 
locales en la temperatura, densidad y disponibilidad de nutrientes, que 
afectan la tasa de crecimiento del lirio acuático, deben ser una conside-
ración relevante para aquellos programas que contemplan la cosecha 
de biomasa (Center & Spencer, 1981; Imaoka & Teranishi, 1988; Reddy 
et al., 1990).

Las condiciones bióticas también pueden variar, por ejemplo, las 
interacciones del lirio acuático son menos predecibles en zonas tropi-
cales, lo cual se puede deber a diversos factores. Por ejemplo, en zonas 
tropicales la vegetación flotante es menos preferida como refugio por 
el zooplancton respecto a las templadas, esto debido a la mayor de-
predación (Meerhoff et al., 2007). Por otro lado, la restauración con 
macrófitas suele ser una opción en lagos templados pero en aguas tro-
picales y subtropicales resulta inviable, pues desajustes en el ecosiste-
ma desencadenan en mayor medida un crecimiento descontrolado de 
PAIs en los sistemas perturbados (Jeppesen et al., 2012). También en 
aguas tropicales las medidas de control “top-down” suelen ser menos 
efectivas, pues disminuye la predictibilidad ante la mayor heterogenei-
dad y complejidad de las redes tróficas, la sobreposición de nichos, la 
mayor abundancia de especies de peces pequeños y las temporadas 
reproductivas más largas o numerosas (Jeppesen et al., 2007).

Por lo tanto, el manejo de los sistemas invadidos por el lirio acuá-
tico debe dejar de considerar al control de la especie como único obje-
tivo final. Además del económico, valores ecológicos, éticos y sociales 
también deben ser contemplados en el soporte del proyecto, aún con 
la dificultad de su representación numérica (Borrie & Armatas, 2022). 
Parte del fracaso del proyecto en el Lago Tana se debió a la falta de vin-
culación de objetivos enfocados al bienestar social y capacitación opor-
tuna (Enyew et al., 2020). No obstante, la disposición de la población 
campesina de esta región para contribuir en el control del lirio acuático 
se valoró en más de medio millón de euros y un millón de días-hombre 
por año, poniendo en evidencia el valor cultural del sitio, donde además 
los jóvenes fueron el sector más involucrado en las jornadas de reco-
lección, por su preocupación ambiental y en el porvenir del lago (Van 
Oijstaeijen et al., 2020). Por lo que es estratégico ubicar y unir a todos 
los actores interesados en resolver la problemática y propiciar vías de 
colaboración y sinergia entre objetivos (Navarro, 2000).

A su vez, se pueden desarrollar objetivos ecosistémicos. En China, 
en el Lago Yuehu, se aborda al lirio acuático como un elemento útil en 
la restauración de la calidad del agua (Zhang et al., 2010). Mientras 
que en el Lago Dianchi en Baishan, también en China, un programa 
de recolección para 12,000 toneladas de lirio acuático se tradujeron 
en la remoción de 19.5 y 1.7 toneladas de nitrógeno y fosforo respec-
tivamente, con mejores resultados contra la eutrofización respecto al 
dragado e introducción de plantas acuáticas sumergidas y emergentes 
(Wang et al., 2012), a su vez estas visiones se han conjuntado con 
el impulso de alternativas a los herbicidas en el cuidado del medio 
ambiente, como lo son bioherbicidas e inhibidores de la reproducción 
asexual (Chu et al., 2006).

Considerar las condiciones locales. Para mejorar los resultados a 
obtener en el manejo del lirio acuático es necesario estudiar las expe-
riencias globales y contextualizarlas en los escenarios locales, pues la 
variabilidad en las condiciones no asegura resultados similares entre 

Figura 3 Número de presencias por palabra clave (incluyendo sus variaciones) que se presentaron en los resultados del análisis bibliométrico de Scopus® (1970-
2023), en la búsqueda enfocada al desarrollo de una perspectiva integral para Pontederia crassipes. Eje izquierdo: escala logarítmica para #presencias >141, arriba 
de la media (en verde). Eje derecho: escala aritmética para #presencias <141 (en naranja). Con etiqueta valores >50.
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et al., 2012; Yu et al., 2019), fitoplancton (Pei et al., 2018; Wu et al., 
2012), zooplancton  (Getnet et al., 2020; Meerhoff et al., 2007; Mironga 
et al., 2014) y macroinvertebrados (Coetzee et al., 2014; da Silva & 
Henry, 2020; Hartman et al., 2019; Poi et al., 2020). Considerando a su 
vez distintos escenarios, podría realizarse el análisis de competencias 
inter e intraespecíficas a distintas densidades entre macrófitas y con 
variaciones en las cantidades iniciales de las plantas (Center & Spencer, 
1981; Njambuya & Triest, 2010); o en el efecto de la cobertura del lirio 
acuático sobre el zoo y fitoplancton a distintos porcentajes (Crossetti & 
Bicudo, 2008; Miranda & Hodges, 2000).

Los estudios enfocados a aspectos abióticos han permitido evaluar 
la relación de las concentraciones de nutrientes en la tasa de creci-
miento del lirio acuático (Imaoka & Teranishi, 1988; Reddy et al., 1990), 
en las respuestas fisiológicas ante sus fluctuaciones (Xie et al., 2004) 
y como factores limitantes (Agami & Reddy, 1990; Shiralipour & Haller, 
1981). También se ha evaluado el crecimiento del lirio acuático a dis-
tintas temperaturas y disponibilidad de luz (Wilson et al., 2005a), los 
efectos de la heterogeneidad espacial o temporal sobre su integridad 
fisiológica (Gao et al., 2013; Li & Wang, 2011; Oborny & Kun, 2002; Yu 
et al., 2019) y ante la defoliación (Lyu et al., 2016; Soti & Volin, 2010).

Algunos estudios científicos han determinado candidatos para el 
control biológico. Los más estudiados y con experiencias en campo, 
son Neochetina bruchi, N. echhorniae, Niphograpta albiguttalis Warren, 
1889 y Orthogalumna terebrantis Wallwork, 1965 (Cordo, 1999), las 
primeras dos especies tienen una amplia aceptación a nivel mundial 
por su especificidad y eficiencia (Julien et al., 1999) y las otras dos se 
han sugerido como agentes complementarios a otras estrategias de 
control (Canavan et al., 2014; Marlin et al., 2013b; Oke et al., 2012). 
Estudios con especies de mirídos del género Eccritotarsus también han 
aumentado, resolviendo aspectos clave sobre la ecología y genética 
de estos (Burke & Coetzee, 2014; Coetzee et al., 2007a; Taylor et al., 
2011). Especies de dípteros del género Thrypticus como T. truncatus 
Bickel & Hernández, 2004 y T. sagittatus Bickel & Hernández, 2004 así 
como el hemíptero Megamelus scutellaris también han sido evaluados 
en su potencial de control (Tipping et al., 2014) y en su especificidad 
(Cordo et al., 1999; Tipping et al., 2011).

Otros agentes biológicos potenciales, son el ortóptero Cornops 
aquaticum que puede alimentarse tanto de P. crassipes como de Oxy-
caryum cubense (Poepping & Kunth) Lye y la polilla Xubida infusellus 
Walker, 1863, que también se alimenta de Pontederia cordata Linnaeus, 
y aunque ambas especies prefieren al lirio acuático como alimento, se 
debe valorar su efecto potencial a otras plantas y en distintos escena-
rios, en dieta y ante escases de recursos (Franceschini et al., 2014; 
Stanley et al., 2007). A su vez, estudios enfocados a cepas de hongos 
han sido importantes para su aplicación como bioherbicidas, evaluando 
su infección primaria, en distintas condiciones de temperatura y hume-
dad (Babu et al., 2003; Dagno et al., 2011; Galbraith, 1987); e infeccio-
nes secundarias causadas por propagación (Dagno et al., 2012).

Los estudios de control biológico también requieren determinar 
sus afectaciones en las tasas de crecimiento del lirio acuático, la tasa 
de generación de nuevos clones y el remplazamiento de hojas (Ca-
navan et al., 2014; Coetzee et al., 2007a). Deben de considerarse las 
condiciones ambientales y estacionales (Adis & Junk, 2003; Center & 
Dray Jr, 2010; Paterson et al., 2019), aspectos nutrimentales (Bownes 
et al., 2013; Burke & Coetzee, 2014; Center et al., 1999) y relaciones 
de sinergia o antagonismo entre candidatos (Charudattan, 1986; Fire-

Respecto al control biológico es importante considerar la especifi-
cidad del agente y su validación en la región, considerando las condi-
ciones climáticas y biológicas locales (Center & Hill, 2002; Paterson et 
al., 2019). Pues cepas de la misma especie pueden diferir en sus ca-
racterísticas, así para el hongo patógeno Cercospora rodmanii Conway, 
una cepa validada en Florida, EEUU, presentaba distinta especificidad 
con una cepa colectada en el Lago de Yuriria, México; la segunda pa-
tógena también para la remolacha común y la remolacha azucarera 
(Montenegro-Calderón et al., 2011). Otra posibilidad es la de una espe-
cie criptica, como sucedió con Eccritotarsus eichhorniae Henry, 2017, 
confundida con E. catarinensis (Carvalho, 1948), ambas depredadoras 
del lirio acuático, pero con requerimientos de temperatura distintos (Pa-
terson et al., 2016, 2019).

Aunado a lo anterior, la concentración de nutrientes en el cuerpo de 
agua también afecta la calidad nutricional del tejido del lirio acuático y 
con ello el desempeño de algunos de los agentes biológicos (Center et 
al., 2005; Center & Dray Jr, 2010). Entre los gorgojos Neochetina bru-
chi Hustache, 1926 y N. eichhorniae Warner, 1970, el último se afecta 
menos por los niveles de nutrientes, mientras que N. bruchi requiere de 
mayores concentraciones de N para mantener sus tasas reproductivas 
y poblaciones (Center et al., 2005; Center & Dray Jr, 2010). También 
influye la estacionalidad, pues con el rebrote del lirio acuático tras el in-
vierno N. bruchi se recupera primero que N. echhorniae, favorecido por 
el alto valor nutritivo de los brotes (Center & Dray Jr, 2010). Para Me-
gamelus scutellaris (Berg, 1883) los climas fríos limitan su desarrollo 
(May & Coetzee, 2013) y tras el invierno sus tasas de recuperación no 
le permiten alcanzar densidades significativas para ejercer un control 
(Miller et al., 2021). Sucede también para Cornops aquaticum, inviable 
en los periodos de mayor densidad de lirio acuático, pero en invierno, 
aunque se reducen sus poblaciones, aumentan su densidad por m2 de 
planta causando hasta 8 veces más daño (Adis & Junk, 2003).

A su vez las afectaciones por el crecimiento del lirio acuático al 
ecosistema pueden ser distintas. Inviernos fríos facilitan el crecimiento 
de otras plantas, así en Gainesville, Florida, una estacionalidad diferen-
ciada entre Hydrocotyle umbellata Linnaeus y P. crassipes permite a 
ambas especies tener altos rendimientos, la primera florece en invierno 
y la segunda en verano (Agami & Reddy, 1991). En el Lago Fúquene, 
Colombia, Egeria densa Planchon y P. crassipes coexisten en una co-
munidad mixta, favoreciendo los niveles de diversidad, en áreas oxige-
nadas domina la primera, y en anóxicas la segunda, pero ofreciendo 
refugio a otras especies flotantes y emergentes (Salgado et al., 2019). 
No obstante, faltan más estudios que consideren la variación de las 
densidades durante el año, pues observar diferencias de diversidad y 
riqueza es sencillo en temporadas de mayor abundancia en esteras (ta-
petes de vegetación entretejida) grandes; pero cuando el lirio acuático 
disminuye y su continuidad es fragmentada las dinámicas entre sitios 
pueden ser más difusas y complejas en el tiempo (Mironga et al., 2014).

Integrar objetivos académicos. Los antecedentes teóricos y objetivos 
enfocados a la generación de conocimientos significativos tienen que 
integrarse a los esquemas operativos (tabla 5, criterio 10). Existe un 
amplio acervo de estudios de laboratorio, mesocosmos y de campo, 
que en su conjunto pueden aportar a la gestión de las PAIs (Hofstra et 
al., 2020). Investigaciones en las interacciones bióticas han aportado 
datos sobre el efecto de la sombra de las plantas emergentes sobre el 
lirio acuático (Agami & Reddy, 1990), o de las poblaciones de P. cras-
sipes sobre otras macrófitas acuáticas (Harped et al., 1995; Khanna 
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hun et al., 2013; Jimenez & Balandra, 2007; Marlin et al., 2013a). Así 
como identificar las unidades propicias para su liberación, pues más no 
significa siempre mejor; por ejemplo, en el Río de San Marcos, EEUU, 
parcelas con un tratamiento de 3000 gorgojos (Neochetina) ofrecieron 
mejores resultados que las de 4000, pues en el segundo caso el rápido 
deterioro de las poblaciones de lirio acuático dejó sin alimento a los 
gorgojos (Center et al., 1999).

Los resultados de las investigaciones pueden aportar a las estrate-
gias de manejo. Por ejemplo, los ambientes estables favorecen a espe-
cies nativas (Oborny & Kun, 2002), por lo que restablecer nichos espe-
cíficos podría desplazar a especies generalistas, como el lirio acuático, 
a parches menos atractivos (Ouma et al., 2005). Por otro lado, fuentes 
de estrés mecánico, como la disgregación y recuperación del flujo hí-
drico, pueden debilitar y romper los estolones (Barrett, 1980; Rodríguez 

Tabla 4. Palabras clave con mayor número de presencias relacionadas a Pontederia crassipes en un marco de búsqueda con enfoque integral, de 
1970 a 2023 dentro de los cuatro grupos de criterios de Lindenmayer et al., 2008. Los superíndices alfabéticos se relacionan a los subperiodos 
a-d; a=2020-2023, b=2010-2019, c=2000-2009, d=1970-1999. El número de presencias por palabra clave se muestra entre paréntesis. Grupos 
taxonómicos marcados con “*” se relacionan al aprovechamiento del lirio acuático (fitorremediación, composta, forraje), taxones sin marca se 
relacionan con su ecología o control biológico.

Gr
up

o

Periodo
Principales palabras claves

1 2 3 4 5

Es
ta

bl
ec

er
 m

et
as

1970-2023 Conservationc (28) Controlb (28)
Economic analysisb 

(19)
Planningb (18) Lactucad*(14)

2000-2009 Conservation (28) Natural resource (13) Integrated pest 
management (12) East africa (11)

Capra hircus 
Linnaeus, 
1758*(10)

2010-2019
Conservation 

management (13)
Adaptive management 

(13)
Fishing (12)

Management 
practice (12) Government (12)

2020-2023 Economic benefits 
(11) Catalyst (10) Antioxidant activity 

(9)

Sustainable 
development goal 

(8)
Bovine*(7)

Cr
ite

rio
s 

es
pa

ci
al

es

1970-2023 Cornops aquaticum 
(Bruner, 1906) b(35) Gastropodab (34) Parana riverc (34) Periphytonb (32) Diversityc (32)

2000-2009 Freshwater (23) Methylation (22) Methylmercury 
compounds (22)

Potamogeton 
pectinatus 

Linnaeus*(22)
Conservation (21)

2010-2019 Orthoptera (31) Chironomidae (30) Ostracoda (29) Crustácea (28) Acrididae (28)

2020-2023 Proteobacteria (15) Actinobacteria (14)

Normalized 
difference 

vegetation index 
(14)

Heavy metal 
contamination (13)

Bacterial 
community (12)

Cr
ite

rio
s 

te
m

po
ra

le
s

1970-2023 Adaptationb (27)
Physiological responseb 

(24)
Beetleb (16)

Concentration 
responsec (13)

Soil qualitya (13)

2000-2009 Paspalum (12) Rice (10) Water level (10)
Lates niloticus 

Linnaeus, 
1758*(10)

Male (Biological 
control) (8)

2010-2019 Recovery (12) Population decline (12) Weight (11)
Microcystis 

aeruginosa Kützing 
(11)

Biological 
invasions (11)

2020-2023
Invasive alien species 

(13) Limit of quantitation (9) Plant response (9) Water retention (9) Microbiota (8)

En
fo

qu
es

 d
e 

Ge
st

ió
n 1970-2023 Lactucac* (26) Contaminated waterb (25)

Metal concentrationsb 
(24)

Mercury (metal)b (23)
Initial concentrationb 

(23)

2000-2009 Organic compounds 
(18) Aeration (18) Biofiltration (17) Coal mining (17) Pistia*(16)

2010-2019
Bioaccumulation factor 

(20)
Phytoremediation 

potentials (20)
Water absorption 

(20)
Nitrogen and 

phosphorus (20)
Agricultural wastes 

(19)

2020-2023 Catalyst (18) Forecasting (10) Adsorption 
mechanism (10)

Livestock 
wastewater (9)

Chemical-oxygen 
demands (9)
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et al., 2013) y mejorar el efecto de la herbivoría (Lyu et al., 2016). Mien-
tras que las herramientas satelitales han ampliado las posibilidades en 
el monitoreo, en las estrategias de prevención (Ghiani et al., 2023), en 
la observación de las dinámicas comunitarias (Khanna et al., 2012) y 
en la identificación de patrones estacionales (Thamaga & Dube, 2019).

También para estrategias de cosecha, por ejemplo, para definir 
periodos de recolección de biomasa, así en temporada de floración 
la reproducción clonal disminuye con la disponibilidad de meristemos 
(Watson & Cook, 1987) y en invierno con la disminución de la tempe-
ratura (You et al., 2013). A su vez se pueden identificar áreas con una 
mayor tasa de crecimiento clonal, identificando fenotipos asociados a 
una estrategia competitiva (mayor desarrollo lateral de raíces y hojas 
anchas) (Andrade et al., 2013) o frentes de crecimiento, pues se plantea 
una mayor tasa de reproducción donde la densidad es menor (Benedek 
& Englert, 2019; Richards, 1982). Por otro lado, en condiciones de cre-
cimiento controlado, que no sobrepasan la capacidad de cosecha, se 
puede evaluar la posibilidad de retirar plantas más viejas y permitir que 
las más jóvenes se desarrollen e integren mayor cantidad de nutrientes 
y contaminantes, para el tratamiento de aguas (Chunkao et al., 2012; 
Reddy & D’angelo, 1990).

Eje 2. Luces y sombras del lirio acuático.

Pontederia crassipes como ingeniero ecosistémico. El lirio acuático 
se puede considerar un ingeniero ecosistémico ya que modifica de for-
ma inmediata a los ecosistemas al formar extensas esteras que cubren 
el estrato horizontal más superficial (tabla 5, criterio 4 y 7). Esto afecta 
las propiedades fisicoquímicas del cuerpo de agua, disminuyendo el 
oxígeno disuelto (OD) y la entrada de luz (de Tezanos Pinto & O’Farre-
ll, 2014; Wang et al., 2012), al restringir la difusión de oxígeno desde 
el medio atmosférico, reducir la actividad fotosintética y aumentar la 
actividad microbiana anaeróbica (Mironga et al., 2012; Oliveira-Junior 
et al., 2018). Conforme crece la estera, esta disminuye la corriente su-
perficial por la resistencia que ofrece el entramado vegetativo, con ello 
menos estolones se rompen lo que conserva su integridad fisiológica 
y favorece su expansión (Ouma et al., 2005). Otra vía que retroalimen-
ta el estado invadido consiste en la descomposición y muerte de la 
biomasa generada, que permite la persistencia de un fondo anóxico y 
con una elevada carga orgánica, esto disminuye el potencial redox y la 
capacidad de retención del sedimento, provocando un flujo ascendente 
de nutrientes que retroalimenta la tasa de crecimiento (Pizzolon, 1998; 
Reddy & Tucker, 1983).

El estudio de los ingenieros ecosistémicos de agua dulce y sus 
efectos es un campo poco explorado, menor al de ecosistemas terres-
tres y marinos y aún menor para especies invasoras, de las cuales se 
tiene predominantemente una percepción negativa (Emery‐Butcher et 
al., 2020). Al respecto se ha documentado que el lirio acuático puede 
afectar antagónicamente a las comunidades de fitoplancton, vegeta-
ción sumergida y emergente al reducir sus poblaciones con la ocupa-
ción de espacios, competencia de nutrientes, alelopatía y por la modifi-
cación de las condiciones fisicoquímicas (de Tezanos Pinto & O’Farrell, 
2014; Pei et al., 2018), condiciones que también reducen la riqueza y 
abundancia de la comunidad de zooplancton (Getnet et al., 2020). Por 
otro lado, la modificación estructural del entorno también puede alterar 
los hábitos de alimentación y refugio de peces y macroinvertebrados 
(Hill et al., 2021) o interrumpir la continuidad espacial del ecosistema 
al formar barreras fisicoquímicas, al alterar localmente la calidad del 
agua (Perna et al., 2012). Además de que la degradación del sistema 

puede favorecer la presencia de otros organismos exóticos y con ello 
aumentar los factores de estrés para las especies nativas (Khanna et 
al., 2018; Perna et al., 2012).

Pero no todo es negativo, las características del lirio acuático se 
pueden enfocar también en sus aportaciones al ecosistema. Puede 
desempeñarse como un sumidero de nutrientes, al acumular P y N en 
sus tejidos, integrando hasta un 35% de los nutrientes digeribles pro-
venientes de actividades urbanas e industriales (Winton et al., 2020). 
Además, resulta interesante considerar su potencial para aportar dis-
ponibilidad de hábitat (Choi et al., 2014), funcionar como refugio (Meer-
hoff et al., 2003) y brindar sustrato a biota acuática y terrestre (Adams 
et al., 2002; Barker et al., 2014). En ello se tiene que considerar que la 
composición de los ensamblajes puede variar con los parámetros fisi-
coquímicos del agua (Poi et al., 2020), pues las esteras de lirio acuático 
pueden permitir comunidades más ricas y diversas en aguas oligotró-
ficas y menos ricas pero abundantes en aguas eutróficas (Hill et al., 
2021; Rocha-Ramírez et al., 2014).

Cantidad y configuración. Los procesos en los que participa P. cras-
sipes pueden variar según su extensión, en su cantidad con relación al 
área cubierta y en su configuración referida a su distribución y espacio 
que ocupa dentro del cuerpo de agua (tabla 5, criterio 3 y 7). Gran-
des extensiones de vegetación flotante, cercanas al 20-50% del área 
del cuerpo de agua (Miranda & Hodges, 2000), favorecen la presencia 
de peces que toleran la disminución del OD, disminuye la presencia 
de plantas sumergidas y modifica la composición del fitoplancton con 
especies que toleran la baja disponibilidad de luz y el aumento de las 
condiciones sedimentarias (Crossetti & Bicudo, 2008; de Tezanos Pinto 
& O’Farrell, 2014; Perna et al., 2012). Además de obstruir y permitir 
la acumulación de gases como el dióxido de carbono (CO

2) y metano 
(CH4) bajo sus mantos, aumentando el flujo de difusión por gradiente de 
concentración (Oliveira Junior et al., 2016).

Por otro lado, cantidades menores de lirio acuático pueden ofrecer 
heterogeneidad al ambiente y favorecer la diversidad, regiones inter-
caladas permiten mantener espacios con oxigenación y amortiguar los 
efectos negativos a la calidad del agua (Salgado et al., 2019; Wang et 
al., 2012). La configuración del lirio acuático repartido en tiras mejora 
las características del ecosistema al aumentar el borde disponible, en 
lugar de parches grandes y anchos (Bailey & Litterick, 1993; Masifwa 
et al., 2001; Villamagna, 2009). Esto mejora las condiciones de luz y 
nutrientes y con ello la presencia y diversidad de algunos organismos, 
como se ha mencionado para macroinvertebrados (Bailey & Litterick, 
1993). Las especies de macroinvertebrados acuáticos del gremio de 
los raspadores se ven favorecidos en zonas donde las raíces tienen 
mayor acceso a la luz, pues esto promueve la formación de perifiton en 
la superficie (Barker et al., 2014; da Silva & Henry, 2020).

A su vez, crecimientos de lirio acuático en su cantidad y configu-
ración también modifican la estructura vertical del hábitat. Conforme 
mayor es el área cubierta, la barrera física formada en el estrato hori-
zontal reduce la temperatura del agua por la menor incidencia solar y 
la mezcla con los vientos, lo que influye en la estratificación, favorece 
la sedimentación y reduce el OD hacia el fondo (Bicudo et al., 2007; 
Crossetti & Bicudo, 2008; Getnet et al., 2021; Reynolds et al., 2002). 
También, conforme aumenta el desarrollo vertical de las raíces hay una 
mayor retención de sedimentos, lo que favorece la presencia de comu-
nidades bentónicas y gremios de macroinvertebrados como lo son re-
colectores y trituradores (Poi et al., 2020; Rocha-Ramírez et al., 2007). 
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Asimismo, el desarrollo vertical de las raíces influye en el transporte 
de gases como el metano, pues en zonas someras se forma un canal 
directo a través del aerénquima, que conecta el fondo con la atmósfera 
(Oliveira-Junior et al., 2018).

Definir los umbrales. Aunado a lo anterior, es importante identificar 
áreas mínimas y umbrales asociados a los distintos procesos ecoló-
gicos del sistema, que consideren el tamaño y configuración de las 
esteras (tabla 5, criterio 3 y 7). Ya que el lirio acuático participa en la 
resiliencia real de sistemas acuáticos, ejecutar una mala medida de 
manejo puede comprometer la estabilidad del ecosistema (Inyang et 
al., 2015; Lugo et al., 1998). Se pueden provocar disturbios si en la co-
secha no se contemplan los umbrales que afectan su función como su-
midero de nutrientes (Winton et al., 2020) o sus ventajas estructurales 

(Adams et al., 2002; Rocha-Ramírez et al., 2007). Pues la disponibilidad 
de nutrientes y disminución de competencia, pueden promover el flo-
recimiento de cianobacterias y generar eventos de intoxicación y ciclos 
anóxicos, (Giraldo & Garzon, 2002; Mangas Ramírez & Gutiérrez, 2004). 
Un ejemplo de esto es el Embalse Garças en Brasil, el cual cambió de 
un estado eutrófico a uno hipereutófico tras un programa de cosecha 
(Bicudo et al., 2007). Por otro lado, conforme las esteras aumentan de 
tamaño se vuelven menos móviles, acentuando los efectos negativos 
del lirio acuático en donde estos parches son persistentes, mientras 
que desarrollos disgregados en unidades más chicas y móviles pueden 
beneficiar a las comunidades de macrófitas sumergidas, pues se ha 
observado una mejor respuesta de cohabitación cuando existen zonas 
de sombra transitoria en lugar de permanente (Khanna et al., 2012).

Tabla 5. Cambio de paradigmas por criterio en torno al manejo de Pontederia crassipes en referencia a los 13 criterios propuestos por Lindenmayer 
et al. (2008) 1. Desarrollar visiones compartidas de largo plazo y con objetivos cuantificables. 2. Gestionar todo el mosaico, no solo las piezas. 
3. Considerar tanto la cantidad como la configuración del hábitat y tipos particulares de cobertura terrestre. 4. Identificar especies, procesos y 
elementos del paisaje desproporcionadamente importantes. 5. Integrar los ambientes acuáticos y terrestres. 6. Utilizar una clasificación del paisaje 
y modelos conceptuales adecuados a los objetivos. 7. Mantener la capacidad de los paisajes para recuperarse de las perturbaciones. 8. Gestionar 
para el cambio. 9. Los desfases temporales entre eventos y consecuencias son inevitables. 10. Gestionar en un marco experimental. 11. Gestionar 
tanto las especies como los ecosistemas. 12. Gestionar a múltiples escalas, 13: Permitir la contingencia.

Criterio Visión no integral Visión integral
Eje 1. Cada situación tiene su contexto.
1 Pontederia crassipes es una plaga que genera malestar. El manejo de P. crassipes se puede enfocar a objetivos que generen bien-

estar social, económico y ecosistémico.
10 Estudiar la eficiencia e impacto en el medio de los pro-

tocolos aplicados por gestores en el control de P. cras-
sipes.

Involucrar investigadores en el diseño y evaluación de protocolos de ma-
nejo, que incluyan objetivos académicos, así como mecanismos de apren-
dizaje, evaluación y reajuste.

13 Aplicar un método de control comprobado como efecti-
vo en otro sitio, para la eliminación de P. crassipes.

Generar un método de manejo considerando las peculiaridades locales 
tanto ecológicas, como sociales y económicas.

Eje 2. Luces y sombras del lirio acuático.
3 Pontederia crassipes perjudica los procesos ecológicos 

de su entorno.
P. crassipes según sus cantidades y configuración puede generar perjui-
cios o brindar beneficios ecológicos.

4 Pontederia crassipes es una plaga que incentiva proce-
sos que perturban el sistema.

P. crassipes es una especie que se desempeña como ingeniero ecosisté-
mico, con características que lo hacen invasivo.

7 Eliminar a P. crassipes es la solución para restaurar el 
ecosistema.

P. crassipes cumple un papel en el estado actual del ecosistema y partici-
pa en la resiliencia de este, por lo que considerar los procesos en los que 
participa es necesario para la restauración del ecosistema.

Eje 3. El entorno determina la respuesta.
2 Pontederia crassipes es de las especies invasoras más 

dañinas del mundo.
La capacidad invasiva de P. crassipes responde a su entorno, a la condi-
ción del parche en el que se encuentra y circundantes.

5 El manejo de P. crassipes consiste en aplicar medidas 
de control in situ para reducir sus cantidades.

Para el manejo de P. crassipes hay que intervenir procesos tanto en par-
ches acuáticos como terrestres.

11 Implementar un protocolo de control para P. crassipes. Implementar un protocolo que considere el manejo conjunto de la especie 
con su entorno.

Eje 4. Implicaciones subyacentes.
6 Es prioritario generar esquemas de control que faciliten 

erradicar la presencia de P. crassipes.
Es necesario explorar nuevos marcos conceptuales que integren el mane-
jo de P. crassipes en el desarrollo de objetivos integrales y locales.

8 Pontederia crassipes es una maleza pantropical. Procesos a escalas globales, regionales y locales, están modificando la 
distribución y comportamiento de P. crassipes tanto en zonas tropicales 
como templadas.

9 La presencia de P. crassipes es el factor principal en la 
perturbación del ecosistema.

Además de la presencia de P. crassipes hay otros factores que retardan la 
recuperación del ecosistema.

12 El manejo de P. crassipes consiste en la aplicación de 
técnicas localizadas.

El manejo de P. crassipes se ocupa de atender procesos que influyen a 
distintas escalas.
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Por otro lado, aludiendo a la teoría de la biogeografía de islas (Ma-
cArthur & Wilson, 2001), el tamaño de los parches de lirio acuático 
puede favorecer la riqueza de especies hasta cierto punto (Adams et 
al., 2002), esteras libres y más chicas muestran una menor abundancia 
y riqueza, asociado también al mayor ramoneo de los peces (Bailey & 
Litterick, 1993), mientras que coberturas de lirio acuático cercanas o 
mayores al 50% dejan de favorecer la diversidad de macroinvertebra-
dos (Nguyen et al., 2015; Villamagna, 2009). Respecto a la captura de 
gases de efecto invernadero, zonas con lirio acuático en condiciones 
eutróficas y sin cobertura vegetal (experimental) pueden representar 
un mayor secuestro de CO

2 (3.4 ± 2.2 g CO2 m
-2 día-1) que zonas sin 

cobertura (0.3 g CO2 m
-2 día-1) (Oliveira-Junior et al., 2018), no obstan-

te, rebasado un límite de cobertura (de al menos 50% en condiciones 
experimentales), la emisión de gases neto puede superar al fijado, al 
aumentar la difusión de CH

4 por descomposición y alteración de las 
condiciones redox (Attermeyer et al., 2016; Oliveira-Junior et al., 2018).

Así mismo en la teoría de la perturbación, se plantea que las per-
turbaciones pueden favorecer el mantenimiento o mejoramiento de 
un sistema siempre que la interacción subsidio-estrés no rebase un 
umbral (Odum et al., 1979). De acuerdo con ello, los niveles de co-
secha del lirio acuático pueden mantener un equilibrio entre el retiro 
de biomasa y nutrientes, con el mejoramiento de las condiciones eu-
tróficas (Wang et al., 2021; Wang et al., 2012) a la vez que favore-
ce la precipitación de sedimentos y diversidad biológica (Choi et al., 
2014). Así, en el Lago Victoria, África, cuando el lirio acuático disminuyó 
y quedo limitado a delgadas franjas en los litorales, de cerca de 63 
plantas m-2, este contribuyó favorablemente a la formación de hábitat 
para macroinvertebrados y peces, lo que permitió incluso reencontrar 
especies de cíclidos antes supuestas como extintas y mejorar las cap-
turas de Oreochromis niloticus (Linnaeus, 1758) (Masifwa et al., 2001). 
Asimismo, la descomposición del lirio acuático puede ser un factor es-
tresante para las capas profundas del cuerpo de agua, pero la libera-
ción de nutrientes provocada por el consumo de OD, puede promover 
un flujo de nutrientes que beneficie la productividad del sistema a la 
vez que libera la carga interna del sedimento y limita la proliferación 
de cianobacterias por competencia (Mironga et al., 2011; Odum et al., 
1979; Zhang et al., 2021).

Es importante considerar que los umbrales pueden modificarse 
en respuesta a múltiples perturbaciones y estocásticas (Folke et al., 
2002; Sasaki et al., 2015), por ejemplo, en un estudio de cosecha para 
macrófitas sumergidas, se estableció que una eliminación >30% en la 
cobertura de Elodea spp. durante tres años podría desatar un cambio 
de régimen a uno de cianobacterias, por otro lado, si la carga de P 
ascendía a 1.61 mg m−2 día−1 el umbral crítico de cosecha disminuiría 
(Kuiper et al., 2017).

Eje 3. El entorno determina la respuesta.

Condiciones para el establecimiento y crecimiento. El lirio acuático 
no siempre es invasivo por sí mismo, alteraciones al hábitat como el 
aumento de temperatura, eutrofización y modificaciones a la hidrología, 
impactan las comunidades nativas y facilitan el proceso de invasión de 
las PAIs (Lind et al., 2022) (tabla 5, criterio 2 y 11). Las invasiones de P. 
crassipes se han reportado en 55 países de 138 en los que se encuen-
tra, fuera de su intervalo nativo (Rojas-Sandoval & Acevedo-Rodríguez, 
2013). Lugares fríos como el Río Illinois (Estados Unidos), Cracovia 
(Polonia) y Ontario (Canadá), han registrado introducciones de P. crassi-
pes, pero sus poblaciones no prosperan por los inviernos fríos, pudien-

do ser consideradas como plantas exóticas ocasionales, escenario que 
puede modificarse con el cambio climático e islas de calor formadas 
por las ciudades (Pliszko & Górecki, 2021; VonBank et al., 2018). Si-
tios con lirio acuático presentan una elevada concentración de fosfatos 
(Zarkami et al., 2021), por ejemplo, en los Lagos Burullus, Mariut, Edku 
y Manzala en Egipto, P. crassipes se desarrolló en zonas donde había 
una mayor entrada de nutrientes por escorrentías de zonas agrícolas e 
industriales (Keshta et al., 2022). Mientras que, en sistemas modifica-
dos como los embalses, las comunidades bióticas han tenido menos 
tiempo para ensamblarse respeto a lagos formados en el Pleistoceno, 
lo que aumenta la probabilidad de invasión de 2.5 a 7.8 veces en estos 
y sirven de trampolín a sistemas más resilientes (Johnson et al., 2008).

Comprender las características invasivas de la especie puede 
ayudar a conocer como el entorno participa en la invasión, estas, se 
resumen en: reproducción clonal, plasticidad fenotípica e integridad 
fisiológica. La primera permite al lirio acuático alcanzar altas tasas de 
reproducción y acaparar los recursos (Watson & Cook, 1987; Xie et al., 
2004), con tasas de duplicación de la planta de 12-23 días (Rodríguez 
et al., 2013). Por otro lado, la plasticidad fenotípica posibilita al lirio 
acuático adaptarse a las condiciones circundantes a través de una va-
riedad de fenotipos (Andrade et al., 2013; Daddy et al., 2002). Mientras 
que la integridad fisiológica permite el intercambio y distribución de 
nutrientes entre clones, lo que potencia su capacidad de establecimien-
to en condiciones heterogéneas y adversas (Lyu et al., 2016; Oborny & 
Kun, 2002). Con ello es necesario, identificar aquellas unidades del pai-
saje que contribuyen al establecimiento y propagación del lirio acuáti-
co, así como considerar los parches circundantes que participan en los 
flujos de agua y nutrientes, y que en su estado de perturbación facilitan 
la invasión (Johnson & Padilla, 1996; Magee et al., 2008).

En su establecimiento, el lirio acuático suele ocupar las orillas de 
hábitats lénticos, en zonas de poca profundidad y en confinamiento, 
debido a que es empujada por los vientos y corrientes de agua. Estos 
espacios a su vez sirven de refugio durante los inviernos o sequías y 
por lo tanto son también los puntos desde los que resurge la invasión 
(Owens & Madsen, 1995; Venter et al., 2017; You et al., 2013). Ponte-
deria crassipes como especie generalista puede mejorar su aptitud en 
espacios heterogéneos, compitiendo con especies propias del sitio y 
aprovechando espacios no ocupados (Ouma et al., 2005). Así, el lirio 
acuático puede crecer en orillas donde la vegetación ha sido pertur-
bada, pues las deficiencias locales de luz y nutrientes pueden ser so-
brellevadas con la translocación de recursos en la estera a través de la 
integración fisiológica, favoreciendo el crecimiento de hojas y raíces de 
forma diferenciada entre individuos (Yu et al., 2019).

Tras su establecimiento el lirio acuático puede expandirse por el 
cuerpo de agua, condicionado principalmente por factores abióticos 
que limitan su crecimiento y definen su presencia (tabla 6). Altas can-
tidades de nutrientes se traduce en a una mayor cantidad de hojas, 
plantas hijas, flores y una mayor cantidad de clorofila, con un fenotipo 
de láminas grandes y peciolo alargado (Coetzee et al., 2007a), mientras 
que a bajas concentraciones se mantiene un fenotipo juvenil de pecio-
los bulbosos y cortos (Daddy et al., 2002) y de fotosíntesis reducida, 
pues la baja disponibilidad de clorofila limita su metabolismo (Venter 
et al., 2017). La relación brote/raíz aumenta con los nutrientes y con 
ello el desarrollo de biomasa, es así que en ambientes oligotróficos 
se ha observado una relación 1:2 mientras en eutróficos de 4:6 (Hill, 
2014). Por otro lado, parámetros del entorno se pueden organizar por 
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& Winterton, 2000). Esta asignación puede ser gradual si el cambio en 
las concentraciones también lo es, quedando demostrada la sensibi-
lidad perceptiva y de respuesta del lirio acuático a su entorno (Xie et 
al., 2004). Pontederia crassipes también puede soportar en el tiempo 
condiciones desfavorables, por cambios de temperatura, pues tiene la 
capacidad de resistir y responder dadas sus adaptaciones anatómicas 
y fisiológicas, como en la modificación estructural de su tejido aumen-
tando la producción de ligninas, polifenoles y azúcares libres que le 
proporcionan una mayor dureza al tallo y tolerancia estructural al es-
trés abiótico (Wu & Ding, 2020; You et al., 2013) y por fluctuación de 
nutrientes por almacenamiento, translocando y concentrando nitrógeno 
y fosforo hacia el tallo, para posteriormente en condiciones estables 
redirigirlos a desarrollar hojas o raíz según sea la prioridad (Gao et al., 
2013; Xie et al., 2004).

Los parches terrestres. Los parches de la cuenca hidrográfica, acuáti-
cos y terrestres, pueden influir en los flujos de materia y energía (tabla 5, 
criterio 2, 5 y 11). Pues estos según sus características pueden provocar 
en mayor o menor medida procesos de erosión, transporte y acumulación 
de nutrientes (Jones et al., 2001). Así, zonas de agricultura o entornos 
áridos pueden propiciar el crecimiento de PAIs en ecosistemas de agua 
dulce (Magee et al., 2008). Por ejemplo, en el Lago Fúquene, Colombia, 
las actividades agrícolas impactaron la calidad del agua y los niveles de 
nutrientes, modificando las comunidades y favoreciendo la presencia de 
especies flotantes (Salgado et al., 2019). A su vez, la tasa de crecimiento 
del lirio acuático aumenta con las concentraciones de P, un incremento 
exponencial se da desde los 1.06 mg P L-1 en agua y a los 4.3 mg P g-1 
en tejido (Reddy et al., 1990). Por otro lado, se ha demostrado una corre-
lación entre el crecimiento del lirio acuático y la temporada de lluvias, ya 
sea locales o cuenca arriba, debido al aporte de nutrientes por escorren-
tía y procesos de erosión (Thamaga & Dube, 2019).

Las zonas de amortiguamiento junto a los cuerpos de agua también 
son relevantes al servir de sumidero de nutrientes (Farina, 2022). Por 
ejemplo, en el Río Jhon Day en Oregón, EEUU, la cobertura relativa de 
especies exóticas herbáceas terrestres en las riberas era mayor confor-
me disminuía la cobertura arbórea, la elevación y la zona de amortigua-
miento (Magee et al., 2008). Además, la cobertura vegetal del estrato 
arbóreo de ribera y especies hidrófitas; puede estar relacionada con el 
establecimiento del lirio acuático, pues el sombreado de copa limita su 
crecimiento y desarrollo inicial, así como por competencia de hábitat y 
nutrientes (Farina, 2022; Li & Wang, 2011; Méthy et al., 1990). Por otro 
lado sería interesante investigar si las condiciones de humedad dadas 
por la vegetación son relevantes para evitar el rebrote por semilla, pues 
estas germinan cuando se presentan periodos intermitentes de sequía 
y humedad que rompen su cubierta seminal (Obeid & El Seed, 1976). 

relevancia para estimar la probabilidad de ausencia/presencia del lirio 
acuático, por ejemplo, para el humedal de Anzali en Irán, en un árbol de 
clasificación, la velocidad de flujo (≤0.98 m s-1) y la concentración de 
fosfatos (PO4

3- mg L-1), resultaron jerárquicamente como los parámetros 
más relevantes, sobre otras variables como profundidad (m), bicarbo-
natos (HCO3

- mg L-1) y turbidez (FTU) (Zarkami et al., 2021).

Crecimiento dinámico y entornos fluctuantes. Una vez establecidas 
las PAIs, las condiciones del entorno pueden modificarse y demandar 
su adaptación (tabla 5, criterio 2 y 11), las especies clonales pueden 
responder de forma dinámica al estar conformadas por unidades mo-
dulares, pues el crecimiento o pérdida de sus partes modifica los patro-
nes de los parches vegetales, en su forma y tamaño, según lo requieran 
las condiciones (Stöcklin, 1992). Esto le confiere al lirio acuático una 
ventaja competitiva (Center & Spencer, 1981; Ouma et al., 2005) y que 
es especialmente favorable en paisajes antropizados, donde la distri-
bución y condiciones de los recursos se modifica constantemente (Van 
Dyck, 2012). La capacidad de respuesta dependerá de cuatro carac-
terísticas que dan a las plantas clonales su dinamismo: su forma de 
crecimiento, su integración clonal, sus tasas máximas de crecimiento 
y su plasticidad morfológica, que en su combinación derivan en cinco 
patrones de crecimiento dinámico de las cuales el lirio acuático podría 
estar ubicada principalmente en dos; en la estrategia de dominancia y 
exploratoria (Stöcklin, 1992).

Así, el lirio acuático puede responder a las condiciones de luz li-
mitadas por la vegetación circundante; pues en escenarios heterogé-
neos el crecimiento lateral de los parches aumenta hacia zonas con 
una mayor disponibilidad de longitudes de onda; desde condiciones de 
sombra, con una densidad de flujo de fotones (DFF) del 30% y una re-
lación rojo/rojo lejano de 0.6 y 1.1 (R:RL), hacia condiciones simuladas 
de luz ambiental (DFF=100%) (Méthy et al., 1990); mientras que una 
sombra uniforme (R:RL=0.6) hace que el desarrollo de clones disminu-
ya y aumente el crecimiento vertical, para superar en altura la sombra 
(Méthy et al., 1990), aprovechando su plasticidad fenotípica y forma de 
crecimiento en ello. Por otro lado, el lirio acuático puede establecerse 
en los litorales y aprovechar los nutrientes del sustrato aun en escena-
rios de sombra, al solventar las deficiencias a través de la integración 
fisiológica con la translocación de recursos (Yu et al., 2019). Así tam-
bién a latitudes mayores y con menor incidencia solar, el lirio acuático 
puede mejorar su competitividad acaparando el recurso lumínico, al 
incrementar su tasa de crecimiento y densidades (Wu & Ding, 2020).

A su vez, la plasticidad fenotípica del lirio acuático en su relación 
brote/raíz es estratégica, a menor cantidad de nutrientes se prioriza 
la asignación de biomasa al desarrollo de raíces para incrementar la 
captura de estos y a los brotes en la captación de luz y carbono (Heard 

Tabla 6. Factores abióticos que influyen en el crecimiento de Pontederia crassipes. 

Parámetro
Intervalo de supervivencia

Autor
Min Intervalo de crecimiento óptimo Max

Nitrógeno - ≈0.5 mg L−1-5.5 mg L−1 1514.26 mg L-1 (Dersseh et al., 2022; Reddy et al., 1989, 1990; Wan et 
al., 2006)

Fosforo <0.1 mg L-1 0.1 mg L-1-1.06 mg L-1 200.4 mg L-1 (Haller et al., 1974; Reddy et al., 1990; Wan et al., 2006)
Temperatura 5°C 14-29°C 34°C (Imaoka & Teranishi, 1988; Owens & Madsen, 1995; Wilson 

et al., 2005b)
Salinidad - <0.15% >0.15% (Bick et al., 2020; Haller et al., 1974; Muramoto et al., 1991)
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naria en zonas con y sin lirio acuático, no aporta mucho en el desarrollo 
de objetivos orientados a la diversidad y riqueza biológica, pues zonas 
con presencia transitoria y persistente de lirio acuático se comportan 
distinto (Khanna et al., 2012). Además de que la forma y configuración 
de las esteras pueden modificar y variar las condiciones microclimáti-
cas (Bailey & Litterick, 1993; Barker et al., 2014).

La ecología del paisaje propone un enfoque de estudio interesante, 
pues integra elementos abióticos, bióticos y antrópicos, además de ser 
una disciplina inter y transdisciplinaria. A diferencia del ecosistema, el 
paisaje se percibe menos homogéneo y considera la interacción de ele-
mentos ubicados geográficamente en el territorio, identificados como 
parches (Farina, 2022). Para su aplicación es necesario definir criterios 
de clasificación adecuados a las necesidades regionales, considerando 
el carácter del terreno, suelo, vegetación y patrones antrópicos (Bales-
trieri, 2015). Así, si el objetivo es reducir la entrada de nutrientes, no se 
puede clasificar de igual forma a los parches “buffer” sin considerar 
por ejemplo el tipo de sustrato, pues bosques de ribera en limo o arcilla 
actúan como sumideros en los periodos de inundación mientras que 
los de arena actúan como fuentes (Farina, 2022). En el mismo sentido, 
áreas definidas por su uso y cobertura de suelo no tendrán un mismo 
valor en su grado de perturbación (McIntyre & Hobbs, 1999), tecnolo-
gías agrarias, pendiente y tipo de suelo, entre otros factores asociados 
al estado de salud de la cuenca (Jones et al., 2001).

El ser humano también es parte. Aunado a lo anterior es importante 
integrar a los marcos conceptuales, aspectos sociales y económicos 
(tabla 5, criterio 6 y 12). Pues también para el ser humano la invasión 
del lirio acuático tiene implicaciones a nivel regional, por ejemplo, con 
el aumento de vectores de enfermedades, como mosquitos y gaste-
rópodos (Gichuki et al., 2012; Honlah et al., 2019), por afectación a 
actividades económicas, como la pesca (Enyew et al., 2020), por los 
recurrentes gastos millonarios en programas de control ineficientes 
(Jetter & Nes, 2018; Van Wyk & Van Wilgen, 2002) y por la desecación 
de los cuerpos de agua (Benton Jr et al., 1978; Damtie et al., 2021; Van 
der Weert & Kamerling, 1974).

La planificación de los asentamientos humanos y de sus activi-
dades, deben contemplar su impacto sobre el entorno, en esquemas 
de ordenamiento y manejo para el desarrollo sostenible (Ortiz, 2021). 
Pues la integridad de las sociedades humanas también dependen de 
ello, así en el caso de Zimbabwe tras su independencia, el sector rural 
creció hacia las inmediaciones del Lago Chivero y con el cambio de uso 
de suelo (1981-1994) se extendió la invasión del lirio acuático que se 
incrementó con las descargas de aguas residuales (Dube et al., 2018), 
lo que ocasionó que florecimientos de cianobacterias incrementaran 
el riesgo de contraer gastroenteritis y desarrollar cáncer de hígado 
(Ndebele & Magadza, 2006). En otro caso, actualmente el gobierno de 
Etiopía ha enfocado al lago Tana como un polo de desarrollo estraté-
gico, con la construcción de presas y proyectos de riego por bombeo, 
no obstante, con estas acciones se estima que el flujo anual del lago 
disminuya en un 27%, lo que pudiera agravar los daños causados por la 
invasión, pues el lirio acuático se beneficia de la disponibilidad de zonas 
someras (Dersseh et al., 2019; Dessie et al., 2017). En ello, conviene 
además explorar en lo epistemológico la relación dual naturaleza-hu-
mano, pues, aunque los socio-ecosistemas integran ambos procesos 
en un mismo nivel de importancia, la naturaleza en su papel queda 
reducida al abastecimiento (Boulangeat et al., 2022), generándose des-
equilibrios de “poderes” entre organismos que habitan el ecosistema y 
otros valores sociales (Pelletier et al., 2020).

Así como explorar la relación entre el grado de perturbación de la ribera 
y su calidad como refugio (Venter et al., 2017).

¿Por qué integrar especie y entorno? Pontederia crassipes modifica su 
entorno cambiando las presiones de selección e interacciones tróficas, 
desempeñando un papel crítico en los flujos de energía, materia y patro-
nes tróficos, en un proceso conocido como “construcción de nicho” (Boo-
gert et al., 2006) (tabla 5, criterio 11). Razón por la que se propone que 
el desarrollo de objetivos considere al lirio acuático en su calidad de in-
geniero ecosistémico. Es así que, en el caso de la nutria marina, Enhydra 
lutris (Linnaeus, 1758), los esfuerzos de conservación se enfatizan en los 
bosques de kelp, Macrocystis spp., pues es la ingeniería de las algas es 
la que regula al ecosistema en su conjunto (Boogert et al., 2006; Jessup 
et al., 2004). En el caso del lirio acuático, en la Bahía de Terrebonne en 
Estados Unidos, la presencia de P. crassipes modificó la distribución del 
cangrejo azul, Callinectes sapidus Rathbun, 1896 y de peces depredado-
res piscívoros, que se alimentaban de Fundulus grandis Baird & Girard, 
1853. Los primeros se volvieron más abundantes bajo las esteras, pues 
el lirio acuático ofrecía hábitat a macroinvertebrados y peces pequeños, 
mientras que las especies de peces piscívoras disminuyeron, así ante el 
nuevo escenario, el riesgo de depredación para el último no varió signifi-
cativamente, pero si sustituyó a su principal depredador modificando las 
presiones de selección (Hill et al., 2021).

Por otro lado, el lirio acuático en un esquema de manejo integral 
puede incluso apoyar a procesos de restauración, como en la recupera-
ción de macrófitas sumergidas (Zhang et al., 2010). Si bien, en el Lago 
de Navaisha, Kenia, se ha asociado la disminución de vegetación su-
mergida con la presencia de esteras de lirio, no se ha demostrado una 
correlación directa, pues la ausencia de vegetación sumergida donde 
no hay presencia de lirio acuático sugiere otras causas (Harped et al., 
1995). Incrementos en las concentraciones de nutrientes favorece la 
dominancia de especies flotantes y la resiliencia del estado dominado 
por sumergidas disminuye, no obstante, esto no excluye la posibilidad 
de comunidades mixtas (Strange et al., 2018). A su vez la observación 
y comprensión del lirio acuático con su entorno puede guiar la elabora-
ción de indicadores y formulación de conocimientos significativos. Por 
ejemplo, la tasa de crecimiento clonal, puede ser un indicador relevante 
en la condición del sistema y aunque ésta se puede asociar en mayor 
medida a la concentración de fosfatos (Zarkami et al., 2021), no es el 
único factor que la explica (tabla 7). 

Eje 4. Implicaciones subyacentes

Explorar las soluciones desde las bases. Es necesario innovar so-
luciones desde los marcos conceptuales y epistemológicos, buscando 
abordar el problema de forma integral (tabla 5, criterio 6). Así, un enfo-
que determinista es distinto a uno holístico, pues este último responde 
en mayor medida a los procesos naturales que son caóticos y que en el 
90% de los casos no son lineales (Sánchez-Santillán & Garduño-López, 
2007). La representación del hábitat en uno binario (hábitat o no hábi-
tat) o en un continuo, es un ejemplo de esto, y según el requerimiento 
de practicidad o precisión convendrá tomar uno u otro, pues la disper-
sión de una especie invasora en un modelo continuo es más rápida que 
en uno binario (Malanson, 2003). Una clasificación binaria en un cuerpo 
de agua léntico, para predecir la expansión del lirio acuático, pudiera 
ser suficiente mientras que en una cuenca hidrográfica podría ser más 
compleja a mayor diversidad de escenarios, dados por la velocidad de 
flujo, profundidad, concentración de fosfato, de bicarbonatos (HCO

3-), 
turbidez y OD (Zarkami et al., 2021). Así también, una clasificación bi-
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Tabla 7 . Relaciones directas positivas (+) y negativas (-) en las respuestas anatómicas y fisiológicas de Pontederia crassipes con factores abióticos 
y bióticos.

Respuestas anatómicas/fisiológicas Factores Autores

Tasa de reproducción clonal
(+) Concentración de nutrientes (Gao et al., 2013)

(+) Temperatura (Imaoka & Teranishi, 1988; Wilson et al., 2005b)

(-) Fluctuación en la concentración de nutrientes (Xie et al., 2004)

(-) Salinidad (Haller et al., 1974; Muramoto et al., 1991)

(-) Competencia ((-) Densidad)
(Center & Spencer, 1981; Njambuya & Triest, 
2010)

(-) Uniformidad del sombreado (Méthy et al., 1990)

(+) Disponibilidad de luz y rojos lejanos (Li & Wang, 2011; Méthy et al., 1990)

(-) Floración (Watson & Cook, 1987)
Relación brote/ raíz (+) Concentración de nutrientes (Heard & Winterton, 2000)

(-) Sequía (Enraizamiento) (Venter et al., 2017)

(-) Fluctuación de nutrientes (Xie & Yu, 2003)

(+) Disponibilidad de luz (Pinto-Coelho & Barcelos Greco, 1999)

(-) Producción de clones (en parentales) (Li & Wang, 2011)

(-) Heviboría (Canavan et al., 2014; Coetzee et al., 2007a)
Relación tallo/Peciolo-hojas

(-) Temperatura (hibernación) (Madsen et al., 1993)

Largo de láminas y peciolos (+) Densidad de lirio acuático (Pinto-Coelho & Barcelos Greco, 1999)

(+) Sombreado uniforme (Center & Spencer, 1981)

Desarrollo vertical de la raíz
(-) Competencia (Andrade et al., 2013; Shu et al., 2015)

Desarrollo horizontal de la raíz (-) Disponibilidad de fósforo (Xie et al., 2004)

(+) Temperatura nocturna (Worqlul et al., 2020)

Relación C/N en hojas y tallos
(-) Nutrientes (Richards, 1982; Watson & Brochier, 1988)

(+) Herbivoría (Wu & Ding, 2020)

(+) Edad de la hoja (Burke & Coetzee, 2014)

(+) Largo de lámina y peciolo (Center & Spencer, 1981)

(-) Temperatura (Wu & Ding, 2020)

Concentraciones de N y P en tallo
(+) Concentración de nutrientes (Reddy et al., 1990; Winton et al., 2020)

(+) Fluctuación de nutrientes (Xie et al., 2004)

Germinación de semillas
(+) Fluctuación periodos secos-húmedos (Obeid & El Seed, 1976; Zhang et al., 2010)

(-) Potencial redox (Obeid & El Seed, 1976)

(+) Exposición a periodos de luz natural (Obeid & El Seed, 1976)

(+) Concentración de nutrientes (fosfatos) (Albano Pérez et al., 2011)
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la incidencia de aves aumentó en temporada reproductiva cerca de las 
espesas esteras (Lekamge et al., 2020). Mientras que, en el Río Illinois 
en Illinois, EEUU, se observó que las esteras de lirio acuático podían 
desempeñarse como una barrera biológica para semillas hidrocóricas 
(VonBank et al., 2018).

En la resistencia al cambio. Restaurar un sistema dulceacuícola de 
uno con lirio acuático a otro sin este, implica no solo atender su pre-
sencia y los factores que lo favorecen, hay que considerar que la con-
dición ecológica del sistema está dada por eventos históricos y que 
han dejado huella en la memoria ecológica del sitio (tabla 5, criterio 
9). Un estudio paleolimnológico en el Lago Fúquene, Colombia, sugiere 
que las causas podrían remontarse incluso a siglos anteriores, don-
de la modificación de la agricultura en la época colonial pudo haber 
preparado el terreno para algunas de las invasiones actuales (Salgado 
et al., 2019). Por lo que, en la restauración del sistema es importante 
considerar estos factores de resistencia (Newman et al., 2019). Así en 
China un programa de restauración con manejo del lirio acuático ob-
servó cambios positivos a corto plazo en la recuperación de plantas 
sumergidas y la transparencia del agua. No obstante, el sistema no 
se pudo sostener y tras siete meses volvió a un estado turbio, lo que 
pudo deberse a procesos internos del sistema o a escalas más grandes 
(Zhang et al., 2010).

La resistencia química, puede presentarse por las aportaciones 
de nutrientes y/o por la demora en el agotamiento de las reservas de 
estos en el sedimento, generando retrasos de <10-15 años respecto 
al PT y de <5 años en la carga de N, esto en climas templados (Je-
ppesen et al., 2007). Por lo que, aun logrando la restauración de las 
comunidades sumergidas, si los niveles de TP no disminuyen a menos 
2 mg L-1 la transición a un ecosistema turbio puede darse fácilmente 
ante una perturbación (Zhang et al., 2010). Por otro lado, resistencias 
por alteraciones físicas, pueden estar dadas por la modificación de los 
flujos hídricos, que impactan en el cauce y la estructura de las unida-
des hidromorfológicas, generando condiciones de estrés hídrico, sedi-
mentario, metabólico y de conectividad, que dificultan la restauración 
a condiciones anteriores. Un ejemplo son las barreras en humedales 
costeros que han frenado la conexión de estos con las mareas, per-
mitiendo la invasión de especies de agua dulce (Abbott et al., 2020) o 
la construcción de presas que modifican in situ las dinámicas de flujo 
de agua y sedimentos (Batanouny & El-Fiky, 1975; Kitunda, 2017), así 
como río abajo (Gobo et al., 2014).

A su vez la modificación histórica de las comunidades bióticas 
hace que la eliminación del lirio acuático no signifique la recuperación 
de las comunidades anteriores. Por ejemplo, el lirio acuático puede pro-
ducir sustancias alelopáticas tales como el N-fenil-2-naftilamina (PNA), 
que tienen un efecto inhibitorio sobre el crecimiento de las algas (Pei et 
al., 2018; Wu et al., 2012). Esta respuesta inhibitoria puede ser distinta 
según la especie y condicionar la composición de la comunidad por 
tolerancia y por efecto sinérgico con sustancias alelopáticas de otras 
especies (Pei et al., 2018). En México en la Presa de Guadalupe, Estado 
de México, cianobacterias y las clorofitas fueron los grupos más abun-
dantes tras la eliminación del lirio acuático, mientras que las criptofi-
tas se mostraron sensibles al herbicida Diquat (Lugo et al., 1998). Así 
también, tras su remoción en el Embalse Garças en Brasil, surgieron 
dos estrategias de vida en el fitoplancton; especialistas de vida corta, 
típicas de ambientes perturbados como las cianobacterias y particu-
larmente entre estas, especies tolerantes al estrés, luz reducida y baja 

La escala es importante. Los procesos multiescalares deben ser 
considerados en los programas de manejo para abarcar las distintas 
dimensiones del problema (Gherardi, 2007) (tabla 5, criterio 8 y 12). 
Escalas de efecto permiten relacionar distintas unidades espaciales por 
respuesta ecológica abordada, de tal forma que los procesos se pue-
dan atender a la escala en que se incida con mayor eficacia (Jackson 
& Fahrig, 2015). Por ejemplo, la dispersión como respuesta ecológi-
ca, tendría que considerar ubicar las fuentes, corredores y el alcance 
promedio de dispersión. Para el lirio acuático, las fuentes se ubicarían 
principalmente río arriba, permitiendo la repoblación aguas abajo (Mar-
tins et al., 2013). Mientras que, en los corredores, según el sistema, el 
movimiento puede ser limitado, como se observó en el Delta de Sacra-
mento-San Joaquín, EEUU, en el que el lirio acuático solo presentaba 
movimiento por marea, con un recorrido promedio del 0.55 km en 2h y 
32 min (Miskella & Madsen, 2021), o ser mayor, de varios kilómetros, si 
existen corrientes (≤0.98 m s-1) y/o eventos de inundación, incremen-
tando el desplazamiento (Khanna et al., 2012).

La diversidad como respuesta ecológica, puede variar su efecto de 
escala según la heterogeneidad del sitio. El lirio acuático puede favore-
cer también la diversidad beta, como se vio en el Sistema Lagunar de 
Alvarado en Veracruz, México, donde un gradiente de salinidad dio lugar 
a una riqueza de 96 taxones, mayor a la de otros sitios con lirio acuá-
tico, con 53% de macroinvertebrados de agua dulce, 44% estuarinos y 
3% marinos (Rocha-Ramírez et al., 2007). O en Brasil, en la confluencia 
del Río Solimões con el Río Negro, uno con aguas de baja conductividad 
y el otro de alta conductividad, ecotono donde se observó mayor abun-
dancia y riqueza de macroinvertebrados que en sitios donde el agua 
no se había mezclado (Lopes et al., 2011). Mientras que, en la tasa de 
crecimiento, su escala de efecto pudiera estar influida por el área de la 
cuenca que participa en los procesos de entrada de nutrientes (Salgado 
et al., 2019; Thamaga & Dube, 2019).

No obstante, una misma variable de respuesta puede abordarse 
a distintas escalas e implicar distintos procesos. A nivel local la dis-
persión puede iniciar cuando grandes esteras estáticas llamadas de 
falangue producen pequeñas unidades móviles de guerilla, que permi-
ten al lirio acuático llegar de una orilla a otra y generar otro frente de 
expansión (Ren & Zhang, 2007). A nivel regional, eventos de inundación 
despejan y redistribuyen al lirio acuático río abajo, como sucede en 
el Río de Paraná (Brasil, Paraguay, Argentina) (Khanna et al., 2012), o 
lateralmente reabasteciendo de lirio acuático a cuerpos de agua esta-
cionales (Martins et al., 2013). Mientras que, a escala global, eventos 
de dispersión pueden darse por el traslado de la especie debido a su 
uso ornamental (75% de las introducciones de PAIs en China), como 
forraje, para restauración ecológica (Wang et al., 2016) y/o su transpor-
te por rutas marítimas, esta última de gran relevancia desde los años 
70s con el aumento de las embarcaciones en el comercio internacional 
(Seebens et al., 2017).

Por otro lado, asociar el manejo a escalas mayores como regio-
nales y globales, nos permite dimensionar el impacto de las estrate-
gias implementadas. Por ejemplo, la presencia del lirio acuático puede 
afectar procesos migratorios de especies acuáticas, como en el caso 
del Río Mekong (Asia), donde peces juveniles migran a la deriva bajo 
las esteras de lirio acuático hasta aguas saladas, en el que mueren 
(Nezdoly & Pavlov, 2019). En el caso de las aves, estas pueden dismi-
nuir su visita como sucedió en el Lago de Chapala en Jalisco, México 
(Villamagna et al., 2012), caso contrario en Anawilundawa, Sri Lanka, 
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tico deberían considerar la diversificación de actividades de quienes 
se benefician de este. Ejemplo contrario es el de la Laguna Dowse en 
Australia donde eventos de sequía severos, en 2015, favorecieron la 
germinación de las semillas y un nuevo evento de invasión (Sullivan & 
Wood, 2012). Por lo que también se debe contar con mecanismos de 
monitoreo y acción temprana para controlar los rebrotes.

Conectando enfoques dentro de un marco integral

La necesidad de explorar enfoques de manejo integral distintos a los 
métodos de control convencionales radica en la falta de resultados y 
beneficios a largo plazo. Por ejemplo, en experiencias de gestión en 
África para el control de malezas acuáticas, han concluido como invia-
ble la eliminación de estos organismos como objetivo principal, resal-
tando en su lugar la necesidad de desarrollar visiones ecosistémicas, 
emprender acciones de restauración y generar vías de cooperación 
para poder mejorar los resultados de estas intervenciones y disminuir 
los impactos negativos causados por las PAIs (Howard & Chege, 2007).

En el presente artículo se sugiere que el principal cambio de para-
digma para el manejo integral del lirio acuático radica en la integración 
del manejo de la especie junto con la de su entorno y no solo en el 
control de su densidad y cobertura. Esta premisa se ve reflejada trans-
versalmente en los cambios de paradigma propuestos a lo largo del 
documento (tabla 5). Considerando que la disminución o eliminación 
del lirio acuático no es el fin último, sino una de varias estrategias que 
operan en un marco de manejo que involucra aspectos ecológicos, so-
ciales, económicos y científicos. Para esquematizar este planteamiento 
en un marco general operativo se presenta la Fig. 4, donde además 
se hace la comparativa entre dos modelos, uno “no integral” y uno 
“integral”. Se destaca en la propuesta integral la definición de cua-
tro dimensiones, que se presentan a continuación: Objetivos locales. 
Conjuntar el manejo de P. crassipes con otros objetivos ecológicos, 
sociales y económicos, que fomente la sinergia y resiliencia de los 
proyectos; locales, regionales y globales. Perspectivas académicas 
y metodológicas Implementar programas de manejo que desde su di-
seño estén orientados a contestar preguntas y generar conocimientos 
significativos, con la posibilidad de evaluación y reajuste. Interacción 
especie-ecosistema. Abordar el manejo de P. crassipes en conjun-
to con su entorno y en ambas direcciones, conjuntar con medidas de 
restauración y mitigación. Identificar las oportunidades de P. crassi-
pes como elemento de procesos de restauración, biorremediación y 
aprovechamiento sustentable, considerando su papel como ingeniero 
ecosistémico sobre el cuerpo de agua (identificar sinergias y umbra-
les). Identificar los flujos de materia y energía, y las condiciones de los 
parches locales y circundantes que regulan la dinámica de invasión de 
P. crassipes o que potencian su crecimiento. Integración de múltiples 
escalas. Abordar el manejo del P. crassipes a múltiples escalas (i.e. 
parche, clase y paisaje; y, local, regional y global), ubicando el nivel en 
que las medidas de manejo implementadas tendrían mayor impacto.

Una base integral de objetivos favorece la transición del control de 
las PAIs a esquemas sostenibles de gestión ambiental (Fig. 4, dimen-
sión 1 de modelo integral); no así los proyectos que basan su éxito de 
control en un solo criterio de todo o nada (Larson et al., 2011). Esque-
mas integrales que contemplan objetivos ecológicos, sociales y eco-
nómicos, se ocuparán a su vez de promover la sinergia de voluntades 
humanas, de distintos sectores socio-económicos, siendo necesario el 
planteamiento de procesos colectivos en la definición y desarrollo del 
proyecto (Crowley et al., 2017). Esquemas con técnicas de decisión 

disponibilidad de nitrógeno (ej. Nostocales) (Crossetti & Bicudo, 2008; 
Reynolds et al., 2002). Por otro lado, modificaciones al ecosistema pue-
den favorecer la presencia de más de una PAI, así Egeria densa, una 
planta sumergida invasora, ha podido crecer en el Lago Fúquene en 
Colombia en sitios invadidos por P. crassipes, debido a su alta capaci-
dad competitiva en condiciones limitadas de luz (Salgado et al., 2019), 
mientras que Ludwigia spp. ha desplazado al lirio acuático en el Delta 
de Sacramento-San Joaquín, en EEUU (Khanna et al., 2018).

A su vez, la persistencia del lirio acuático puede deberse a la au-
sencia de sus depredadores en los lugares de invasión, razón por la que 
se han introducido artrópodos para su control biológico (Cordo, 1999; 
Firehun et al., 2013). En los Humedales del Chaco en Argentina, don-
de es nativo el lirio acuático, un 81% de hojas estaban dañadas por 
herbívoria, resaltando la importancia de esta relación (Franceschini et 
al., 2010), esto mismo se ha reflejado en el intervalo de invasión con 
disminuciones importantes en la biomasa, algunos sitios con mayor 
éxito que en otros (Center et al., 1999; Charudattan, 1986; Coetzee et 
al., 2007b; Jimenez & Balandra, 2007).

Esquemas adaptativos. Hay procesos de escala global y regional que 
operativamente no se pueden intervenir en un esquema de manejo 
pero que deben considerarse en la capacidad de respuesta del sistema 
(Odum et al., 1979) (tabla 5, criterio 8). En ello, los socio-ecosistemas 
no pueden estar sujetos a reglas fijas y deben considerar mecanismos 
de evaluación y reajuste (Enyew et al., 2020). La teoría de la jerarquía 
establece que procesos de gran escala actúan como impulsores de 
cambio, mientras que a escalas menores los procesos de cambio son 
más restrictivos (Newman et al., 2019). Por ejemplo, el cambio climáti-
co, influye en la tasa de crecimiento del lirio acuático con el incremento 
de las condiciones de temperara y precipitaciones (You et al., 2013). 
Mientras que aumentos de 1.5°C y 3.0°C, intervalos meta internaciona-
les, parecen ser suficientes para mejorar el rendimiento del lirio acuá-
tico, en su desarrollo de biomasa, mejor rendimiento del fotosistema 
II e incremento en la cantidad de raicillas, características anatómicas 
que además mejoran su respuesta fisiológica (Huang et al., 2022). A 
su vez, el aumento de la temperatura nocturna favorece el desarrollo 
longitudinal de la raíz y raíces laterales, incrementando la captación de 
nutrientes (Worqlul et al., 2020).

Regionalmente, el crecimiento poblacional, la urbanización y el 
desarrollo de industria genera presiones en el paisaje que deben ser 
integradas en las estrategias de resiliencia (Ahern, 2013; Winton et al., 
2020). Como ya se observó en el caso de Zimbabwe y Etopía (Dersseh 
et al., 2019; Dube et al., 2018). A su vez, los proyectos de manejo tie-
nen que contemplar la asignación presupuestal, pues así en México 
un programa de aprovechamiento forrajero del lirio acuático no tuvo 
seguimiento por la falta de recurso para la investigación y validación 
del producto (Monsalvo Trujano, 1989). Por otro lado en China, entre 
1950 y 1970, el lirio acuático se utilizaba como alimento para ganado 
y como fertilizante, pero con la mejora económica del país en 1980 su 
aprovechamiento disminuyó (Jianqing et al., 2000; Lu et al., 2007), pu-
diendo ser idóneo haber invertido en investigación orientada a mejorar 
la calidad del producto y/o eficientizar los procesos.

Los eventos naturales de corto plazo también impactan en los es-
quemas de gestión. Las inundaciones, pueden despejar de lirio acuá-
tico a cuerpos de agua o restringir sus poblaciones, como sucedió en 
el Delta de Sacramento-San Joaquín (EEUU) (Khanna et al., 2012), por 
lo que esquemas que contemplan la utilidad económica del lirio acuá-
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la academia en contextos políticos y educativos para sostener dichos 
proyectos a largo plazo, pues el cambio de paradigmas en el manejo 
de especies invasoras ocupa de la implementación y modificación de 
políticas públicas y de la participación comunitaria (Larson et al., 2011). 

El valor de las especies invasoras en los ecosistemas debe abor-
darse con pragmatismo (Fig. 4, dimensión 3 de modelo integral), pues 
su erradicación no considera los servicios ecosistémicos que estas 
estarían proporcionando, en ello es importante contextualizar su pre-
sencia, pues entornos sometidos a factores estresantes pudieran no 
ser idóneos para especies nativas de macrófitas y que son necesarias 
como hábitat (Hershner & Havens, 2008). La eliminación de especies 
exóticas puede ser una opción viable en etapas de invasión temprana 
no obstante conforme el invasor aumenta su presencia en el ecosis-
tema a través relaciones tróficas, roles funcionales y la eliminación o 
sustitución de especies nativas, incrementan los efectos secundarios 
relacionados a su manejo lo que lo vuelve más complejo (Zavaleta et 
al., 2001). Tomadores de desiciones deben comprender la importancia 
de centrar esfuerzos de manejo en especies “clave” que actúan como 
ingenieros ecosistémicos, como lo es el lirio acuático (Larson et al., 
2011).

Respecto a la integración del manejo de P. crassipes y PAIs a di-
versas escalas (Fig. 4, dimensión 4 de modelo integral), destaca el 
desconocimiento que hay sobre los factores e impactos multiescalares 
relacionados a los eventos de invasión, así como su falta de integración 
en los programas de manejo (Gherardi, 2007). En esta área, modelos 
ecológicos serán relevantes en la comprensión de los procesos de pro-
pagación y distribución (Loo et al., 2009; Quinn et al., 2011). Asi como 
la comprensión de las dinámicas ambientales a distintas escalas que 

multicriterio facilitan la integración de estos objetivos donde influyen 
diversos factores y de distinta naturaleza, atendiendo a la complejidad 
de las interacciones sociales y ecológicas (Quintero et al., 2013; Ralls 
& Starfield, 1995).

Por otro lado, la exploración académica y metodológica permite 
innovar en las distintas etapas de planeación para el manejo de P. cras-
sipes, así como implementar mecanismos de evaluación y reajuste (Fig. 
4, dimensión 2 de modelo integral). Esto aplica para conocimientos en 
la praxis como pudiera ser en la logística, organización, herramientas, 
redes o equipos de trabajo (Enyew et al., 2020; Wang et al., 2012); en el 
corpus en torno a la definición de las condiciones de invasión (Zarkami 
et al., 2021), conocimientos estructurales y funcionales del ecosistema 
(Quinn et al., 2011), entre otros; y en el Cosmos en los marcos concep-
tuales y filosóficos abordados, como pudiera ser la exploración del ma-
nejo desde la ecología del paisaje (Lu et al., 2007) o en el planteamiento 
de la relación humano-naturaleza (Boulangeat et al., 2022).

Proyectos integrales para el manejo de PAIs se ocupan también 
de fortalecer la participación e involucramiento de la academia con los 
otros sectores (social, político y operativo) que participan en la ela-
boración y gestión de los esquemas de manejo (Lu et al., 2007). La 
falta de vinculación de la ciencia con la gestión operativa ha retrasa-
do la trasmisión de conocimientos científicos en la mejora técnica del 
manejo de PAIs así como en la predicción y proyección de resultados 
(Hofstra et al., 2020). Por otro lado, la falta de involucramiento del sec-
tor académico con el político ha dificultado la generación de políticas 
públicas, incluyendo esquemas para la prevención y atención a etapas 
tempranas de invasión y análisis de riesgos (Genovesi, 2007). A su vez 
es indispensable impulsar la promoción de esquemas integrales desde 

Figura 4 Esquema comparativo entre un protocolo de manejo no integral y uno integral para ecosistemas con presencia de Pontederia crassipes.
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quieren un análisis más extenso. Por ello se sugiere para perspectivas 
futuras la elaboración de trabajos especializados centrados en alguno 
de los aspectos planteados manteniendo el enfoque de manejo integral. 
Finalmente, entre las consideraciones, se destaca la necesidad de favo-
recer escenarios cooperativos, con procesos inter y transdisciplinarios; 
y la conjunción de esfuerzos sociales, institucionales, académicos y 
privados.
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