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ching success in Mexican protected hatcheries, and the consequences 
that this has on reproductive success are not fully understood. With this 
background, the objective of this study was to assess the sedimentary 
characteristics of Dermochelys coriacea nests in two protected hat-
cheries in the central coast of Oaxaca, by associating the substrate 
properties of the incubation chambers with hatching success and in-
cubation duration.

MATERIAL AND METHODS

Study area — The study took place in San Juan Chacahua and Pal-
marito beaches in the Central Pacific Coast of Oaxaca, Mexico (Fig. 1). 
San Juan Chacahua beach (15°57’48”N, 97°40’52”W — 15°58’54”N, 
97°46’54”W) is 12 km long, and is part of the Lagunas de Chacahua Na-
tional Park; while Palmarito (15°52’23”N, 97°06’23”W — 15°55’36”N, 
97°13’58”W) is about 16 km long, extending from San José Manial-
tepec River on the northwest to Punta Colorada on the southeast. The 
climate is tropical, hot, humid, and characterized by well-defined dry 
and rainy seasons. Mean annual temperature is 27.5 °C and mean an-
nual rainfall is 800 mm, concentrated between July and October; the 
dry season can last 8 months, from November to June (Trejo, 2010).

Hatcheries and nocturnal surveys — This study was carried out 
from October 2016 through May 2017 (eight months), comprising only 
one leatherback-breeding season. In each beach there are community 
groups that protect and relocate the nests to increase the hatching suc-
cess (García et al., 2003; Vannini & Rosales, 2009; Vannini et al., 2011). 
The enclosed hatchery locations were constructed with a total area of 
80 m2 (10 X 8 m), which was sufficient to accommodate 100 nests and 
far enough away from the tide flood. The distance between nests was 
set at 1 m to reduce interaction, follow the NOM-162-SEMARNAT-2012 
instructions (Diario Oficial de la Federación 2012), and to allow hatchery 
personnel to walk without stepping onto the nests. Likewise, to protect 
them from the intensity of the sun, the hatcheries were covered by a 
shading net at a height of 1.5 m during all breeding seasons. Hatche-
ries have been moved from site year after year, following the protocols 
established by the Mexican NOM-162 to avoid accumulation of bacteria 
and other kinds of contamination (Diario Oficial de la Federación 2012).

Community groups (three people per group) patrolled both beaches 
at night from 21:00 to 06:00 h, using an all-terrain vehicle ATV, to re-
cord any sea turtle activity. All found nests were recorded, numbered, 
cluth size counted, and transported in clean plastic bags to the enclosed 
hatcheries; and these sites were monitored daily for threats by natural 
predators. All relocated nests were buried at a depth of 80.0 cm in 
the hatchery (García-Grajales et al., 2019), the mean depth of leather-
back nesting activity reported among Pacific populations (Benson et 
al., 2015).

Environmental characteristics of nest incubated in hatcheries — To 
evaluate microhabitat characteristics associated with eggs incubation, 
a total of 20 sand samples from 20 nests were collected from both San 
Juan Chacahua and Palmarito hatcheries (10 nest for each hatchery). 
Sand samples were collected from the middle of the nest during the 
nest digging in the hatcheries, 250.0 g sand samples were weighed 
using a 300.0 g scale (Mod. Pesola), each individual sand sample was 
tightly sealed in a plastic bag and transported to the Laboratory of Soils 
in the Universidad del Mar.

INTRODUCTION

Sea turtles are experiencing severe declines worldwide due to anthro-
pogenic disturbances, such as egg exploitation (Mortimer, 1991; Chan 
2006; Pike, 2013), marine pollution (Chan 2006; Lazar & Gracan, 2011), 
incidental capture in fishing gear (Chan et al., 1988), and habitat loss 
(Chan, 2006; Pike, 2013). Particularly, the leatherback turtle, Dermo-
chelys coriacea (Vandelli 1761) is globally listed as vulnerable species 
under the International Union for the Conservation of Nature (IUCN) cri-
teria (Wallace et al., 2013), and trends and status in the Pacific Ocean 
basin have declined precipitously during the last several decades, inclu-
ding declines of more than 90% in Mexico (Sarti et al., 2007; The laud 
OPO Network 2020). 

Taking it into account, most conservation efforts of sea turtle popu-
lations are concentrated at nesting beaches where the aim is to hatch 
and survive the greatest number of hatchlings in each nest as is pos-
sible (García et al., 2003; Stewart et al., 2019). This strategy includes 
the protection of nesting beaches where regular patrols against human 
poaching are done; finding nests on the beach and relocated them to 
protected hatcheries; as well as other general actions, such as a com-
plete ban on the exploitation of turtles and their eggs (García et al., 
2003).

For leatherback turtle and under a dynamic metapopulation 
approach, specific conservation efforts have been focused on four 
index beaches (Mexiquillo, Tierra Colorada, Cahuitán and Barra de la 
Cruz) selected due to their intense nesting activity (more than 100 nests 
per season) that are monitored regularly over long-term to provide us 
insights of population trends (Sarti et al., 2007; Santidrían et al., 2017). 
Nevertheless, there are secondary beaches where turtles of the same 
subpopulations nest regularly with lower intensity (less than a hundred 
nests per season) compared to the index beaches (Santidrían et al., 
2017). In all these beaches, as soon as the clutches are laid by the 
female, they are relocated to protected hatcheries aiming to increase 
the hatchling success.

Bearing this in mind, the hatching success, incubation duration, 
embryonic development and hatchlings’ characteristics, are direct-
ly influenced by the microenvironmental characteristics of the place 
where the incubation of the clutch occurs (Ackerman, 1991; Packard 
& Packard, 1988; Mohd Salleh et al., 2021). Those features refer to the 
physical, chemical and biological properties of the substrate that make 
up the microhabitat in the incubation chamber (Abella 2010). 

Particularly, temperature and moisture inside the nest are known 
to be crucial for successful embryonic development during incubation 
period (Bodensteiner et al., 2015; Maloney et al., 1990; Hewavisen-
thi & Parmenter, 2001) influencing over embryogenesis, phenotype, 
performance, and survivorship of hatchlings (Booth, 2017; Lolavar & 
Wyneken, 2020). At the same time, temperature and moisture in the 
nest microenvironment are influenced by the physical and chemical 
characteristics of the sand that constitute the incubation chamber; the-
refore, sediment size influences sea turtle nesting and hatching suc-
cess (Mortimer, 1990; Speakman et al., 1998; Chen et al., 2007, 2010; 
Yalçin-Özdilek et al. 2007; Fuentes et al., 2010).

Until now, we know that there is only one study that analyzed the 
effect of incubation temperature in relation to sex determination in this 
species (Benabib 1984), but we are aware of no other studies that have 
been done in D. coriacea to associate sand characteristics with the hat-
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Data analysis — When assumption of normality or homogeneity of 
variance were not met, the Kruskal-Wallis’s test was used to perform a 
nonparametric analysis.

Differences among the hatcheries, including the biological (clutch 
size) and physical (grain size) features were further investigated using 
one way ANOVA, followed by the Bonferroni Post-hoc test. Variables ex-
pressed as percentage (grain size, hatching success) were transformed 
by arcsine of its square root, to achieve data normalization (Zar 2008). 
When necessary, data normality was tested by K2 and data homosce-
dasticity was tested by Bartlet X2 (Zar, 2008).

The statistical analysis of the size distribution for each sample was 
determined using the formula from Folk & Ward (1957) obtained. Also, 
the classifications of skewness (Sk), and kurtosis (K), were done also 
based on the description defined by Folk & Ward (1957). Statistical me-
asurements included measure of degree of sorting, kurtosis, the degree 
of peakedness, and skewness, which are described in Table 1.

The total number of eggs (clutch size) laid into the nest and the hat-
ching success were calculated by counting unhatched eggs, dead embr-
yos in eggs, and dead hatchlings in nests, and by excluding the shelled 
albumen globes (SAGs, Patiño-Martínez et al., 2010, 2012). The hatching 
success (HS) for each nest was calculated as the percentage of hatchlings 
in the clutch and was determined using the following formula: [(total eggs 
– unhatched eggs)/total eggs] X 100 (Hitchins et al., 2004). Mean hatching 
success was calculated by hatchery. A one-way ANOVA test was used to 
examine differences between hatcheries. The incubation period (IP) per 
nest was determined as the numbers of days from the date of eggs lying 
to the date of the first hatchling emergence (Yalçin-Özdilek et al., 2007).

At the laboratory we dried the sand samples by exposure to the 
sun during a lapse of 72 hours, stirring the samples every 12 hours to 
uniformly dry them. Then, we followed the Foley et al. (2006) protocol, 
which consists in separating the sand into its various-sized compo-
nents by sieving 200 g of the sand through the following series of sie-
ves: 2 mm, 1 mm, 0.5 mm, 0.25 mm, 0.125 mm, and 0.063 mm. The 
sand retained by each sieve was dried for 24 hours at 105ºC and wei-
ghted. We then calculated the percent of sand by each size class and 
determined the grain size (mean particle diameter) by weight according 
to the following formula (Hillel, 1980):

Where xi was the mean diameter of any size range of particles se-
parated by sieving, and wi was the weight of the particles in that size 
range as a fraction of the total dry weight of the sample analyzed.

Other 40.0 g of each sand sample was treated with distilled wa-
ter and sodium hexametaphosphate as dispersant agent (Borja et al., 
2015). Then, we evaluated the particle size distribution through hydro-
meter method (Gee & Bauder, 1986) and used the Udden-Wentworth 
grain-size classification (Wenwhorth 1922), whose notation (phy Ø) is 
funded on the base 2 algorithm of the sediment particle diameter (Ø = 
-log

2 Dmm).

The remaining dried sand (10 g) was immersed in plastic vials hol-
ding 10 ml of deionized water for determination of pH, using a Ph meter 
(Mettler S400).

Figure 1. Location of hatcheries in the central coast of Oaxaca, Mexico.
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Incubation duration was affected by the nesting date, clutch size, 
and grain size (Table 5). For both hatcheries, nesting date presented a 
negative correlation with incubation duration, and in the same way, clutch 
size showed a negative correlation with incubation duration. However, 
incubation duration correlated positively with the all-grain size.

According to CCA ordination, the first and second axes accounted for 
74.79% of the data variability. Medium Sand (MS) was the abiotic factor 
with positive higher influence in the hatching success of Dermochelys co-
riacea; however, all abiotic factors showed a strong positive correlations, 
with distribution along the positive region of both axes (Fig. 2).

DISCUSSION

The incubation substrate by variation in chemical composition and par-
ticle size can influence the microenvironment within the nest (Stewart 
et al., 2019). Leatherback and other sea turtles often nest successfully 
on beaches with widely variable particle diameters (Carr & Ogren, 1959; 
Hendrickson & Balansingam, 1966; Pritchard, 1971; Mortimer, 1982), 
suggesting sand particle size alone is not likely a cue to which nesting 
turtles are particularly responsive (Roe et al., 2013).

Both hatcheries showed similarities in the distribution of sand 
grains despite their geographical distances, with a dominance of me-
dium-sized sediments, emphasizing the absence of very coarse sand. 
Whit this in mind, it is hard to explain the variables that determine suc-
cess of hatching or incubation time. But our results have interesting 
implications, for example coarse-grained substrates are more permea-
ble to respiratory gases (Ackerman, 1977, 1980), as the open structure 
allows for more air to be trapped (Speakman et al., 1998) and there-
fore enhance respiratory gas exchange between the embryos and the 
atmosphere. However, high substrate permeability also decreases the 
moisture content of the nest (Bustard & Greenham, 1968) and increases 
the chance of egg desiccation (Ackerman, 1977; Mortimer, 1990). Con-
versely, compacted grain fine-grained substrates favor greater water 
retention (Chen et al., 2010) and impedes the diffusion of respiratory 
gases (Yalçin-Özdilek et al., 2007; Chen et al., 2010; Fuentes et al., 
2010; Cheng et al., 2015; Stewart et al., 2019). In addition, larger grain 
sizes typically have poorer thermal conductivity as they cannot transfer 
heat as effectively and are thus expected to be cooler overall if heat 
for incubation comes predominantly from heating on the beach surfa-
ce (Speakman et al., 1998; Fuentes et al., 2010). Therefore, sediment 
size plays a direct role on hydraulic conductivity, total porosity, air-filled 
pore space, salinity (Foley et al., 2006) and heat transfer (Souza & Vogt, 
1994) with consequences to embryo survival.

To evaluate the influence of substrate properties, nesting date and 
cluth size on incubation duration and hatching success, a stepwise bac-
kward multiple regression was made, taking the number of days of in-
cubation period and the proportion of hatching success as independent 
and dependent variables, respectively. The goodness of fit for regression 
residuals to the normal distribution was tested by K2 (Fadini et al., 2011). 

Canonical Correspondence Analysis (CCA) was performed to 
analyze the relation between physical properties of grain size and bio-
logical properties of nests. All P-values were compared to an alpha level 
of 0.05, and all variables of the nests sedimentary characteristics were 
evaluated with Gradistat software (Blott & Pye, 2001), and all analy-
ses (including normality tests) were conducted with XLStat software v. 
2018.1 (Addinsoft, Inc.).

RESULTS

The physical parameters and classification of grain size of 20 D. coria-
cea nests from both hatcheries are presented in Table 1. The sand of 
San Juan Chacahua hatchery showed a dominance of medium sands, 
with the medium-sand fraction comprising, on average, over 80%, 
while the remaining categories together accounted for 8%. Palmarito 
showed a dominance of medium sand sediment too, on average, over 
70%, and the remaining categories together brought 2%.

The descriptive statistics of grain size (mean particle diameter) for 
the two hatcheries are presented in Table 2a. Sediment taken from D. 
coriacea incubation chambers in hatcheries was moderately well sor-
ted in both sites. Data shows that all samples have similar grain-size 
spectra, where all sediments are in the region of sand. Also, all samples 
were symmetrical skewed, and all samples were kurtosis classified as 
mesokurtic. 

Incubation duration was significantly different between hatcheries 
(F = 6.012, P<0.05), but hatching success was the same for both sites 
(See Table 2b). 

The dominant grain size was between 0.25 mm and 0.125 mm 
for both hatcheries. There were significant differences for >1 mm size 
(P<0.05), 0.05 mm (P<0.05), 0.25 mm (P=0.003), and 0.125 mm (P= 
0.03) between the two hatcheries; but no differences were found for 2 
mm and 0.063 mm grain sizes between the two hatcheries (Table 3).

Both hatcheries were analyzed collectively, as if they represented a 
single hatchery site, and hatching success correlated to clutch size and 
grain size. So, clutch size exerted a positive effect on hatching success 
in both hatcheries, and sediment grain size did not affect it (Table 4).

Table 1. Physical parameters and classification of grain size using the logarithmic Folk and Ward (1957) graphical measures.

Sorting (σσ) Skewness (Sk) Kurtosis (KG)

Very well sorted <0.35 Very fine skewed 0.30 to 1.00 Very platykurtic <0.67

Well sorted 0.35 - 0.5 Fine skewed 0.10 to 0.30 Platykurtic 0.67 - 0.90

Moderately well sorted 0.7 - 1.00 Symmetrical 0.10 to 0.10 Mesokurtic 0.90 - 1.11

Poorly sorted 1.00 - 2.00 Coarse skewed 0.10 to 0.30 Leptokurtic 1.11 - 1.50

Very poorly sorted 2.00 - 4.00 Very coarse skewed 0.30 to 1.00 Very leptokurtic 1.50 - 3.00

Extremely poorly sorted > 4.00     Extremely leptokurtic >3.00
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tion of medium to fine sediments in both beaches are, probably, due 
to the nearby presence of the Rio Verde (one of the main rivers in the 
coastal region) and to the constant connection between the sediments 
of the lagoons of Chacahua with the sea (Espinoza-Ayala et al., 2011). 
Additionally, changes in grain size distributions of sands in such areas 
are determined by coastal geomorphology (erosional and depositional 
features associated with waves and tides), longshore transport, winds, 
tidal regimes, river discharges near the beach, and sand composition, 
among other factors (Kasper-Zubillaga & Carranza-Edwards, 2003; 
Kasper-Zubillaga et al., 2007; Davidson-Amott 2010).

The influence of nesting site on hatching success greatly varies 
among the sea turtle species and the sites themselves (Miller et al., 
2003). Previous studies have suggested that sediment size influences 
sea turtle nesting and hatching success (Mortimer, 1990; Speakman et 
al., 1998; Chen et al., 2007; Yalçin-Özdilek et al., 2007). For instance, 
we know that leatherback tend to nest on high-energy, dynamic bea-
ches that are free of offshore obstructions, with steeply sloping shoreli-
nes and offshore depth profiles (Pritchard, 1971; Mrosovsky, 1983; Ec-
kert 1987). In addition, Roe et al. (2013) found that leatherback nesting 
was positively correlated with sand in intermediate size class (0.025 
mm diameter) at Playa Grande, Costa Rica. In our study, the contribu-

Table 2. Descriptive statistics of Dermochelys coriacea nests during 2016-2017 reproductive season in two hatcheries of Oaxaca. SD = Standard 
deviation, * denote significance at 0.05 level. MWS: Moderately well sorted; Sim: symmetric; Msk: Meso-kurtic.

  San Juan Chacahua hatchery Palmarito hatchery    
  n Mean ± SD Min - Max n Mean ± SD Min - Max Parameter pp
a) Grain size:

Very coarse sand * 10 0 - 10 0 - - -
Coarse sand * 10 4.72 ± 3.55 0.98 - 9.21 10 12.58 ± 8.11 4.28 - 21.41 H = 16.26 < 0.05

Medium sand * 10 86.95 ± 8.32 72.59 - 97.71 10 76.25 ± 9.44 63.72 - 86.69 H = 113.21 < 0.05
Fine Sand * 10 7.44 ± 2.16 4.98 - 9.97 10 10.44 ± 8.45 1.82 - 19.62 H = 24.53 < 0.05

Very fine sand * 10 0.89 ± 0.29 0.35 - 1.13 10 0.73 ± 0.22 0.47 - 1.08 H = 8.56 < 0.05
pH 10 9.63 ± 0.39 8.76 - 11.43 10 8.69 ± 0.24 7.98 - 9.18

Descriptive statistics:

Sorting (σ) classification MWS MWS

Skewness (Sk) classification Sim Sim

Kurtosis (K) classification   Msk   Msk    

b) Incubation duration (days)* 10 58.50 ± 4.60 50.2 - 65.72 10 56.30 ± 3.63 50.35 - 60.21 F = 6.012 < 0.05
Hatching success (%) 10 77.24 ± 8.11 64.73 - 88.72 10 81.70 ± 9.50 69.34 - 93.81 H = 7.43 0.059

Clutch size 10 100.4 ± 14.53 82.74 - 119.83 10 105.50 ± 10.88 92.73 - 121.72 F = 0.820 > 0.05

Table 3. Comparison of sand grain size separately for San Juan Chacahua (PSJ) and Palmarito (PMO) hatcheries. n = 10 for all samples. * denote 
significance at 0.05 level.

Mesh Size Hatcheries Mean ± SD Min Max

2 mm
PSJ 0.16 ± 1.56 0.14 1.98
PMO 0.25 ± 0.10 0.08 2.14

1 mm *
PSJ 1.16 ± 0.65 0.34 2.11
PMO 1.65 ± 0.94 0.58 2.96

0.05 *
PSJ 2.68 ± 1.02 1.66 3.28
PMO 4.37 ± 1.78 1.19 7.54

0.25 *
PSJ 44.73 ± 12.34 28.83 72.29
PMO 61.27 ± 14.23 38.56 80.64

0.125 *
PSJ 25.68 ± 9.95 13.97 39.73
PMO 35.13 ± 11.36 20.16 49.57

0.063
PSJ 1.18 ± 0.92 0.13 2.75
PMO 2.04 ± 1.21 0.52 4.31
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rate, having a direct effect on incubation duration (Fadini et al., 2011; 
Hawkes et al., 2007; Pike et al., 2006). Sites with coarse sand have 
higher temperatures, shortening incubation duration; by contrast, the 
lower temperatures characteristics of fine sands increase incubation 
duration (Ferreira Junior & Castro, 2003). In addition, water availability 
and respiratory gas (oxygen and carbon dioxide) concentrations (Acker-
man, 1997; Erb et al., 2018) also influence embryonic development and 
hatchling quality.

Thus, incubation duration is longer in the beginning of the repro-
ductive season of sea turtles, because the mean daily temperature is 
lower, and in subsequent months, days become longer and warmer, 
and the nest temperatures tend to increase, shortening the incubation 
duration (Baptistote et al., 2003; Hewavisenthi & Parmenter, 2002). Al-
though this correlation has not been demonstrated in the reproduction 
areas of the leatherback turtle in the Mexican Pacific coast, it has been 
demonstrated in other geographical areas of Mexico with Caretta care-
tta (Öz et al., 2004).

Considering the success of eclosion as dependent variable, a grea-
ter relationship with sand size was undeniable for both sites of study; 
however, in separate models, San Juan Chacahua showed greater va-
lue in the coefficients of fine sands and medium sands, while Palmarito 
showed higher value in the coefficients of medium and fine sands.

Both hatcheries showed carbonated (alkaline) sands, and this is 
perhaps related to null rain activity during the Leatherback nesting sea-
son and a little percolating soil (medium sands). All of that will cause 
a build-up of calcium cations increasing the carbonation as product of 
water evaporation (Moreno Ramon, 2023).

Average grain size and sorting values obtained here are like those 
reported by Carranza-Edwards (2001), who mentions that the coastal 
zone of the Mexican Pacific shows medium sands to fine sands. Par-
ticles in the sand (~0.1-64 mm) are cohesionless and readily set in 
motion by waves, meanwhile larger particles are also cohesionless, 
but their large size also requires very large waves for the transport 
(Davidson-Amott, 2010). The influence of waves and currents might 
generate sands with different “peaks” in their grain size distributions. 
In the Mexican Pacific coast, beach face slopes of 4º are characterized 
by medium to fine sands (Shepard 1973), probably due to the piling-up 
effect of finer grains transported during the run-up in wide coastal 
plains (Davidson-Amott 2010). In addition to this, Rio Verde discharges, 
to a lesser extent, deposits sediments with grain size distributions due 
to the dam construction landwards and the use of river tributaries for 
irrigation purposes (Espinoza-Ayala et al., 2011; Kasper-Zubillaga et 
al., 2007) in the case of San Juan Chacahua beach while the San José 
Manialtepec River does the same for Palmarito beach.

Grain size and nesting date have been selected as one of the main 
factors influencing nest temperature and embryonic development 

Table 4. Stepwise backward multiple linear regression for hatching success of Dermochelys coriacea in both hatcheries and in each individually.

  Variable Coefficient Standard Coefficient p

Both hatcheries (r2 = 0.9525)

Clutch size 0.072 0.732 < 0.0001

Medium sand 0.654 0.284 < 0.0001

Coarse sand 0.843 0.175 < 0.0001

Fine sand 1.257 0.119 < 0.0001

San Juan Chacahua hatchery ( r2 = 0.9314)

Clutch size 0.093 1.093 < 0.001

Medium sand 1.478 0.573 0.012

Fine sand 4.543 -1.645 0.045

Palmarito hatchery (r2 = 0.925)

Clutch size 0.035 0.304 0.0385

Medium sand 0.668 0.428 0.001

Coarse sand 0.482 0.273 0.007

Table 5. Multiple linear regression for incubation duration of Dermochelys coriacea in both hatcheries.

  Variable Coefficient Standard Coefficient pp

Both hatcheries (r2 = 0.9325)

Nesting date -0.0753 -0.1963 0.005

Clutch size -0.1319 -0.1467 0.008

Medium sand 10.165 0.0488 < 0.001

Coarse sand 14.037 0.1413 0.005

Fine Sand 12.853 0.1846 0.027

Very fine sand 16.871 0.0923 0.019
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date and some nest sediment characteristics of incubation chamber in 
hatcheries make it possible to highlight the importance of conducting 
this type of analysis for the selection of the sites where the hatcheries 
will be established. Clearly, more detailed studies on the effect of phy-
sical properties of sand in hatcheries are needed to establish a criterion 
for determine the best areas to set up this.
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Interpreting the CCA ordination, medium grain size was the most 
important abiotic variable that influence in the hatching success; howe-
ver, through stepwise backward linear regression the clutch size exer-
ted a positive effect on hatching success. This is not contradictory, as 
the clutch size also presented a strong correlation on both axes de-
monstrating that both factors may have simultaneous effects. Maybe, 
some factors that influence sand characteristics are seasonal patterns 
of rainfall and the geological position and close to river openings of the 
beaches (Sönmez et al., 2013).

As product of coastal development, many managed sea turtle nes-
ting beaches use hatcheries that follow a standard procedure regarding 
clutch relocation techniques, such as ensuring the new egg chamber 
at the same depth as the natural nest, and choosing a new site with 
the optimal characteristics for incubation and protection (Tanabe et al., 
2021); however, most hatcheries are built based on easy access and 
without considering the characteristics of the substrate. For more than 
two decades these efforts have been focused on Mexico (García et al., 
2003) with a lack of detailed understanding of which effects have the 
nests sedimentary characteristics in hatcheries on hatching success 
and incubation duration. In the current study, the influence of nesting 

Figure 2. Biplot of axes 1 and 2 of the Canonical Correspondence Analysis (CCA) between physical properties of grain size and biological properties of Dermochelys 
coriacea nests. VFS= Very fine sand, FS= Fine sand, MS= Medium sand, HS= Hatching success, IP= Incubation period, CS= Clutch size, pH= Potential of hydrogen.
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de Zacatlán, Puebla) y del Centro de Producción “El Zarco” (municipio 
de Ocoyoacac, Estado México). De acuerdo con los encargados de cada 
uno de estos centros, las crías de Los Manantiales provenían de la cru-
za de machos criollos mantenidos en la granja por varios años y hem-
bras importadas en el 2022 desde Dinamarca; mientras que las de El 
Zarco, eran resultado de la cruza de reproductores obtenidos del Centro 
de Producción Acuícola de Pucuato, Michoacan y de Atlixco, Puebla en 
México. Los organismos se trasladaron al Laboratorio de Producción 
Acuícola de UNAM FES Iztacala y se colocaron en tanques de 1000 
L para un periodo de aclimatación de 15 días y se mantuvieron con 
un alimento comercial (minipelet peces AE 1.5 mm, Alimentos de Alta 
Calidad El Pedregal, S.A de C.V.). 

Prueba de alimentación. Se utilizó un sistema de recirculación con un 
total de 12 tanques de polipropileno de 100 L. Cada alimento (el experi-
mental con las proteínas de origen vegetal y el control, que fue el comer-
cial) se ofreció a cada uno de los orígenes por triplicado. El peso inicial 
promedio (± error estandar) para cada uno de los origenes fue de 3.04 
± 0.3 g para El Zarco y de 0.84 ± 0.2 g para Los Manantiales. La ración 
diaria fue del 7% del total de la biomasa del tanque, dividida en dos 
porciones que se ofrecieron a las 9:00 y 16:30 horas. Los organismos 
se pesaron cada 10 días y la ración diaria se ajustó de acuerdo con el 
nuevo peso. Durante la prueba, las condiciones ambientales fueron las 
siguientes: oxígeno disuelto, 5.0 ± 0.1 mg/L; nitrógeno amoniacal, 0.01 
±  0.001mg/L; pH, 8.1 ± 0.2 y ciclo de luz-oscuridad de 12:12 horas. La 
prueba tuvo una duración de 60 días y posteriormente, los organismos se 
mantuvieron en ayuno por 24 h y después se pesaron para obtener el cre-
cimiento.  Para los análisis de expresión de genes, 5 organismos por cada 
uno de los orígenes y por cada alimento, fueron tomados aleatoriamente 
y se sacrificaron con una sobredosis de aceite de clavo para obtener las 
muestras de la porción distal del intestino, las cuales se colocaron en 
tubos de plástico de 1.5 ml con el reactivo de TRIzol (Invitrogen, Carlsbad, 
EEUU) y se almacenaron a -80ºC hasta su análisis. 

Crecimiento. Se determinaron los siguientes parámetros de crecimien-
to (NCR, 2011):

Peso final (g).

Ganancia en peso (%), GP=((Peso final-Peso inicial)/(Peso 
inicial))  x 100.

Tasa de crecimiento especifico (%día),  
TCE=(ln〖Peso final-ln〖Peso incial〗 〗/60)  x 100. 

Expresión de genes. La determinación de la respuesta inflamatoria en 
la parte distal del intestino de cada individuo y se realizó mediante la 
expresión de los genes de algunas interleucinas y para ello, el ARN total 
de las muestras de la parte distal del intestino se extrajo de acuerdo con 
Blaufuss et al. (2020) y se cuantificaron con un kit (RNA BR assay, Invi-
trogen, Carlsbad, EEUU) en un fluorometro Qubit 4 (Invitrogen, Carlsbad, 
EEUU). Las muestras se diluyeron en agua libre de nucleasas para obte-
ner la misma concentración de ARN y tratarlas con una DNAsa (DNase I, 
Invitrogen, Carlsbad, USA) para eliminar la ADN genómico. Finalmente, 
las muestras se utilizaron para sintetizar el ADN complemetario con un 
kit (High-capacity cDNA reverse transcription kit, ThermoFisher Scien-
tific, Waltham, EEUU) de acuerdo a las instrucciones del fabricante. Las 
muestras se amplificaron por duplicado en microtubos de 0.1 ml en un 
sistema RT-PCR MyGo mini (IT-IS International, Stokesly, Inglaterra) y 
SensiFAST SYBER no-ROX (Meridian Bioscience, Memphis, EEUU). Las 
condiciones de la PCR fueron: 95 ºC por 2 minutos, seguido de 40 ciclos 

INTRODUCCIÓN

La trucha arcoíris Oncorhynchus mykiss (Walbaum, 1792) es una de 
las especies con más tradición en la producción acuícola de México, 
ya que su cultivo data desde mediados del siglo pasado en el Estado 
de México (Hernández-Hernández y Carrillo-Longoria, 2018) y actual-
mente se produce en 18 estados del país (CONAPESCA, 2022). Sin em-
bargo, la producción de esta especie enfrenta problematicas diversas 
y el alimento balanceado es uno de los factores que más afecta a los 
productores, debido a un constante aumento de precios en los insumos 
para su elaboración (Hernández-Hernández y Carrillo-Longoria, 2018). 
Los principales ingredientes de los alimentos balanceados son la ha-
rina y el aceite de pescado, que provienen de pesquerías marinas y 
aunque su producción permanece relativamente estable (Hardy, 1996), 
es insuficiente para la creciente demanda de la acuacultura (Gatlin et 
al., 2007). Ante esta situación, se ha propuesto el uso de productos 
de origen vegetal tales como las harinas y aceites de cereales y se-
millas oleaginosas (Hardy, 2010). Las proteínas vegetales todavía tie-
nen un uso limitado en alimentos comerciales de especies acuáticas 
carnívoras como la trucha, pues los cereales y las semillas contienen 
compuestos que afectan la integridad del epitelio intestinal, la diges-
tibilidad, el crecimiento normal (Krogdahl et al., 2010) y la respuesta 
inmunológica e inflamatoria (Burrells et al., 1999). Se han desarrollado 
varias estrategias para incluir cantidades cada vez mayores de proteí-
nas de origen vegetal en los alimentos de peces carnívoros y una de 
ellas es el uso de productos refinados de las harinas vegetales, que 
contienen una mayor cantidad de proteína y los más prometedores para 
usarse en los organismos acuáticos de importancia comercial son los 
concentrados de proteína (Hardy, 2010). Algunos trabajos previos re-
portan el uso de diferentes concentrados de proteína vegetal (como de 
soya, arroz, maíz) en trucha arcoíris y encontrando un crecimiento simi-
lar con el grupo control (Cid et al., 2020; Segura-Campos et al., 2021). 
Así mismo, se ha propuesto la selección de organismos con capacidad 
de utilizar las proteínas de origen vegetal sin afectar el crecimiento y 
sin generar inflamación en la parte distal del intestino (Overturf et al., 
2004; Lazzaroto et al., 2015; Abernathy et al., 2017; Blaufuss et al., 
2020). Considerando estos dos aspectos, el presente trabajo tuvo como 
objetivo determinar el efecto de un alimento con proteína vegetal en el 
crecimiento y en la expresión de las interleucinas proinflamatorias 1ß 
y 8 y de las antiiflamatorias 4 y 10, en crías de trucha arcoíris prove-
nientes de dos diferentes centros de producción ubicados en México.

MATERIALES Y MÉTODOS

Formulación del alimento. Se formuló un alimento (Tabla 1) con ex-
clusivamente proteínas de origen vegetal: concentrado de proteína de 
chícharo, de arroz (GABSA S.A. de C.V., Ciudad de México, México), 
gluten de maíz (Glutimex, Ingredion México S.A de C.V., Tlalnepantla, 
Estado de México) y harina de soya (PISA S.A. de C.V., Guadalajara, 
México). Otros ingredientes se muestran en la Tabla 1. El alimento se 
preparó de acuerdo a lo reportado previamente por Segura-Campos 
et al. (2021). Como control, se utilizó un alimento comercial (minipe-
let peces AE 1.5 mm, Alimentos de Alta Calidad El Pedregal, S.A de 
C.V.; contenido químico proximal: proteína, 45%; lípidos, 16%; cenizas 
12.5% y humedad, 12%).

Organismos experimentales. Los organismos se obtuvieron de dos 
centros de producción acuícola: granja “Los Manantiales” (municipio 
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La expresión de los genes de las interleucinas proinflamatorias, il-
1ß e il-8, en la parte distal del intestino se muestran en la Figura 2 a y b, 
respectivamente. La expresión del gen il-1ß fue regulada positivamente 
por el alimento con las proteínas de origen vegetal en los organismos 
de ambos centros de producción, y aunque se observó un valor más 
alto en Los Manantiales, no se observaron diferencias entre las medias. 
Por lo que respecta a las crías del grupo Control de ambos orígenes, 
mostraron una expresión de il-1ß similar al gen de referencia (arbp). La 
expresión de il-8 tuvo un comportamiento similar al observado en la de 
il-1ß, con valores más altos en los organismos del tratamiento vegetal 
de ambos orígenes, aunque no se encontraron diferencias significativas 
considerando el origen y la fuente de alimento. Se observó expresión 
positiva de los tratamientos Vegetal, pero fue mayor en los organismos 
provenientes de El Zarco. También se observó la expresión positiva en 
las truchas de El Zarco mantenidas con el tratamiento Control. 

a 95 ºC por 5 s y 60 ºC por 30 s. Se realizó una curva de fusión con 
incrementos de 0.5 ºC desde 60 ºC hasta 95 ºC en cada reacción para 
verificar la especificidad del ensayo. Los genes que se determinaron 
fueron los de las interleucinas (IL) 1b, 4, 8 y 10 y como gen de refe-
rencia se utilizó el de la proteína ácida P0 ribosomal 60S (ARPB). Los 
primers utilizados para las reacciones de amplificación de RT-PCR se 
muestran en la Tabla 2: los de il-4, il-8, il-10 y arpb se diseñaron para 
no amplificar en las regiones intrón del gen, mientras que los primers 
de la il-1ß fueron reportados por Veléz-Carabria et al. (2021). El gen de 
referencia se utilizó para normalizar y cuantificar la expresión mediante 
la metodología de DDCt reportada por Livak y Schmittgen (2001). 

Análisis estadísticos. Los datos de crecimiento (PF, GP, TCE), super-
vivencia y de expresión de los diferentes genes se probaron para nor-
malidad y homocedasticidad con las pruebas de Kolmogorov-Smirnov 
y de Levene, respectivamente. Los datos mostraron ser normales y ho-
mocedasticos, por lo que se realizó un ANDEVA de dos variables para 
evaluar las diferencias significativas entre las medias y la interacción 
entre el origen y la dieta (Zar, 1999). Cuando se detectaron diferencias 
significativas (P < 0.05) se determinaron con prueba LSD de Fisher 
utilizando el programa Prism v. 10.3.1 (GraphPad, San Diego, EEUU). 

RESULTADOS

El crecimiento de los organismos se muestra en la Figura 1 y no se obser-
varon diferencias significativas en el Peso Final (PF, Figura1a), aunque los 
organismos de ambos orígenes y que recibieron el alimento Control, mos-
traron valores más altos. Se observó que el origen y la dieta afectaron signi-
ficativamente a la Ganancia en Peso (GP, Figura 1b) y la Tasa de Crecimiento 
Especifico (TCE, Figura 1c), mostrando valores más altos en los organismos 
provenientes de Los Manantiales en ambos índices. En particular, la GP de 
las crías provenientes de Los Manantiales y alimentadas con la dieta Con-
trol mostró un valor significativamente más alto que aquellas alimentadas 
con las proteínas de origen vegetal. En los organismos de El Zarco, no se 
observaron diferencias entre el grupo control y el alimentado con la die-
ta con proteínas vegetales. Respecto a la TCE, fue significativamente más 
alta en el grupo Control de Los Manantiales cuando se comparó con los 
alimentado con la proteína vegetal del mismo origen. De la misma forma, 
en los organismos de El Zarco los valores de TCE fueron significativamente 
diferentes entre el grupo Control y el Vegetal. 

Tabla 1. Formulación del alimento con proteínas de origen vegetal. 

Ingredientes g/kg
Concentrado de proteína de chicharro 188
Concentrado de proteína de arroz 241
Gluten de maíz 84
Harina de soya 125
Aceite de pescado 35
Mezcla de aceites vegetales 35
Lecitina de soya 50
Almidón de papa 100
Mezcla de vitaminas y minerales 40
Aglutinante 50
a-celulosa 52
Composición proximal
Proteína cruda1 48.7
Lípidos1 12.1
Cenizas1 8.9
Humedad2 2.2
1% en base seca
2%

Tabla 2. Secuencia de los primers utilizados en las reacciones de amplificación de RT-PCR.

Gen Acceso en Genebank Primers

il-1ß AJ223954
f. ACA TTG CCA ACC T CA TCA TCG 

r. TTG AGC AGG TCC TTG TCC TTG 

il-4 AB574337
f. ACC ACC ACA AAG TGC AAG GAG TTC T 

r. CAC CTG GTC TTG GCT CTT CAC AAC

il-8 AJ279069
f. CTC GCA ACT GGA CTG ACA AA 

r. TGG CTG ACA TTC TGA TGC TC 

il-10 AB118099
f. GGA TTC TAC ACC ACT TGA AGA GCC C 

r. GTC GTT GTT GTT CTG TGT TCT GTT GT 

arbp AJ438158.1
f. GCT GTA AAA GCG ATC CTT CG

r. ATT GTC TGC ACC CAC AAT GA
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Figura 1a-c. Peso final (a), ganancia en peso (b) y tasa de crecimiento específico (c) crías de trucha arcoíris alimentadas con concentrados de proteína vegetal y pro-
venientes de dos centros de producción en México. Cada columna representa el promedio de tres repeticiones ± error estándar. Las columnas con diferente número 
de asteriscos, difieren significativamente (P<0.05). 
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DISCUSIÓN

La disponibilidad limitada de harina de pescado a nivel mundial, ha lle-
vado a la industria de la acuacultura ha buscar alternativas para cubrir 
los requerimientos de proteína en los alimentos de especies carnívoras 
(Blaufuss et al., 2020). Durante este estudio se utilizó un alimento con 
diferentes insumos de proteína vegetal en crías de trucha obtenidas de 
dos diferentes centros de producción acuícola en México. 

Los valores de PF, GP y TCE de los organismos obtenidos de ambos 
orígenes y alimentados con la dieta comercial mostraron valores simi-
lares a los observados en otros trabajos (Cruz et al., 2011; Sánchez et 
al., 2015, Cid et al., 2020). Sin embargo, el crecimiento se vió afectado 

Respecto a las interleucinas consideradas como antiinflamatorias, 
las IL-4 e IL 10, las expresiones de los genes respectivos (il-4 e il-
10) se muestran en la Figura 3 a y b, respectivamente. Se observaron 
expresiones positivas de il-4 en los grupos de alimento Vegetal y en 
el grupo Control de El Zarco, así como expresión similar a la del gen 
de referencia en el Control de Los Manantiales. No se observaron in-
teracciones significativas con respecto al origen y el tipo de alimento 
utilizados. La expresión positiva de il-10 fue mayor en los organismos 
de El Zarco (tanto de los alimentados con la dieta Control, como con 
Vegetal) y cuando se compararon con los de Los Manantiales, pero no 
se observaron interacciones significativas. La expresión en el grupo de 
Los Manantiales fue similar al gen de referencia.

Figura 2a-b. Expresión de los genes il-1ß (a) e il-8 (b) en la zona distal del intestino de crías de trucha arcoíris alimentadas con concentrados de proteína vegetal y 
provenientes de dos centros de producción en México. Cada columna representa el promedio de tres repeticiones ± error estándar. No se observaron diferencias 
significativas a este nivel (P<0.05).

Figura 3a-b. Expresión de los genes il-4 (a) e il-10 (b) en la zona distal del intestino de crías de trucha arcoíris alimentadas con concentrados de proteína vegetal 
y provenientes de dos centros de producción en México. Cada columna representa el promedio de tres repeticiones ± error estándar. No se observaron diferencias 
significativas a este nivel (P<0.05).
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por el consumo del alimento con las proteínas vegetales, particular-
mente los organismos obtenidos de El Zarco. De acuerdo con Refstie 
et al. (1997), juveniles de trucha arcoíris requieren de un periodo de 
adaptación de aproximadamente 60 días cuando se utiliza proteínas de 
origen vegetal. Durante este trabajo, se utilizaron organismos de menos 
de 5 g peso inicial y es posible que en esta talla también requieran un 
periodo de adaptación, particularmente en los organismos de El Zarco. 
Esto puede confirmarse con los resultados obtenidos de la expresión de 
los genes relacionados con la respuesta inflamatoria. De acuerdo con 
Bakke-McKellep et al. (2007), Krogdahl et al. (2010) y Krogdahl (2015), 
el uso de productos de origen vegetal causa la inflamación de tejido 
epitelial del intestino y posiblemente enteritis en diferentes especies de 
salmonidos. Considerando esto, se evaluó la expresión de algunas in-
terluecinas, que son un grupo de citocinas que juegan un papel impor-
tante en diferentes respuestas inmunológicas (Secombes et al., 2011; 
Sakai et al., 2021). La IL-1ß y la IL-8 actúan de forma complementaria 
en la respuesta inflamatoria al estimular las células T, incrementar la 
fagocitosis, la producción de anticuerpos e inducir la migración celular. 
El gen il-1ß usualmente regula positivamente al il-8 y se observan pa-
trones similares de expresión (Vélez-Calabria et al., 2021). Los grupos 
de ambos orígenes y que recibieron el alimento basado en proteína 
vegetal mostraron expresión positiva de ambos genes, indicando un 
proceso inflamatorio en la parte distal del intestino al finalizar los 60 
días de prueba. Como se mencionó anteriormente, la expresión positiva 
de il-8 sigue a la de il-1ß y debido a ello, se considera que en el caso 
de los organismos provenientes de El Zarco el proceso inflamatorio esta 
disminuyendo, mientras que en el caso de los organismos de Los Ma-
nantiales, va en aumento. Esto se confirma con los datos obtenidos con 
las interleucinas antiinflamatorias, ya que la expresión de il-4 e il-10 
fue positiva en los organismos de El Zarco alimentados con el trata-
miento Vegetal. La IL-4 tiene como funciones principales incrementar 
la producción de moco, reparación del tejido, así como la regulación 
positiva de il-10 (Zhang et al., 2023). Por otro lado, la IL-10 juega un pa-
pel predominante en el proceso antiinflamatorio, ya que puede suprimir 
diversas respuestas inmunes (Bottiglione et al., 2020) y también se ha 
reportado que regula negativamente la expresión de il-1ß en el salmón 
del Atlántico y en la trucha arcoíris (Sequeida et al., 2020). 

Como se ha mencionado, la selección de organismos es una de las 
vías para un mayor aprovechamiento de las proteínas de origen vegetal 
(Overturf et al., 2004). Diferentes autores (Callet et al., 2021; Tsai et al., 
2022) reportan que algunos genotipos de trucha arcoíris tiene mayor 
capacidad de crecer y sobrevivir que otras, cuando se alimenta con las 
proteínas de origen vegetal. De acuerdo con los resultados obtenidos, 
la selección de los organismos obtenidos de el Centro de Producción 
Acuícola El Zarco puede ser una estrategía prometedora para mejorar 
el aprovechamiento de los productos de origen vegetal en alimentos 
balanceados para estos organismos. A pesar de que los organismos 
obtenidos de este centro mostraron una disminución significativa del 
crecimiento cuando recibieron el alimento con los concentrados de pro-
teína, la expresión positiva de la il-4 e il-10 muestra una recuperación 
de un proceso inflamatorio, después de 60 días. 

CONCLUSIONES

El alimento con los concentrados de proteína de arroz, chícharo y maíz, 
así como harina de soya tuvo un efecto negativo en el crecimiento de 
los organismos, sin importar el centro de producción acuícola del que 

provinieron. Sin embargo, se observó la expresión positiva de il-4 e 
il-10 en aquellos provenientes de El Zarco sugiere la recuperación del 
proceso inflamatorio. Sin duda, se requieren realizar pruebas de ali-
mentación con mayor duración, con organismos de otros centros de 
producción y determinar la expresión de estos genes de manera pe-
riódica, con la finalidad de establecer como afectan estas fuentes de 
proteína vegetal a la salud del intestino.
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Los metales pesados son constituyentes naturales de la corteza 
terrestre, sin embargo, estos metales también entran al ambiente por 
diferentes fuentes antropogénicas, como las industrias y la agricultura, 
combustión de combustibles fósiles y producción de energía (Nade-
rizadeh et al., 2016). Los metales pesados no son biodegradables y 
pueden sufrir transformaciones químicas y biológicas en el ambiente, 
convirtiéndolas en sustancias de alto riesgo. Los metales pesados son 
conocidos por ser persistentes en el cuerpo humano, cuyo periodo de 
excreción pueden durar décadas; estos pueden conducir a una amplia 
gama de efectos tóxicos, y pueden ser carcinogénicos, mutagénicos y 
teratogénicos (García-Céspedes et al., 2016). El cadmio es un metal 
tóxico y cancerígeno que se encuentra de forma natural en el suelo, 
minerales y agua, y se utiliza principalmente como recubrimiento anti-
corrosivo de metales, en particular el acero. Se obtiene en su mayoría 
como polvo residual en la purificación del zinc. El cadmio se libera y 
puede acumularse en el organismo, afectando pulmones y aumentando 
la presión arterial. Las principales fuentes de exposición directa al cad-
mio son el consumo de alimentos contaminados y el humo del tabaco, 
así como el empleo en industrias relacionadas con metales o áreas 
contaminadas (Charkiewicz et al., 2023).

El plomo (Pb) es un metal tóxico que, aunque se encuentra natural-
mente en bajas concentraciones en la corteza terrestre, ha aumentado 
significativamente en el ambiente debido a actividades industriales, 
como la fabricación de baterías y productos metálicos. La exposición 
prolongada a partículas de plomo, que ingresan principalmente por in-
halación de polvo y consumo de alimentos contaminados, puede pro-
vocar daños respiratorios, problemas en el sistema nervioso y ciertos 
tipos de cáncer. En el ámbito de salud, el envenenamiento por plomo 
se trata con terapia de quelación, que utiliza agentes para eliminar el 
metal del cuerpo (Raj & Das, 2023).

El cromo (Cr), especialmente en su forma hexavalente (Cr(VI)), es al-
tamente tóxico para el suelo, microorganismos, plantas y seres humanos. 
La exposición directa o indirecta a través de la trama trófica puede causar 
daño celular, estrés oxidativo, daño en el ADN, y efectos carcinogénicos. 
El cromo hexavalente interfiere con la actividad enzimática y fotosíntesis 
de las plantas, y su acumulación en animales provoca toxicidad aguda o 
crónica. Existen diversas metodologías para remediar la contaminación 
por cromo, pero los estudios aún no han consolidado una estrategia uni-
ficada para su manejo eficaz (Yang et al., 2023).

Las briofitas, hepáticas y líquenes, son organismos que desem-
peñan un papel fundamental en los ecosistemas, a pesar de ser poco 
reconocidas. Su baja concentración de lignina y su cutícula delgada 
las hacen altamente sensibles a factores ambientales como la calidad 
del aire, la contaminación del agua y la presencia de metales pesados. 
Gracias a estas características, son excelentes indicadores de la salud 
ambiental, ya que pueden acumular contaminantes sin que se vean 
seriamente afectadas en su fisiología, lo que las convierte en una herra-
mienta útil para el monitoreo ambiental (Varela et al., 2023). El biomoni-
toreo con musgos y hepáticas es efectivo tanto en ambientes acuáticos 
como terrestres. Estas plantas no vasculares absorben agua y nutrien-
tes directamente del medio ambiente, lo que les permite acumular con-
taminantes presentes en el aire, agua y suelo. Diversos estudios han 
demostrado que las briófitas pueden acumular metales pesados, como 
plomo, cadmio y mercurio, a niveles significativamente más altos que 
los encontrados en el entorno circundante (Parmar et al., 2016).

INTRODUCCIÓN

El aumento en el tamaño de la población ha causado un incremento en 
el impacto ambiental, debido a las diversas actividades antropogénicas 
que contaminan el aire, el agua y el suelo. Según la Organización Mun-
dial de la Salud (OMS), más de 4 millones de personas mueren prema-
turamente cada año debido a la contaminación del aire, y se estima que 
2.2 millones de muertes son atribuibles al agua contaminada (WHO, 
2021). En México, la situación es alarmante: la Secretaría de Medio 
Ambiente y Recursos Naturales (SEMARNAT) reportó que el 30% de 
las aguas nacionales están contaminadas, afectando no solo la salud 
humana, sino también los ecosistemas (SEMARNAT, 2020).

La industrialización, impulsada por el crecimiento poblacional, ha 
intensificado la contaminación. En 2019, el Programa de las Naciones 
Unidas para el Medio Ambiente (PNUMA) señaló que el 90% de las ciu-
dades del mundo no cumplen con los estándares de calidad del aire 
establecidos por la OMS (Desai, 2020). En el caso de México, la Ciudad 
de México y otras grandes urbes enfrentan niveles críticos de conta-
minación que se agravan con cada ola de calor y sequía, generando 
condiciones de salud adversas como enfermedades respiratorias y car-
diovasculares (Graizbord et al., 2024).

La relación entre el crecimiento poblacional, la industrialización y 
la contaminación es evidente. Con un aumento en la demanda de re-
cursos, la producción industrial se ha acelerado, generando desechos 
y emisiones nocivas. Por lo tanto, se ha vuelto imperativo investigar di-
ferentes alternativas para conocer y cuantificar los contaminantes que 
existen en el ambiente, así como desarrollar políticas que fomenten la 
sostenibilidad y la reducción del impacto ambiental.

Dentro de los principales contaminantes del aire están los meta-
les pesados, los cuales se encuentran muy extendidos como conta-
minantes ambientales derivados de las actividades humanas (Mitra et 
al., 2023). El estudio de los metales pesados es relevante debido a su 
persistente toxicidad en el medio ambiente y su capacidad de bioacu-
mularse y biomagnificarse, lo que representa una seria amenaza para 
los ecosistemas marinos y la salud humana (Prabakaran et al., 2024). 
La contaminación atmosférica en la Zona Metropolitana del Valle de 
Toluca (ZMVT) representa un desafío para la salud pública, especial-
mente por su vínculo con enfermedades respiratorias. Un estudio en la 
ZMVT determinó cómo el viento y factores humanos, tal como vías de 
comunicación y uso del suelo, influyen en la transferencia y concentra-
ción del ozono (O3), dióxido de azufre (SO2), monóxido de carbono (CO), 
dióxido de nitrógeno (NO2) y partículas PM10 y PM2.5, proporcionando 
datos clave para su prevención (López, 2020).

La contaminación del aire en la ZMVT es exacerbada por las emi-
siones de vehículos y la industria, que liberan partículas finas (PM2.5 y 
PM10) que contienen metales pesados (Delgado et al., 2019). Las partí-
culas PM2.5 y PM10 han sido reportadas en altas concentraciones en la 
ZMVT y han sido asociadas con problemas de salud pública, incluyendo 
trastornos neurológicos y enfermedades respiratorias (CEVECE, 2023). 
Además, la contaminación del agua en esta región también es preocu-
pante ya que algunos cuerpos de agua presentan contaminación por 
metales pesados, lo que representa un riesgo serio para la salud de 
la población y los ecosistemas (Avila-Pérez et al., 1999). Por lo tanto, 
es crucial abordar la problemática de la contaminación por metales 
pesados y partículas en el aire y el agua en la ZMVT. Esto implica im-
plementar políticas de control más estrictas y desarrollar estrategias 
de monitoreo, control y mitigación efectivas que reduzcan la exposición 
humana y los efectos adversos en el medio ambiente.
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San Pedro Tultepec, cerca de Lerma. Puede crecer junto a otras plantas 
acuáticas como Riccia fluitans y Azolla microphylla. Esta hepática pre-
senta características que la confunden con Riccia, como la reducción 
de escamas, pero se distingue por la presencia de células oleosas en 
la epidermis y escamas en el surco dorsal (Singh & Bowman, 2023). 
El gametofito de R. natans es pequeño, alcanzando hasta 2.5 cm de 
longitud, y tiene un aspecto esponjoso, con una estructura sencilla que 
incluye una epidermis superior e inferior y parénquima con espacios 
aéreos que facilitan su flotación en el agua (Mendoza, 2008).

La briofita se obtuvo del Polígono 1 de las Ciénegas de Lerma, La-
guna de Almoloya del Río (Figura 1) con las siguientes coordenadas 
geográficas: 19°09’24.6”N 99°29’48.0”W, la Laguna se encontraba 
dividida por un sendero, pero en ambos lados de la Laguna se encontró 
R. natans. 

La colecta de R. natans se realizó utilizando una red de plástico 
con un diámetro de 7 cm, obteniendo un total aproximado de 1 kg de 
muestra para los estudios de laboratorio. Para la recolección de sedi-
mentos, se empleó una draga Ponar Petite, recolectando alrededor de 1 
kg de sedimento en 5 sitios diferentes de la Laguna. Las muestras de la 
hepática se almacenaron en cubetas de plástico de 20 L de capacidad, 
mientras que los sedimentos fueron colocados en bolsas de plástico 
transparente, para su traslado al laboratorio. Todas las muestras fue-
ron etiquetadas adecuadamente y transportadas al laboratorio para su 
procesamiento y análisis. El muestreo de agua en la Laguna se realizó 
en tres puntos diferentes, distribuidos en el lado izquierdo, derecho y 
central, debido a la división natural de la Laguna por un sendero. En 
cada uno de estos puntos, se tomaron dos muestras independientes de 
agua a una profundidad de 25 cm, con un volumen aproximado de 1L 
por muestra, lo que resultó en un total de 6 litros de agua recolectada. 
Las muestras fueron almacenadas en frascos estériles para su preser-
vación y análisis posterior, siguiendo protocolos estándar de muestreo 
para asegurar la representatividad de cada zona de la Laguna.

Determinación de parámetros fisicoquímicos del agua

La determinación del color del agua se realizó siguiendo los linea-
mientos establecidos en la norma mexicana NMX-AA-045-SCFI-2001. 
Este método se basa en la comparación visual del color verdadero y/o 
aparente de una muestra de agua natural con una escala estándar de 
platino-cobalto. Para ello, se empleó el colorímetro DR/890 de la marca 
Hach. La medición del color permite evaluar la presencia de sustancias 
disueltas o en suspensión que afectan la calidad del agua, brindando 
información sobre su condición estética y posibles contaminantes pre-
sentes.

El análisis de la demanda química de oxígeno (DQO) se llevó a cabo 
utilizando el método espectrofotométrico de reflujo cerrado, conforme 
al método 5220 del American Public Health Association (APHA, 1998). 
Este método consiste en oxidar la materia orgánica presente en la 
muestra mediante un exceso de dicromato de potasio en medio ácido, 
en presencia de catalizadores. La digestión de la muestra se realizó 
a una temperatura controlada de 150 ± 2 °C durante 2 horas en un 
sistema cerrado. Posteriormente, la concentración de DQO, que indica 
la cantidad de oxígeno requerido para oxidar los compuestos presentes 
en la muestra, se determinó en un intervalo de 100-1000 mg/L de O₂. 
El dicromato restante después de la reacción se midió por espectrofo-
tometría a una longitud de onda de 600 nm, utilizando un espectrofotó-
metro Thermo Spectronic modelo GENESYS 10uv.

En ambientes terrestres, la acumulación de metales en briófitas ha 
sido utilizada para evaluar la contaminación del aire. El uso de estas 
plantas como biomonitores es ventajoso, ya que ofrecen un enfoque no 
destructivo para monitorear la salud del ecosistema, proporcionando 
datos sobre la exposición de contaminantes en diferentes hábitats (Rola 
et al., 2022). Por lo tanto, las briófitas son herramientas valiosas para 
la evaluación del impacto ambiental y la implementación de estrategias 
de mitigación en áreas contaminadas.

Estudios recientes han destacado la capacidad de las hepáticas y 
briófitas, para actuar como biomonitores de metales pesados en diver-
sos contextos ambientales. Por ejemplo, se ha analizado el potencial de 
Leskea angustata para acumular Cd, Cu, Pb y Zn utilizando la técnica 
de bolsas de musgo en el Valle de Toluca, México, identificando su efi-
cacia para monitorear la contaminación atmosférica asociada a fuentes 
antropogénicas (Macedo-Miranda et al., 2024). En Macedonia, se ha 
investigado la deposición de elementos traza usando briofitas, logrando 
mapear patrones de contaminación y vincularlos con actividades mine-
ras y procesos industriales como la combustión de ferroníquel (Šajn et 
al., 2024). De manera similar, en Serbia se han usado diferentes espe-
cies de musgos como Hypnum cupressiforme y especies de liquen, evi-
denciando que las diferencias morfológicas entre estas plantas influyen 
en su capacidad de acumular elementos tóxicos (Aničić et al., 2024). 
Se ha aplicado el biomonitoreo pasivo con briofitas para detectar la 
presencia de Cr, Cd, Ni y Co en áreas industriales, confirmando la sen-
sibilidad de estas especies como indicadores de contaminación am-
biental (Isinkaralar et al., 2024). También se ha explorado el uso de las 
briofitas acuáticas como biofiltros, demostrando su alta eficiencia en la 
absorción de metales pesados en sistemas de laboratorio, lo que sugie-
re su potencial aplicación en estrategias de biorremediación (Anglana 
et al., 2024). Finalmente, se ha resaltado el uso global de las briofitas 
como biomonitores de la contaminación atmosférica, complementando 
los métodos tradicionales de monitoreo ambiental al registrar directa-
mente la deposición atmosférica de los contaminantes (Chaudhuri & 
Roy 2024). En conjunto, estos estudios subrayan el potencial de las 
briófitas y otros organismos como herramientas clave en el monitoreo y 
mitigación de la contaminación ambiental. Su capacidad para acumular 
metales pesados y detectar fuentes específicas de contaminación las 
posiciona como alternativas eficaces frente a los métodos convencio-
nales, con posibilidades prometedoras para aplicaciones en biorreme-
diación y evaluación ambiental.

El presente estudio tiene como objetivo evaluar la capacidad de 
sorción de metales pesados, específicamente plomo (Pb), cadmio (Cd) y 
cromo (Cr), en la hepática acuática R. natans, especie que se encuentra 
presente en el Estado de México. Este análisis servirá como base para 
determinar su potencial uso como material biosorbente para el monitoreo 
de la contaminación acuática y/o atmosférica en sitios urbanos conta-
minados. A través de esta investigación, se espera contribuir a la com-
prensión de la efectividad de R. natans como biomonitor de la calidad del 
ambiente en entornos afectados por la actividad humana.

MATERIALES Y MÉTODOS

Muestreo de R. natans

Ricciocarpus natans L. es una hepática acuática perteneciente a la di-
visión Marchantiophyta que flota libremente en aguas dulces ricas en 
nutrientes, asociándose a corrientes lentas, estanques y lagos en regio-
nes templadas del mundo (Mendoza, 2008). En México, se encuentra 
en varios estados, incluyendo el Estado de México, en la Laguna de 
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La cuantificación del amonio (NH₄⁺) se llevó a cabo mediante el 
uso de un electrodo selectivo de iones (ESI). Para ello, se utilizó un elec-
trodo marca HANNA, modelo HI 4101, siguiendo los lineamientos esta-
blecidos en el método APHA (1998). Este método permite la medición 
precisa de la concentración de amonio en la muestra, aprovechando 
la selectividad del electrodo para detectar el ion amonio en soluciones 
acuosas.

La cuantificación de nitratos se realizó mediante la medición direc-
ta de las muestras en un espectrofotómetro Thermo Spectronic, modelo 
GENESYS 10uv, a una longitud de onda de 220 nm y aplicando la ley 
de Lambert-Beer. Como la materia orgánica disuelta también puede 
absorber a 220 nm, y el ion NO₃⁻ no lo hace a 275 nm, se efectuó una 
segunda medición a 275 nm para corregir la interferencia de la materia 
orgánica en la muestra. Esta corrección empírica varía según la natura-
leza y concentración de la materia orgánica en cada muestra. Para evi-
tar la interferencia de altas concentraciones de hidróxidos o carbonatos 
(hasta 1000 mg/L de CaCO₃), se empleó una solución ácida de HCl 1 N.

La cuantificación de fósforo total se realizó conforme a la técnica 
establecida en la norma mexicana NMX-AA-029-SCFI-2001, utilizando 
el método de ácido vanadomolibdofosfórico. Este método se basa en 
la formación de un heteropoliácido, el ácido vanadomolibdofosfórico, 
a partir de la reacción del molibdato de amonio con ortofosfatos en 
condiciones ácidas, en presencia de vanadato. El compuesto resultante 
presenta un color amarillo cuya intensidad es proporcional a la concen-

tración de fosfato en la muestra. La medición se llevó a cabo mediante 
espectrofotometría a 420 nm, utilizando un equipo Thermo Spectronic, 
modelo GENESYS 10uv.

Se prepararon curvas de calibración con estándar externo para la 
cuantificación de los parámetros de calidad antes mencionados, con-
forme lo establecen los métodos y técnicas antes mencionadas.

Análisis de metales pesados

Se realizó una digestión ácida acelerada utilizando un horno de mi-
croondas (CEM, modelo Mars X 907600, serie XM3047). En el caso 
de la digestión de las muestras de agua, a 50 mL de muestra, se le 
añadieron 3 mL de ácido nítrico (HNO₃) y 2 mL de ácido clorhídrico 
(HCl) de alta pureza de la marca Baker Instra-Analyzed. Esta mezcla 
se vertió en vasos de teflón (OMNI PLUS XP-1500). Los vasos fueron 
sellados, colocados en soportes individuales, cerrados con un torque a 
una presión de 15 libras y colocados en un carrusel dentro del horno 
de microondas. El proceso de digestión se llevó a cabo hasta alcanzar 
una temperatura de 170°C y una presión de 300 psi, durante un tiempo 
total de 30 minutos, empleando el método específico para aguas con-
taminadas (Abdallah & Bashir, 2023).

Con el objeto de llevar a cabo la digestión de los sedimentos y las 
hepáticas obtenidas antes y después de las pruebas de sorción, ambos 
tipos de muestras se secaron en el laboratorio a temperatura ambiente 
durante 5 días y posteriormente en una estufa de laboratorio a 40oC 

 

Figura 1. Ubicación de las Ciénegas de Lerma, Laguna de Almoloya del Río, Estado de México
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centración de esa sustancia en el medio al cual fue expuesto, general-
mente el agua. La fórmula es:

Donde:

Ctejidos​= es la concentración del contaminante en los tejidos del or-
ganismo (mg/Kg o µg/Kg).

Cmedio=​ es la concentración del contaminante en el medio de expo-
sición, tal como el agua o sedimentos (mg/L o µg/L).

Este factor indica el grado en el que un organismo puede acumular 
contaminantes presentes en su entorno. Si el FBC es mayor que 1, 
significa que el organismo tiende a concentrar el contaminante en sus 
tejidos más que en el ambiente. Un FBC alto puede señalar un riesgo 
ecológico significativo debido a la alta incorporación del contaminante.

Isotermas de adsorción

Las muestras de la hepática fueron secadas, molidas y tamizadas uti-
lizando una malla de 30 (Petrov et al., 2023). Posteriormente, se pre-
pararon soluciones de Cd, y Pb en diversas concentraciones: 5, 10, 20, 
30, 40, 50, 60, 80, 100, 120 y 140 mg/L. Todas las soluciones fueron 
ajustadas a un pH de 6 mediante la adición de ácido nítrico de alta 
pureza de la marca Baker Instra-Analyzed (Chen et al., 2022).

100 mg de la hepática molida fueron colocados en tubos de poli-
propileno, añadiendo 10 mL de cada una de las soluciones de metales 
previamente preparadas. Las muestras se mantuvieron en agitación 
durante 5 horas a 14 rpm. Al finalizar el tiempo de contacto, se se-
pararon las fases y en la fase líquida se cuantificó el metal residual 
mediante la técnica de Espectrofotometría de Absorción Atómica (Jain 
et al., 2016).

En los estudios de las isotermas de adsorción, estos se realizaron 
únicamente para el caso del cadmio (Cd) y plomo (Pb) debido a que es-
tos dos elementos presentan una alta toxicidad, no tienen una función 
biológica conocida y prevalencia en entornos contaminados, lo que los 
posiciona como elementos prioritarios en investigaciones ambientales. 
Aunque el cromo (Cr) también representa un riesgo significativo, no se 
realizó las isotermas de adsorción para este elemento en este trabajo.

Los datos de las isotermas de adsorción fueron analizados median-
te los modelos de adsorción isotérmica de Langmuir y Freundlich. La 
ecuación de Langmuir se da por la siguiente ecuación:

Donde:  es la concentración del metal en equilibrio (mg/L),  
es la cantidad de metal adsorbido en equilibrio (mg/g);  es la ca-
pacidad máxima en equilibrio (mg/g),  es la constante de Langmuir 
(L/mg), que indica la fuerza de unión entre las moléculas del metal y 
R. natans.

La isoterma de Freundlich está dada por la siguiente ecuación:

durante 24 horas, posteriormente se molió cada una de las muestras 
en un mortero de ágata hasta obtener un polvo fino, se pesaron apro-
ximadamente 0.25 g de cada muestra y se le añadieron 2 mL de agua 
ultrapura (UP), 5 mL de ácido nítrico (HNO₃) y 1 mL de ácido fluorhídrico 
(HF) de alta pureza de la marca Baker Instra-Analyzed.

Se utilizó un método de digestión a microondas, en el que se incre-
mentó la temperatura hasta 200°C y se alcanzó una presión de 240 psi, 
durante un tiempo total de 30 minutos, posteriormente se adicionaron 
15 mL de una solución de ácido bórico (H₃BO₃) al 4% para neutralizar el 
HF. A continuación, el set de vasos se colocó nuevamente en un carru-
sel y se introdujo en el horno de microondas, donde se inició el proceso 
de neutralización, incrementando la temperatura hasta alcanzar 170°C, 
la cual se mantuvo durante 10 minutos antes de proceder a la fase de 
enfriamiento. Las muestras digeridas se trasvasaron a frascos de poli-
propileno y se mantuvieron en refrigeración hasta su análisis.

La cuantificación de los metales se realizó mediante Espectro-
fotometría de Absorción Atómica de Flama (Thermo Scientific GFS), 
utilizando lámparas de cátodo hueco específicas para cada metal. Se 
determinó, el cadmio (Cd) a 228.7 nm, el cromo (Cr) a 357.9 nm, el 
hierro (Fe) a 510 nm y el plomo (Pb) a una longitud de onda de 217 
nm. Los límites de cuantificación determinados fueron de 0.10 mg/L 
para Cd, 0.15 mg/L para Cr, 0.05 mg/L para Fe y 0.20 mg/L para Pb. 
Se prepararon curvas de calibración para cada metal usando al menos 
6 diferentes diluciones a partir de soluciones estándar de 1000 mg/L. 
Con el objeto de tener un control de calidad de calidad analítico de los 
resultados, se analizó el material certificado de referencia Liquen IAEA-
336 en las mismas condiciones que las muestras.

Determinación de la capacidad de bioconcentración 

Se prepararon por separado soluciones de Cd, Cr y Pb en concentracio-
nes de 1, 2.5 y 5 mg/L. Para ello, se emplearon nitrato de cadmio (Cd 
(NO

3)2), nitrato de plomo (Pb (NO3)2) y dicromato de potasio (K2Cr2O7), 
los cuales fueron disueltos en agua desionizada en un matraz aforado 
de 1 L.

Se colocaron aproximadamente 25 g de hepáticas en contenedores 
de plástico de un litro cada uno, en un agua adicionada con una solu-
ción nutritiva tipo Hoagland (Hoagland & Arnon, 1950), que contiene los 
nutrientes esenciales para el crecimiento y desarrollo adecuado de las 
plantas. Esta solución fue empleada para garantizar que las hepáticas 
no estuvieran limitadas por deficiencias nutricionales, minimizando po-
sibles efectos de estrés. Los contenedores de plástico con las hepáticas 
se colocaron dentro de un invernadero, el cual mantenía la temperatura 
en aproximadamente 22-25 °C. A cada contenedor con hepáticas se le 
agregó una solución de Cd, Pb y Cr para que quedaran expuestos los or-
ganismos a concentraciones de 1, 2.5 y 5 mg/L por cada metal. Al final 
se tuvo un control, y tres contenedores con las diferentes concentracio-
nes para cada metal evaluado. Todos los experimentos se realizaron por 
triplicado. Se colectaron muestras de hepática y agua a las 24 horas, a 
los 5 días y a los 10 días para cada metal expuesto, para ello se empleó 
un colador para drenar el agua y dejar a los organismos con la menor 
cantidad de agua y se secaran más rápido. Posteriormente las mues-
tras de agua y hepáticas fueron llevadas al laboratorio para su análisis. 

Con el objeto de determinar que metal se concentra más en la 
hepática, se determinó el Factor de Bioconcentración (FBC), el cual se 
calcula como la relación entre la concentración de una sustancia (en 
este caso, un metal pesado) en los tejidos de un organismo y la con-
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Donde:  representa la constante de Freundlich (mg/g) y n se 
considera la heterogeneidad de la superficie del adsorbente y su afini-
dad por el adsorbente (García-González et al., 2021).

RESULTADOS

Caracterización del agua de Almoloya del Río

En la Tabla 1 se observan los resultados obtenidos de la caracterización 
del agua del hábitat de R. natans.

El análisis de los resultados obtenidos en el Polígono 1 de las Ciéne-
gas de Lerma, en la Laguna de Almoloya del Río, permitió evaluar la cali-
dad del agua en este ecosistema léntico en términos de oxígeno disuelto 
(OD) y demanda química de oxígeno (DQO). El oxígeno disuelto presentó 
un valor promedio de 4.60 ± 1.20 mg/L, lo que indica una disponibilidad 
suficiente para sustentar procesos biológicos en condiciones naturales, 
aunque cercano al límite inferior para ecosistemas saludables.

Por otro lado, los valores de DQO total y soluble, de 90 mg/L y 70 mg/L, 
respectivamente, reflejan una carga orgánica elevada, que excede los lími-
tes establecidos para cuerpos de agua considerados de buena calidad, se-
gún los parámetros de referencia de la CONAGUA (2024). Estos resultados 
sugieren la presencia de una significativa cantidad de compuestos orgáni-
cos e inorgánicos susceptibles de oxidación, probablemente vinculados a 
aportes de origen antropogénico en el área circundante.

La DQO es un indicador clave de la calidad del agua, ya que es-
tima la cantidad de oxígeno requerido para oxidar la materia orgánica 
e inorgánica presente, siendo directamente proporcional al grado de 
contaminación del cuerpo de agua. En este contexto, la combinación 
de un OD moderado y una DQO elevada sugiere que, aunque el ecosis-
tema no se encuentra en condiciones críticas, existe un riesgo latente 
de deterioro ambiental. Dado que la Laguna de Almoloya es un cuerpo 
de agua léntico, es particularmente vulnerable a la acumulación de nu-
trientes y materia orgánica, lo que podría favorecer la eutroficación en 
ausencia de medidas de control adecuadas. Estos resultados subrayan 
la necesidad de implementar estrategias de manejo y monitoreo con-
tinuo para mitigar los impactos antropogénicos y preservar la calidad 
ecológica del sistema.

Según los resultados obtenidos en la Laguna de Almoloya del Río 
y conforme a lo estipulado en la Ley Federal de Derechos sobre el uso 
del agua para la protección de la vida acuática en agua dulce, incluye 
humedales (Uso 3), se observa que el pH de 7.03 ± 0.05 se encuentra 
dentro del rango permitido de 6.5 a 8.5, lo que sugiere que las condicio-

nes del agua son adecuadas para la vida acuática en términos de aci-
dez y alcalinidad (SEMARNAT, 2024). Sin embargo, el análisis de fósforo 
total arroja un valor de 4.09 ± 0.71 mg/L, considerablemente superior 
al límite máximo recomendado por la legislación de 0.05 mg/L (SEMAR-
NAT, 2024), lo que indica una alta concentración de este nutriente lo cual 
podría generar problemas de eutrofización, afectando negativamente el 
ecosistema acuático. En cuanto al amonio, los resultados muestran un 
valor de 13.93 ± 1.14 mg/L, el cual es más de 230 veces superior al 
límite que marca la Ley Federal de Derechos sobre el uso del agua para 
la protección de la vida acuática en agua dulce, incluye humedales (Uso 
3), el cual es de 0.06 mg/L, lo cual puede indicar altos niveles de conta-
minación orgánica, bajos niveles de oxígeno o una biodegradación insu-
ficiente en la Laguna. Los nitratos, aunque no se establece un parámetro 
específico en la normativa antes mencionada, los resultados de 38.08 ± 
0.86 mg/L indican una presencia alta de estos compuestos, lo que podría 
tener implicaciones en la calidad del agua y en la salud de los organis-
mos acuáticos, ya que niveles elevados de nitratos, pueden promover el 
crecimiento excesivo de algas y en combinación con bajas concentra-
ciones de oxígeno disuelto, pueden inducir la formación de nitritos, los 
cuales son muy tóxicos para los organismos acuáticos. Es fundamental 
realizar un monitoreo constante y tomar medidas correctivas para evitar 
impactos ambientales negativos en esta Laguna, considerando la alta 
concentración de fósforo, amonio y nitratos que podrían comprometer la 
biodiversidad acuática (SEMARNAT, 2024).

Los resultados obtenidos en la Laguna de Almoloya del Río mues-
tran que, aunque el pH se encuentra dentro de los límites adecuados 
para la vida acuática, varios otros parámetros, como la Demanda Quí-
mica de Oxígeno (DQO), amonio, nitratos y fósforo total, indican una 
carga significativa de contaminantes. Estas condiciones podrían afectar 
la salud de los ecosistemas acuáticos, ya que los altos niveles de ma-
teria orgánica, nutrientes y compuestos tóxicos pueden inducir fenó-
menos de eutrofización, que alteran el equilibrio natural y reducen la 
disponibilidad de oxígeno. Es esencial continuar con el monitoreo y la 
gestión efectiva de los recursos hídricos para prevenir impactos am-
bientales a largo plazo y asegurar la sostenibilidad de los ecosistemas 
acuáticos en la región.

Metales pesados en el agua, sedimento y R. natans

En la Tabla 2 se pueden observar los resultados obtenidos de los me-
tales pesados Cd, Cr, Fe y Pb en el agua, sedimento y en las hepáticas 
colectadas para realizar las pruebas de bioconcentración e isotermas 
de adsorción.

El análisis de los metales pesados en la Laguna de Almoloya del Río 
muestra que, en el caso del cadmio, todas las muestras se encuentran 
por debajo del límite de detección, tanto en el agua, los sedimentos y la 
hepática, lo que sugiere que este metal no está presente en concentra-
ciones detectables y, por lo tanto, no representa un riesgo inmediato en 
el ecosistema estudiado.

En el caso del plomo, también se registra que los niveles en el agua y 
en la hepática están por debajo del límite de detección, lo que indica una 
ausencia de este metal pesado en estos compartimentos. Sin embargo, 
en los sedimentos, los niveles de plomo son de 55.44 mg/Kg, lo que po-
dría sugerir una acumulación en el sedimento, aunque no esté presente 
en el agua o en la hepática. Esto puede implicar una posible fuente de 
contaminación localizada o histórica en los sedimentos o a la presencia 
del plomo en formas insolubles que se acumulan en los sedimentos.

Tabla 1. Resultados de los análisis fisicoquímicos del agua de la Lagu-
na de Almoloya de Río, Estado de México

Prueba Concentración
pH 7.03 ± 0.05

Oxígeno disuelto 4.60 ± 1.20 mg/L
DQO total 90 ± 1.76 mg/L

DQO soluble 70 ± 0.05 mg/L
Amonio 13.93 ± 1.14 mg/L
Nitrato 38.08 ± 0.86 mg/L

Fósforo total 4.09 ± 0.71 mg/L
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El hierro presenta una concentración de 0.54 mg/L en el agua y 
1,607 mg/Kg en la hepática, indicando una presencia relativamente 
alta de este metal tanto en el agua como en los organismos acuáticos. 
Este valor es esperado, dado que el hierro es un metal esencial para 
muchos organismos acuáticos y su presencia no necesariamente indi-
ca contaminación. Sin embargo, se deben realizar más estudios para 
verificar los efectos potenciales de las altas concentraciones en el en-
torno local.

Por último, el cromo se encuentra por debajo del límite de detec-
ción tanto en el agua como en la hepática, con una concentración de 
142.9 mg/Kg en los sedimentos. Al igual que con el plomo, la presencia 
de cromo en los sedimentos puede ser indicativa de una acumulación 
histórica de este metal o a la presencia de formas insolubles del cromo 
en la Laguna, sin embargo, las bajas concentraciones en el agua y en la 
hepática, sugieren que estas concentraciones probablemente no afec-
tan negativamente a los organismos acuáticos de la Laguna.

En conclusión, al no observar la presencia de metales pesados en 
la hepática (excepto por el hierro), debido a que los niveles de concen-
tración fueron inferiores a los límites de cuantificación de la técnica 
analítica usada, se puede asegurar que la planta acuática está relati-
vamente libre de los metales estudiados, lo que la hace adecuada para 
pruebas de bioconcentración e isotermas de adsorción. Estos resulta-
dos son positivos, ya que sugieren que la hepática puede ser utilizada 
como un organismo de referencia en estudios de bioacumulación y ad-
sorción de contaminantes, sin interferencia significativa de los metales 
pesados analizados.

Capacidad de bioconcentración 

En la Tabla 3 se observa el promedio calculado de los FBC para la he-
pática en las soluciones de 1, 2.5 mg/L y 5 mg/L y un tiempo de ex-
posición de 10 días de los metales plomo, cadmio y cromo. El metal 
que mayor acumulación presentó, en los experimentos fue el plomo, 
seguido del cadmio y por último el cromo. 

La tabla presenta los datos de FBC de los tres metales pesados 
(plomo, cadmio y cromo) en diferentes concentraciones (1 mg/L, 2.5 
mg/L y 5 mg/L), junto con los promedios de cada metal a esas con-
centraciones.

En el caso del plomo, se observa un FBC más alto a bajas con-
centraciones. A 1 mg/L, el FBC es de 262, disminuyendo a 239 a una 
concentración de 2.5 mg/L y a 167 a una concentración de 5 mg/L. 
Esta tendencia es consistente con lo reportado en otros estudios, don-
de se ha señalado que los organismos tienden a acumular mayores 
cantidades de metales a concentraciones bajas, lo que puede ser una 
respuesta fisiológica para manejar o tolerar niveles elevados de estos 
contaminantes o a que la desintoxicación comienzan a actuar mediante 
mecanismos, como la inducción de Glutatión (GSH), lo que reduce su 
incorporación al organismo expuesto (Madiha et al., 2022, Bellini et al., 
2023, Macedo-Miranda et al., 2024).

El cadmio también muestra una disminución en el FBC a medida 
que la concentración aumenta. A 1 mg/L el FBC es de 159, a 2.5 mg/L 
es de 132 y a 5 mg/L es de 107, con un promedio de 133. Al igual que 
con el plomo, los metales en concentraciones bajas tienden a ser más 
fácilmente absorbidos por los organismos, mientras que, a concentra-
ciones más altas, el sistema puede experimentar saturación o efectos 
tóxicos que reducen la acumulación (Phaenark et al., 2024).

En cuanto al cromo, los FBC también siguen un patrón similar: 106 
a 1 mg/L, 80 a 2.5 mg/L y 83 a 5 mg/L, con un promedio de 90. Aunque 
en este último caso, la caída en los valores de los FBC no es tan pro-
nunciada como con el plomo y el cadmio, la tendencia sigue siendo la 
misma: mayor acumulación en concentraciones más bajas.

En resumen, los FBC muestran una tendencia común en la mayoría 
de los metales: a medida que la concentración del metal aumenta, la 
acumulación disminuye. Este patrón puede ser debido a que solo se eva-
luaron tres concentraciones por metal, sin embargo, este comportamien-
to ha sido ampliamente documentado, ya que se ha observado que en 
concentraciones bajas los organismos pueden manejar o acumular más 
fácilmente los metales, mientras que a concentraciones más altas se ge-
neran efectos tóxicos que limitan la acumulación (Khushbu et al., 2022).

Isotermas de adsorción

En la Figura 2, se puede observar el gráfico del modelo de Langmuir 
para la adsorción del cadmio, en donde se calculó una R2 de 0.9493, 
una constante de afinidad (KL) de 4.619 L/mg y una capacidad de ad-
sorción de 4.38 mg/g. Mientras que en la Figura 3 se puede observar 
el gráfico que representa la isoterma de Freundlich, la cual muestra 
una R2 = 0.9417, una constante de la adsorción en el equilibrio (KF) de 
0.8149 mg/L y una n de 0.7195. 

Tabla 2. Concentración de Cd, Cr, Fe y Pb en el agua y sedimento de la 
Laguna de Almoloya de Río, Estado de México

Matriz
Elemento

Cadmio Plomo Hierro Cromo

Agua (mg/L) < 0.10 < 0.20 0.54 < 0.15

Sedimento (mg/Kg) < 0.10 55.44 35,967 142.9

R. natans (mg/Kg) < 0.10 < 0.20 1,607 < 0.15

Tabla 3.  Factores de Bioconcentración obtenidos en los bioensayos de R. natans expuesta a diferentes concentraciones de metales en solución

Metal
Concentración  

de 1 mg/L
Concentración  
de 2.5 mg/L

Concentración  
de 5 mg/L

Promedio ± Desviación  
estándar

Plomo 262 239 167 223 ± 50

Cadmio 159 132 107 133 ± 26

Cromo 106 80 83 90 ± 14

Promedio ± Desviación 
estándar

176 ± 79 150 ± 81 119 ± 43
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ra-Orozco et al., 2018). Aunque el valor es cercano al límite, no es ideal 
para mantener una biodiversidad acuática saludable.

En cuanto al fósforo total, el valor obtenido de 4.09 mg/L es con-
siderablemente más alto que el umbral de 0.05 mg/L establecido por 
la ley para las aguas que buscan prevenir la eutrofización. Un nivel 
tan alto de fósforo puede promover el crecimiento excesivo de algas, 
lo que a su vez puede generar una disminución en la concentración 
de oxígeno y la biodiversidad acuática. Este tipo de alteraciones son 
características de ambientes en proceso de eutrofización, lo cual podría 
deteriorar aún más la calidad del agua y afectar negativamente la vida 
acuática (Korpinen et al., 2015).

El amonio se presenta en niveles extremadamente elevados (13.93 
mg/L) en el agua de la Laguna de Almoloya del Río con relación al 
límite marcado por la legislación mexicana (0.06 mg/L), estas concen-
traciones seguramente están relacionadas con las descargas de aguas 
residuales urbanas sin tratamiento que llegan a Laguna, con los bajos 
niveles de oxígeno disuelto y con la baja capacidad de degradación 
aerobia que existe en el agua. En cuanto a los nitratos, no se reporta 
un valor de referencia específico en la Ley Federal de Derechos para 
el agua destinada a la protección de la vida acuática, aunque el valor 
obtenido de 38.08 mg/L sugiere una concentración relativamente alta, 
lo que podría implicar una contaminación por nutrientes provenientes 
de las aguas residuales sin tratamiento y a las actividades agrícolas o 
urbanas. Así mismo, los nitratos en niveles elevados y los nitritos, pue-
den ser tóxicos para los organismos acuáticos, así como un indicador 
de la contaminación proveniente de las aguas residuales (Gomez et 
al., 2020).

La demanda química de oxígeno (DQO), con un valor de 90 mg/L, 
cae dentro del rango de aguas contaminadas según la clasificación de 
la CONAGUA (2024), ya que los valores superiores a 40 mg/L y has-
ta 200 mg/L indican aguas que han sido afectadas por descargas de 

En la Figura 4 se presenta el gráfico correspondiente al modelo de 
Langmuir para la sorción del metal plomo, el cual mostró un valor de R² 
= 0.8863, una constante de afinidad (K

L) de 0.7573 L/mg y una capaci-
dad de sorción en monocapa (qmax) de 26.66 mg/g. Por otro lado, en la 
Figura 5 se muestra el gráfico del isoterma de Freundlich, que presentó 
un R² = 0.9567, una constante de adsorción en equilibrio (KF) de 3.04 
y un valor de n = 2.97.

Los resultados obtenidos indican que el modelo que mejor se ajus-
tó a los datos experimentales para la adsorción de iones de plomo fue 
el modelo de Freundlich. Este modelo es adecuado para describir la ad-
sorción en superficies heterogéneas y se caracteriza por su capacidad 
de representar la biosorción en multicapa, sugiriendo que la concen-
tración de biosorbato en la superficie del biosorbente aumenta con la 
concentración de iones de plomo, lo cual es consistente con los valores 
de kf y n observados.

DISCUSIÓN

La calidad del agua de la Laguna de Almoloya del Río, según los resul-
tados obtenidos y la legislación vigente, presenta varios indicadores 
que permiten identificar su estado y su relación con los parámetros 
establecidos por la Ley Federal de Derechos y Disposiciones Aplicables 
en Materia de Aguas Nacionales (SEMARNAT, 2024). En primer lugar, 
el oxígeno disuelto (OD) es de 4.60 mg/L, lo que se encuentra ligera-
mente por debajo del valor mínimo recomendado de 5.0 mg/L para la 
protección de la vida acuática en aguas dulces y humedales. Un valor 
inferior a este umbral puede indicar condiciones subóptimas para los 
organismos acuáticos, dado que el oxígeno disuelto es fundamental 
para la respiración de muchas especies acuáticas, y niveles bajos pue-
den inducir estrés o incluso mortalidad en organismos sensibles (Mo-
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En las muestras de agua, sedimento y hepática analizadas, el valor 
de cadmio (Cd) fue ≤ 0.10 mg/Kg (límite de cuantificación). No obstante, 
es importante considerar que este límite puede variar según la matriz 
analizada. Respecto al plomo (Pb), el valor determinado en las muestras 
de agua y hepática fue menor al límite de cuantificación (0.20 mg/Kg), 
lo que indica que no se detectó plomo en estas matrices. Sin embargo, 
en el sedimento se cuantificó un valor de 55.44 mg/Kg, lo que podría 
sugerir una acumulación significativa de este metal en los sedimentos 
de la Laguna. Este hallazgo es relevante, ya que se realizó el muestreo 
en el mes de noviembre, durante la temporada de caza de patos en la 
Laguna, lo cual podría influir en la concentración de plomo en los sedi-
mentos debido a las actividades humanas, como el uso de municiones 
de plomo durante la caza. Este tipo de contaminación por plomo ha 
sido reportado en estudios previos en ecosistemas acuáticos, donde 
las actividades recreativas y la descarga de municiones han llevado a 
la acumulación de este metal pesado en el sedimento (García-Comen-
dador et al., 2017).

En cuanto al hierro (Fe), este se cuantificó en todas las muestras, 
con una concentración notablemente más alta en los sedimentos 
(35,967 mg/Kg), lo cual es consistente con los niveles generalmente 
elevados de hierro en ambientes acuáticos ricos en materia orgánica. 
Sin embargo, para contextualizar mejor estos niveles, sería útil compa-
rar los resultados obtenidos con estudios realizados en otras lagunas y 
cuerpos de agua de características similares, a fin de determinar si los 
valores encontrados están dentro de los rangos esperados para estos 
metales en este tipo de ecosistemas. Comparaciones con investigacio-
nes previas en otras lagunas o ecosistemas acuáticos permitirán eva-
luar si los niveles de plomo y hierro en esta Laguna son preocupantes 
desde el punto de vista ecológico o si se encuentran dentro de un ran-
go aceptable, según los estándares de calidad ambiental establecidos 
para cuerpos de agua dulce (Martínez-Austria et al., 2019).

aguas residuales sin tratamiento adecuado, lo cual se refuerza también 
con las altas concentraciones de amonio presentes en el agua. Este 
resultado es indicativo de que la Laguna ha recibido una carga orgánica 
considerable, lo que, sumado al elevado nivel de fósforo, refuerza la 
idea de que la Laguna está en un proceso de deterioro ecológico debido 
a la contaminación por descargas de aguas residuales y/o nutrientes 
(Neijnens et al., 2023).

Finalmente, el pH de 7.03 es adecuado para la protección de la vida 
acuática, ya que se encuentra dentro del rango ideal de 6.5 a 8.5 para 
aguas dulces. Este valor sugiere que, en términos de acidez y alcalini-
dad, la Laguna no presenta alteraciones graves que pudieran afectar la 
supervivencia de las especies acuáticas en este aspecto.

El análisis de metales acumulados en musgos, líquenes y hepáti-
cas proporciona un método rentable, efectivo y biológicamente signifi-
cativo para identificar tendencias espaciales en la distribución de me-
tales en ecosistemas terrestres. El uso de briofitas como biomonitores 
de la deposición de metales pesados ha sido ampliamente aceptado. 
Aunque comúnmente se asume que los musgos reflejan principalmente 
las entradas atmosféricas, se ha demostrado que también reciben ele-
mentos de fuentes distintas a la deposición antropogénica atmosférica, 
como partículas minerales, principalmente polvo de suelo arrastrado 
por el viento, y la absorción a través de los rizomas (Sinha et al., 2021). 
En el caso de las hepáticas, salvo un trabajo reportado por Boudet  et 
al., (2011) en donde reportan de manera preliminar la capacidad de R. 
natans para acumular y eliminar metales pesados de los sedimentos y 
el agua, no existen reportes adicionales en la literatura que indiquen 
su uso como organismos monitores de la contaminación acuática o 
atmosférica, por lo que este trabajo se constituye como un trabajo pio-
nero en el uso de estos organismos para su potencial uso en el biomo-
nitoreo de la contaminación del agua o el aire.
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ecológicas de estos valores, sería útil consultar estudios adicionales en 
otros ecosistemas acuáticos similares, con el fin de obtener un marco 
de referencia más amplio y establecer posibles patrones de contami-
nación o la falta de ellos en regiones no afectadas por actividades an-
tropogénicas intensas.

Capacidad de bioconcentración

Las briófitas son eficaces bioacumuladoras gracias a su estructura sen-
cilla y su alta relación superficie-volumen, lo que les permite absorber 
metales pesados directamente del agua y el aire. Además, su pared 
celular, rica en polisacáridos y proteínas, tiene una alta afinidad por los 
contaminantes, facilitando su acumulación. Estas características hacen 
de las briófitas una herramienta valiosa tanto para la bioremediación 
como para el monitoreo ambiental (Nnaji et al., 2023).

Las briófitas han demostrado ser bioindicadores destacados gracias 
a su capacidad para acumular y monitorizar contaminantes del entorno. 
Estas plantas presentan características morfológicas y fisiológicas que 
las hacen idóneas para actuar como biofiltros naturales. El estudio de es-
pecies como Leptodictyum riparium, Vesicularia montagnei y Taxiphyllum 
barbieri, no sólo describe protocolos para el cultivo in vitro en condiciones 
axénicas, sino que también evidencia la especificidad de absorción de 
elementos traza dependiendo de la especie. Estas propiedades resaltan 
el potencial de las briófitas en aplicaciones prácticas de restauración am-
biental y mitigación de la contaminación (Anglana et al. 2024).

Los resultados muestran un mayor factor de bioconcentración para 
los metales estudiados en la concentración más baja a la que se expuso 
la hepática, y este factor de bioconcentración disminuyó a medida que 
aumentaba la concentración expuesta. Esto es un claro indicio de que 
el musgo incorpora con rapidez el metal y posteriormente alcanza un 
punto de saturación o comienzan a actuar los mecanismos de des-
intoxicación, como la inducción de Glutatión (GSH), lo que reduce su 
incorporación al organismo expuesto (Bellini et al., 2023).

Los resultados obtenidos en este estudio revelan diferencias signi-
ficativas en las concentraciones de cromo en diversas matrices del sis-
tema acuático de Lerma, específicamente en el agua, los sedimentos y 
en la planta acuática Ricciocarpus natans. A través del análisis de estos 
datos, es posible abordar las implicaciones ambientales y ecológicas de 
la presencia de cromo en el ecosistema. La concentración de cromo en el 
agua del polígono 1 de Lerma fue inferior al límite de detección (< 0.15 
µg/L), lo que sugiere que no hay una contaminación significativa del agua 
en ese punto específico. Por otro lado, los sedimentos del polígono 1 
presentaron una concentración de cromo notablemente más alta, alcan-
zando los 142.88 mg/Kg. Este hallazgo es consistente con estudios pre-
vios que han identificado a los sedimentos acuáticos como reservorios 
potenciales de contaminantes, especialmente metales pesados, debido a 
su capacidad para adsorber estos compuestos. La alta concentración de 
cromo en los sedimentos podría ser indicativa de contaminación histórica 
acumulada en el área, posiblemente derivada de actividades industriales, 
agrícolas o urbanas (Avila-Pérez et al., 1999). 

En cuanto a Ricciocarpus natans, esta especie mostró concentraciones 
de cromo inferiores al límite de detección (<0.15 mg/Kg), lo cual indica que 
este organismo refleja las condiciones del cromo en el agua, el cual se 
presenta en bajas concentraciones y además que, a pesar de que en los 
sedimentos existen altas concentraciones, seguramente estas se encuen-
tran en formas poco biodisponibles ya que no se refleja en las cantidades 
acumuladas por la hepática en la Laguna. En conclusión, los resultados ob-
tenidos proporcionan información valiosa sobre la distribución del cromo en 
el ecosistema acuático de Lerma, destacando la importancia de considerar 
múltiples matrices (agua, sedimentos, organismos) para evaluar de manera 
integral la contaminación por metales pesados.

Este análisis comparativo destaca las variaciones en las concen-
traciones de metales pesados en diferentes cuerpos de agua, lo que 
refleja tanto las fuentes de contaminación como las características 
ambientales de cada zona. Para comprender mejor las implicaciones 
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realizaron experimentos con Ficus elastica, observando que el modelo 
de Langmuir describió de manera más precisa la adsorción de metales 
como Fe y Cr, mientras que el modelo de Freundlich se ajustó mejor 
a metales como Zn, Cu, Pb y Cd. La diferencia en los ajustes sugiere 
que la adsorción varía dependiendo del metal presente en la superficie 
vegetal. En su estudio, Kovár et al., (2023) informaron que la capacidad 
máxima de adsorción fue mayor para el metal Cd en comparación con 
otros metales, lo que indica una alta afinidad de las hojas de Ficus elas-
tica por este metal en particular. Esta diferencia en la capacidad de ad-
sorción resalta la importancia de seleccionar el modelo adecuado para 
caracterizar la interacción entre los metales y las superficies vegetales, 
ya que no todos los metales siguen el mismo patrón de adsorción. Ade-
más, el análisis de la isotermia de Freundlich indicó que la adsorción 
de Pb y Zn en Ficus elastica mostró una afinidad más heterogénea, lo 
que sugiere que las superficies vegetales presentan sitios de adsorción 
con diferentes energías. Esto es característico del modelo de Freund-
lich, que se aplica mejor a sistemas con heterogeneidad de superficie, 
mientras que Langmuir se utiliza cuando los sitios de adsorción son 
homogéneos.

Por otro lado, también se han utilizado estos modelos para des-
cribir la adsorción de Pb(II) en biochar derivado de residuos vegetales, 
demostrando que ambos modelos (Langmuir y Freundlich) se ajusta-
ron bien a los datos experimentales, con R² superiores al 96%. Este 
estudio confirmó que el proceso de adsorción de Pb(II) en biochar es 
espontáneo y exergónico, lo que sugiere que el material tiene un gran 
potencial para la remoción de metales pesados en soluciones acuosas, 
una aplicación relevante en la limpieza ambiental (Yang et al., 2023).

La comparación entre los modelos de Langmuir y Freundlich en 
diferentes especies vegetales y materiales adsorbentes refleja la versa-
tilidad de estos modelos para estudiar la adsorción de metales pesados 
en diversas condiciones. Mientras que el modelo de Langmuir es útil 
para metales que tienen una alta afinidad por la superficie y se adsor-
ben de manera homogénea, el modelo de Freundlich es más adecuado 
para metales que interactúan de forma más compleja con la superficie 
adsorbente, lo que refleja una mayor heterogeneidad en el proceso de 
adsorción (Raji et al., 2023, Wang & Guo, 2023).

Diferentes niveles de bioconcentración en condiciones similares 
pueden ser causados por mecanismos de transporte específicos de 
cada metal, probablemente involucrando proteínas transportadoras de 
membrana específicas (Vázquez et al., 2000). Esto es probablemente 
cierto para el Cr, ya que es un micronutriente esencial importante para 
la hepática, pero no para el caso del Cd y Pb, en donde el transporte 
de estos dos metales en la hepática probablemente no está específi-
camente regulado.

Macedo Miranda et al., (2024) reportan factores de bioconcentra-
ción en el musgo epífito L. angustata para plomo (Pb) y cadmio (Cd) a 
diferentes concentraciones de exposición. En el caso de Pb, los valores 
oscilaron entre 80.8 y 204.3, mostrando un incremento proporcional a 
la concentración del metal en el medio, con un máximo de 223.6 a una 
concentración de exposición de 40 mg/L. En el caso del Cd, los factores 
variaron de 8.96 a 27.48, con una tendencia similar de aumento en 
respuesta a mayores concentraciones de exposición, alcanzando un 
máximo de 28.30 a una concentración de exposición de 10 mg/L. Estos 
valores reflejan una alta afinidad y capacidad de L. angustata para bio-
concentrar estos metales.

Comparativamente, en el presente estudio con Ricciocarpus na-
tans, los promedios de los factores de bioconcentración fueron signi-
ficativamente más altos para Pb (223 mg/L) y Cd (133 mg/L) incluso a 
concentraciones iniciales mucho menores (1-5 mg/L). Esto sugiere que 
R. natans podría tener una capacidad de acumulación más eficiente en 
ambientes acuáticos, donde las condiciones favorecen una interacción 
más directa y efectiva con los metales presentes. Debido a que en este 
trabajo y a diferencia del estudio de Macedo Miranda et al., (2024), las 
pruebas de capacidad de bioconcentración se realizaron mediante la 
exposición directa de la hepática en las soluciones con los metales, 
mientras que, en el trabajo antes citado, se realizaron a través de la 
exposición del organismo a las soluciones de metales mediante la as-
persión sobre los organismos, simulando una exposición atmosférica.

Isotermas de adsorción 

En investigaciones recientes sobre la capacidad de adsorción de me-
tales pesados en especies vegetales, se ha utilizado ampliamente el 
modelo de Langmuir y el de Freundlich. Por ejemplo, Kovár et al., (2023) 
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Figura 5. Ajuste de los datos experimentales de plomo al modelo de Freundlich
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La alta capacidad de sorción de R. natans, junto con su rendimiento 
diferencial en la acumulación de metales, sugiere que esta hepática 
acuática podría ser un biomonitor efectivo para la medición de la con-
taminación por metales pesados en ambientes acuáticos y terrestres 
y/o para la biorremediación de la contaminación, especialmente en 
ambientes que sufren de altos niveles de metales pesados como el 
plomo y el cadmio, sin embargo, surge la necesidad de investigacio-
nes adicionales para comprender mejor los mecanismos bioquímicos 
involucrados en este proceso. El uso de esta especie en programas de 
fitorremediación o de biomonitoreo podría contribuir significativamente 
a la restauración de ecosistemas acuáticos contaminados, proporcio-
nando una alternativa ecológica y efectiva frente a la contaminación 
por metales pesados.
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MATERIAL Y METODOS

Área de estudio. El sistema Akumal se localiza en el oriente de la Pe-
nínsula de Yucatán en el Caribe mexicano (20°22’- 20°24’ N & 87°18’- 
87°20’ W) dentro de la región costera de la Riviera Maya, Quintana 
Roo (Fig. 1). La cobertura coralina del Akumal es de tipo barrera bor-
deante con una longitud aproximada de 7 km y con un desarrollo y 
complejidad coralina variable. Incluye tres bahías someras separadas 
por segmentos de costa y delimitadas hacia el mar por la cresta arre-
cifal, estas son: Bahía Akumal (BA) al sur con una longitud de 3.5 km y 
profundidad promedio 3.5 m, Bahía Media Luna (BML) con longitud  3.0 
km y profundidad promedio de 4.0 m y Bahía de Yal-Kú (BYK) al norte 
con longitud de 800 m y profundidad promedio de 0.8 m, éstas no 
presentan descarga fluvial, no obstante, existe influencia de agua dul-
ce subterránea y escurrimiento hacia la costa durante las lluvias. Los 
arrecifes de coral de Akumal presentan diferentes zonas características 
del Caribe mexicano, que en este estudio son consideradas como há-
bitats independientes de acuerdo con las características bentónicas y 
complejidad estructural que presentan: laguna arrecifal (LA), arrecife 
posterior (AP), cresta arrecifal (CR), frente (FA) y pendiente (PA) arrecifa-
les (Fig. 2). Los hábitats del sistema contienen áreas de pastos marinos, 
coral blando, coral duro, formaciones de macizos y canales con variada 
complejidad topográfica (Muñoz-Chagin & De la Cruz-Agüero, 1993; 
Díaz-Ruiz et al., 2002). El clima de la región es cálido subhúmedo con 
lluvias en verano, la temperatura media anual fluctúa entre 26 y 28 °C, 
mientras que la precipitación anual varía entre 1266 y 2000 mm anua-
les (García, 2004). Se presentan las temporadas climáticas de secas 
(febrero a mayo), lluvias (junio a septiembre) y nortes (octubre a enero) 
(Díaz-Ruiz et al., 2002). 

Actividades de Campo. Se realizaron 12 muestreos mensuales du-
rante los años 2000 y 2001. Los peces se censaron visualmente en 20 
estaciones (Fig. 1), de las 08:00 a las 15:00 horas en profundidades 
de 0.5 a 3 m, 2 a 4 m, 3 a 6 m y 12 a 20 m en las diferentes zonas 
del arrecife mediante buceo autónomo para un total de 240 censos. 
Cada censo fue de banda en transectos de 100 m x 4 m, ubicados 
de forma paralela a la línea de costa siguiendo la línea-transecto y 
las estructuras coralinas lo más cerca posible para la identificación y 
conteo de los individuos conspicuos, pequeños y crípticos. Las obser-
vaciones sobre cada transecto se realizaron por los mismos buzos para 
la identificación de las especies y se apoyaron con el uso de video 
y fotografía submarina (Díaz-Ruiz et al., 2002). En cada estación se 
registraron la salinidad, temperatura y oxígeno disuelto, con un mul-
tianalizador YSI-3800 y la profundidad con un profundímetro digital. Se 
estimó el porcentaje de toda la cobertura bentónica de los diferentes 
sustratos identificados: pastos marinos, macroalgas, coral blando y for-
mas de crecimiento del coral masiva, racemosa e incrustante, así como 
escombro y arena por medio de la técnica de video-transecto descrito 
por Aronson & Swanson (1997). 

Actividades de laboratorio. Las especies de peces se identificaron 
con base en los censos visuales de cada estación y fotografías de cam-
po, utilizando literatura especializada del Caribe (Schmitter-Soto et al., 
2000; Humann & Deloach, 2002). El arreglo sistemático se basó en 
el criterio de Nelson (2016) y se corroboró la autoridad y nomencla-
tura con la base FishBase (Froese & Pauly, 2025). Para cada estación 
de muestreo se calcularon los índices de diversidad (Shannon-Wea-
ver H’), riqueza (Margalef D), equitatividad (Pielou J’) y densidad (ind./
m2) según lo descrito por Gazca-Castro et al. (2024). La dominancia 

INTRODUCCIÓN

El litoral del Estado de Quintana Roo es una de las regiones más rele-
vantes del Caribe mexicano, se caracteriza por la presencia de extensas 
formaciones coralinas que son parte del Sistema Arrecifal Mesoameri-
cano (SAM). Esta región posee una gran diversidad de comunidades 
biológicas y alta heterogeneidad de ambientes arrecifales con procesos 
físico-ambientales, biológicos y ecológicos complejos, e interacciones 
entre ecosistemas adyacentes como manglares, pastos marinos y la-
gunas asociadas, que brindan hábitats y nichos ecológicos para mu-
chas especies de flora y fauna marina y terrestre (Mumby et al., 2004; 
Nagelkerken et al., 2017).  

La comunidad de peces arrecifales de las costas de Quintana Roo 
son los vertebrados más diversos, con 592 especies registradas (Sch-
mitter-Soto et al., 2018). Esta riqueza de especies, su abundancia y 
distribución está condicionada por la heterogeneidad ambiental, que 
incluye la estructura y complejidad arrecifal, la topografía, rugosidad 
del sustrato y profundidad, entre otros factores (Hitt et al., 2011; Gra-
ham & Nash, 2013; Coker et al., 2014; Bozec et al., 2015; Eggertsen 
et al., 2020). Los peces presentan interacciones ecológicas complejas 
en el arrecife y entre sistemas vecinos, relacionadas con la dinámica 
ambiental. Asimismo, son componentes esenciales en las redes trófi-
cas que mantienen el balance energético y la dinámica del ecosistema 
como resultado de movimientos relacionados con los ciclos de vida 
de las especies, lo cual determina cambios en la estructura y funcio-
namiento del sistema en escala espacial y temporal y permite mante-
ner la integridad del arrecife (Mumby & Hasting, 2008; Alemu, 2014; 
Díaz-Ruiz et al., 2019). Al mismo tiempo, la integridad coralina y de las 
comunidades ícticas en arrecifes del Caribe está siendo afectada por la 
reducción de sus poblaciones, como consecuencia del cambio climáti-
co, la sobrepesca, el turismo, la pérdida de la complejidad estructural 
de los arrecifes, el deterioro de hábitats aledaños e introducción de es-
pecies invasoras (Alvarez-Filip et al., 2015; Bozec et al., 2015). El cono-
cimiento de la estructura ecológica de los peces arrecifales del Caribe 
mexicano se basa en la diversidad, distribución, abundancia, estructura 
del paisaje, entre otros. No obstante, dicho conocimiento sigue siendo 
limitado debido a los esfuerzos de muestreo aislados y dispersos en 
el tiempo, por lo que existen pocos estudios que aborden de manera 
integral aspectos ecológicos básicos sobre sus comunidades de peces 
en esta región (Alvarez-Filip et al., 2011a; Arias-González et al., 2011; 
Schmitter-Soto et al., 2018).

El sistema arrecifal de Akumal incluye comunidades biológicas de 
alto valor ecológico, económico y social en la región, por lo que fue 
declarada Área de Refugio para la Protección de Especies Marinas (CO-
NANP, 2016a). No obstante, en la actualidad es un sistema en condición 
crítica y amenazado, en particular sus comunidades de peces, debido 
a su comprobada fragilidad y vulnerabilidad a los efectos del cambio 
climático, la contaminación y otros efectos antropogénicos, lo que ha 
mantenido a prueba la resiliencia de este sistema (Mata-Lara et al., 
2016; Molina et al., 2018; Randazzo-Eisemann et al., 2021; Randa-
zzo-Eisemann & Garza-Pérez, 2022a). En este contexto ante la falta 
de información de referencia en el sistema Akumal, se requiere cubrir 
vacíos y ampliar el conocimiento sobre la estructura y funcionamiento 
de las comunidades de peces y su relación con el ambiente en escala 
espacio temporal. Por ello, el objetivo del presente estudio fue describir 
la estructura de la comunidad de peces del sistema de arrecife coralino 
de Akumal Quintana Roo y su relación con el ambiente. 
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de las especies se calculó mediante el Índice de Valor de Importancia 
(IVI= N%+F%) descrito por De la Cruz-Agüero (1994). Se establecie-
ron las categorías tróficas de las especies con base en la dieta y tipo 
de alimentación reportadas en la literatura, utilizando los criterios de 
Humann & DeLoach (2002), Robertson et al. (2023), Froese & Pauly 
(2025) y Elliott et al. (2007). Estas son: zooplanctívoras (ZP), que se ali-
mentan predominantemente de plancton; herbívoras (HE), que comen 
macroalgas, plantas y fitoplancton; omnívoras (OM), que se alimentan 
de plantas, epifauna e infauna; piscívoras (PI), que consumen peces 
e invertebrados nectónicos y zoobentívoras (ZB), que se alimentan de 
invertebrados bentónicos.

Análisis estadístico. Los valores de las variables fisicoquímicas, 
coberturas bentónicas, así como de los índices ecológicos de la 
comunidad se compararon entre estaciones de censo, meses y épocas 
del año. Se evaluaron los supuestos de homocedasticidad y normalidad 
mediante la prueba modificada de Levene (1960) y la prueba Omnibus 
de DʼAgostino-Pearson (1973), respectivamente. Cuando fue necesario, 
se aplicaron transformaciones logarítmicas para cumplir con dichos 
supuestos. En los casos en que se verificaron la normalidad y la ho-
mogeneidad de varianzas, se utilizó la prueba ANOVA-F para detectar 
diferencias estadísticas significativas en el espacio y el tiempo. En caso 
contrario, se recurrió a la prueba no paramétrica de Kruskal-Wallis. El 
nivel de significancia p<0.05 fue utilizado en todas las pruebas estima-
das (Heiman, 2014; Hair et al., 2019). Estos análisis se efectuaron con 
los programas NCSS V7 (NCSS-Statistical Software, 2007) y STATISTICA 
V13 (StatSoft, Inc., 2013). Fue empleado el Análisis de Componentes 
Principales (ACP) incluyendo las variables fisicoquímicas y coberturas 
bentónicas en escala espacio temporal para definir hábitats del sistema 
mediante el programa Primer-E V6.0 (Clarke et al., 2014). Los cambios 

de la composición comunitaria y su relación con los parámetros am-
bientales se analizaron mediante un Escalonamiento Multidimensional 
no Métrico (NMDS). Este se basa en la abundancia de las especies de 
la comunidad en los sitios de muestro para obtener la raíz cuadrada de 
los datos y producir una matriz de similitud de Bray-Curtis, a partir de 
la cual se definen las agrupaciones de peces que tiene relación con los 
ambientes del sistema. Las diferencias estadísticas en la composición 
de cada ambiente fueron evaluadas con la prueba de ANOSIM-R por 
pares y el valor de estrés.  Se utilizó el programa Primer-E + Permanova 
V6.0 (Clarke et al., 2014).

RESULTADOS

Variación espacial y temporal de los parámetros fisicoquímicos. 
La salinidad promedio entre estaciones de muestreo varió de 23.6 a 
36.9 UPS, la temperatura de 27.1 a 28.3 °C, el oxígeno disuelto de 
4.8 a 6.1 mg/L y la profundidad de 1.9 a 12.5 m con diferencias es-
tadísticas significativas para la salinidad (Kruskal-Wallis-H=84.96, 
p<0.0001), y la profundidad (H=199.5, p< 0.0001). Entre los meses la 
salinidad promedio osciló de 31.6 a 36.5 UPS, la temperatura de 25.1 
a 29.6 °C, el oxígeno de 4.0 a 6.4 mg/L y la profundidad de 2.6 a 6.6 
m, con diferencias estadísticas significativas solo para la temperatura 
(H =153.9, p <0.0001) y el oxígeno (H=93.7, p<0.0001). Durante las 
épocas del año los valores promedio fueron, salinidad 35.2 UPS ± 4.1, 
temperatura 27.7 oC ± 1.7, oxígeno 5.6 mg/L ± 1.1 y profundidad 6.1 
m ± 4.3. Se presentaron diferencias significativas para la temperatura 
(ANOVA-F=7.6, p=0.0006) con el mayor promedio en lluvias (28.9 oC 
± 1.2) y el menor en nortes (27.2 oC ± 1.9). Asimismo, para el oxígeno 
(H=38.5, p<0.0001), con el menor promedio en lluvias (5.1 mg/L ± 1.2) 
y el mayor en secas (6.1 mg/L ± 0.6).

 

Figura 1. Ubicación geográfica del sistema arrecifal coralino Akumal en Quintana Roo. Se indica la ubicación de las estaciones de muestreo.
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Coberturas bentónicas. Estas presentaron variaciones entre sitios con 
diferencias estadísticas significativas para todas las coberturas. El por-
centaje de arena promedio (AR) estuvo entre 0.57 a 24.2 % (Kruskal-Wa-
llis-H=79.8, p<0.0001), coral blando (CB) de 2.0 a 25.7 % (H=48.2, 
p<0.0001), coral masivo (CM) de 1.0 a 36.5 % (H=106.6, p<0.0001), 
coral racemoso (CR) de 1.0 a 64.2 % (H=112.3, p<0.0001) escombros 
(ES) de 1.0 a 13.0 % (H=95.6, p<0.0001), macroalgas (MA) de 4.17 
a 10.8 % (H=74.7, p<0.0001) y pastos marinos (PM) 1.0 a 54.2 % 
(H=111.2, p<0.0001). Durante los meses la cobertura de AR fue de 8.3 
a 8.9 % (ANOVA-F=30.8, p<0.0001), de CB 16.7 a 16.9 % (F=216.3, 
p<0.0001), de CM 15.1 a 17.8 % (F=23.0, p<0.0001), de CR 28.6 a 
35.6 % (F=16.6, p<0.0001), de ES 3.3 a 3.7 % (F=32.3, p<0.0001), de 
MA  6.2 a 6.3 % (F=13.6, p<0.0001) y de PM 13.1 a 14.2 % (H=142, 
p<0.0001). 

Caracterización ambiental. Las variaciones espacio temporales de 
los parámetros fisicoquímicos y de las coberturas bentónicas de los 
sitios de muestreo previamente analizadas mediante análisis de va-
rianza y el ACP se asociaron con las diferencias en la estructura del 
arrecife coralino de barrera: laguna arrecifal (LA), arrecife posterior 
(AP), frente arrecifal (FA) y pendiente arrecifal (PA) (Tabla 1, Fig. 3). Este 
análisis señaló que el 65.1% de la variación de los datos fue explicada 
por los primeros 2 componentes principales. El eje 1 (eigenvalor=3.97) 
indicó correlación con la salinidad (r=-0.13), los PM (r=0.49), los ES 
(r=0.44), la AR (r=0.42), el CR (r=-0.41) y CM (r=-0.33). El eje 2 (eigen-
valor=3.19) presentó correlación con la profundidad (r=-0.46), oxígeno 
disuelto (r=0.28) y la temperatura (r=0.13), así como con MA (r=0.44) 
y CB (r=-0.50). Los ambientes presentaron características variadas: las 
estaciones 1, 8, 9, 16 y 17 correspondieron a la LA, con menor salinidad 
promedio (33.6 UPS ± 1.06) y mayor cobertura de PM (i.e. Thalassia 
testudinum (König, 1805) y Syringodium filiforme Kützing, 1860), coral 
blando (Gorgonia flabellum Linnaeus, 1758), macroalgas (i.e. Halime-
da opuntia (Linnaeus)-Lamouroux, 1816 y Dyctiota crenulata Agardh, 
1847) y arenas. Las estaciones 2, 7, 10, 15 y 18 corresponden al AP y 
mostraron salinidad promedio (33.7 UPS ± 2.08) similar a LA, y con ma-
yor presencia de sustrato de CR (i.e. Acropora palmata (Lamarck, 1816) 
y A. cervicornis (Lamarck, 1816) y CM (i.e. Siderastrea siderea (Ellis & 
Solander, 1786), Agaricia agaricites (Linnaeus, 1758) y Porites porites 
(Pallas, 1766). Las estaciones 3, 6, 11, 14 y 19 ubicadas en el frente 

arrecifal (FA) indicaron una mayor salinidad promedio (36.7 UPS ± 0.64) 
y presencia de CR, CM y MA. Las estaciones 4, 5, 12, 13 y 20 agruparon 
la pendiente arrecifal (PA) con salinidad promedio (36.7 ± 0.59) similar 
a FA, mayor profundidad y abundancia de CM como sustrato. En todos 
los hábitats se presentaron diferencias estadísticas significativas entre 
las variables fisicoquímicas y las coberturas bentónicas, excepto para 
la temperatura (Tabla 1).

Composición de la comunidad. En el sistema arrecifal se censaron un 
total de 55505 peces, pertenecientes a 46 familias, 90 géneros y 159 
especies. Cinco familias tuvieron mayor representación de especies, 
Serranidae con 17, Haemulidae con 13, Pomacentridae con 12, y Labri-
dae y Scaridae con 11. El número de especies entre ambientes varió de 
18 (11.3%) en LA a 41 (25.8%) en PA. En escala temporal el número de 
especies varió de 50 (31.5%) en junio a 98 (61.4%) en abril. 

Especies dominantes y categorías tróficas. Trece especies fue-
ron dominantes: Acanthurus coeruleus Bloch & Schneider, 1801 
(IVI=11.88), A. chirurgus (Bloch, 1787) (IVI=11.06), Sparisoma viride 
(Bonnaterre, 1788) (IVI=10.28), Abudefduf saxatilis (Linnaeus, 1758) 
(IVI=10.12), Haemulon sciurus (Shaw, 1803) (IVI=9.26), H. flavolinea-
tum (Desmarest, 1823) (IVI=8.21), Thalassoma bifasciatum (Bloch, 
1791) (IVI=8.06), Acanthurus tractus Poey, 1860 (IVI=7.50),  Azurina 
cyanea (Poey, 1860) (IVI=5.07), Scarus taeniopterus Desmarest, 1831 
(IVI=4.72), Halichoeres radiatus (Linnaeus, 1758) (IVI= 4.53), Microspa-
thodon chrysurus (Cuvier, 1830) (IVI=4.23) y Ocyurus chrysurus (Bloch, 
1791) (IVI=3.93) las cuales representaron el 64.30% del número total 
de individuos, el 98.85% de la suma total del IVI y con frecuencias 
de aparición del 60 al 92%. Se identificaron cinco categorías tróficas, 
dentro de las cuales 89 especies (56%) fueron ZB como O.  chrysurus, 
30 (19%) OM como Stegastes diencaeus (Jordan & Rutter, 1897), 16 
(10%) HE como A. coeruleus, 12 (7.5%) PI como Caranx ruber (Bloch, 
1793) y 12 (7.5%) ZP como Clepticus parrae (Bloch & Schneider, 1801) 
(Tabla 2). 

Variación espacial y temporal de la diversidad y abundancia. En 
escala espacial, la diversidad H’ promedio varió de 2.45 ± 0.28 a 3.05 
± 0.31, la riqueza D promedio de 3.88 ± 1.28 a 6.54 ± 1.22. la equi-
tatividad J’ de 0.76 ± 0.10 a 0.84 ± 0.07 y la densidad promedio (ind./
m2) de 0.42 ± 0.16 a 0.90 ± 0.86 con diferencias estadísticas signifi-

 

Figura 2. Perfil batimétrico del sistema Akumal, Quintana Roo. Se muestra la posición relativa de las zonas del arrecife: LA (laguna arrecifal), AP (arrecife posterior), 
CR (cresta arrecifal,), FA (frente arrecifal) y PA (pendiente arrecifal).
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sidad (H=27.3, p<0.0001) entre ambientes. En escala temporal (Fig. 
4E a 4H) el mayor promedio de H’ se presentó en mayo (2.9 ± 0.40) y 
el menor en septiembre (2.5 ± 0.31). La riqueza promedio fue alta en 
mayo (D=6.1 ± 0.97) y baja en junio (D=4.2 ± 0.83). La equitatividad 
fue mayor en junio (J=0.85 ± 0.05) y menor en julio (J’=0.73 ± 0.08) La 
densidad promedio fue más alta en diciembre (0.78 ± 0.32) y más baja 
en marzo (0.37 ± 0.23). Se presentaron diferencias estadísticas signifi-
cativas para H’ (H=27.3, p=0.0041), D (F=4.6, p<0.0001), J’ (H=35.1, 
p=0.0002) y densidad (F=3.0, p=0.0009) entre meses. 

cativas para H’ (ANOVA-F=3.2, p<0.0001), D (Kruskal-Wallis-H=78.8, 
p <0.0001), y densidad (H=44.8, p=<0.0007) entre sitios de mues-
treo. Entre hábitats H’, D, J’ y densidad (Fig. 4A a 4D) mostraron una 
tendencia general de menor a mayor valor promedio de LA a PA. Los 
valores más altos de H’ (2.9 ± 0.35), D (6.0 ± 1.03), J’ (0.83 ± 0.09) 
se encontraron en PA y para la densidad (0.72 ± 0.28) en FA y PA. Los 
más bajos de H’ (2.5 ±0.35), D (4.3 ± 0.94) en LA, para J’ (0.79 ± 0.08) 
en FA, y en densidad (0.51 ± 0.24) en AP, con diferencias estadísticas 
significativas para H’ (F=14.1, p<0.0001), D (F=24.9, p<0.0001) y den-

Tabla 1. Valores promedio (1±DE) y estimadores estadísticos de los parámetros fisicoquímicos y coberturas bentónicas de cada hábitat en el 
sistema Akumal, Quintana Roo

Parámetro LA AP FA PA MODELO ANOVA

Salinidad (UPS) 33.5 ± 5.2 36.8 ± 5.4 36.6 ± 0.8 35.3 ± 0.7 H= 16.03, p = 0.001
Temperatura (°C) 27.8 ± 2.0 27.6 ± 1.8 27.7 ± 1.4 27.7 ± 1.3 H= 0-72, p = 0.868
Oxígeno (mg/L) 5.2 ± 1.1 5.7 ± 1.0 5.8 ± 1.0 5.5   1.0 F= 3.76, p = 0.011
Profundidad (m) 2.0 ± 0.6 2.6 ± 0.6 8.2 ± 2.3 6.9 ± 1.3 H= 189.91, p<0.0001
Arena (%) 13.5 ± 5.1 9.6 ± 1.0 7.0 ± 1.4 4.6 ± 0.5 H= 79.78, p<0.0001
Pastos marinos (%) 42.5 ± 17.0 5.1 ± 1.6 0.1 ± 0.04 0.1 ± 0.01 H= 111.19, p<0.0001
Coral blando (%) 24.7 ± 16.7 4.0 ± 0.9 3.9 ± 0.6 2.8 ± 0.4 H= 92.41, p<0.0001
Coral masivo (%) 1.1 ± 0.5 12.2 ± 1.2 18.4 ± 4.6 60.9 ± 3.9 H= 106.55, p<0.0001
Coral racemoso (%) 1.0 ± 0.3 59.4 ± 3.4 48.6 ± 2.5 18.9 ± 3.6 H= 112.34, p<0.0001
Escombros (%) 1.1 ± 0.5 1.0 ± 0.01 6.6 ± 1.0 2.2 ± 0.8 H= 95.55, p<0.0001
Macroalgas (%) 16.4 ± 6.0 8.6 ± 2.5 15.4 ± 5.1 10.3 ± 0.9 H= 74.75, p<0.0001

LA: laguna arrecifal, AP: arrecife posterior, FA: frente arrecifal, PA: pendiente arrecifal 

 
Figura 3. Análisis de componentes principales (ACP) de las variables fisicoquímicas y las coberturas bentónicas en escala espacio temporal en el sistema Akumal. Los nú-
meros indican las estaciones de muestreo que definen los hábitats del arrecife:  laguna arrecifal (LA), arrecife posterior (AP), frente arrecifal (FA) y pendiente arrecifal (PA).
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Tabla 2. Lista de especies registradas en el sistema arrecifal coralino Akumal, Quintana Roo

Especies AB Número N (%) Frec. (%) IVI CT

Ginglymostoma cirratum (Bonnaterre, 1788) Gc 7 0.01 0.10 0.11 ZB

Urobatis jamaicensis (Cuvier, 1816) Uj 7 0.01 0.10 0.11 ZB

Hypanus americanus Hildebrand & Schroeder, 1928 Ham 35 0.06 0.39 0.45 ZB

Aetobatus narinari (Euphrasen, 1790) An 4 0.01 0.04 0.05 ZB

Albula vulpes (Linnaeus, 1758) Avu 62 0.11 0.07 0.18 ZB

Enchelycore nigricans (Bonnaterre, 1788) Eni 3 0.01 0.04 0.05 ZB

Gymnothorax milliaris (Kaup, 1856) Gm 11 0.02 0.14 0.16 ZB

Gymnothorax moringa (Cuvier, 1829) Gmo 14 0.03 0.21 0.24 ZB

Myrichthys ocellatus (Lesueur, 1825) Mo 11 0.02 0.18 0.20 ZB

Harengula jaguana Poey, 1865 Hj 250 0.45 0.02 0.47 ZP

Mugil cephalus Linnaeus, 1758 Mce 6 0.01 0.02 0.03 OM

Hemiramphus brasiliensis (Linnaeus, 1758) Hbr 57 0.10 0.07 0.17 OM

Ablennes hians (Valenciennes, 1846) Ah 30 0.05 0.25 0.30 PI

Platybelone argalus argalus (Lesueur, 1821) Paa 13 0.02 0.02 0.04 PI

Strongylura notata (Poey, 1860) Sn 93 0.17 0.28 0.45 ZB

Tylosurus crocodilus (Péron & Lesueur, 1821) Tc 9 0.02 0.07 0.09 ZB

Holocentrus adscensionis (Osbeck, 1765) Ha 66 0.12 0.46 0.58 ZB

Holocentrus rufus (Walbaum, 1792) Hr 240 0.43 0.99 1.42 ZB

Neoniphon marianus (Cuvier, 1829) Nm 12 0.02 0.04 0.06 ZB

Aulostomus maculatus Valenciennes, 1841 Am 99 0.18 0.70 0.88 PI

Fistularia tabacaria Linnaeus, 1758 Ft 7 0.01 0.07 0.08 ZB

Alphestes afer (Bloch, 1793) Aaf 5 0.01 0.04 0.05 ZB

Cephalopholis cruentata (Lacepède, 1802) Ccr 49 0.09 0.56 0.65 PI

Cephalopholis fulva (Linnaeus, 1758) Cf 386 0.70 1.34 2.04 PI

Epinephelus adscensionis (Osbeck, 1765) Ead 64 0.12 0.67 0.79 ZB

Epinephelus guttatus (Linnaeus, 1758) Eg 37 0.07 0.32 0.39 ZB

Epinephelus itajara (Lichtenstein, 1822) Ei 5 0.01 0.07 0.08 ZB

Epinephelus morio (Valenciennes, 1828) Emo 7 0.01 0.02 0.03 ZB

Epinephelus striatus (Bloch, 1792) Es 9 0.02 0.14 0.16 ZB

Hypoplectrus guttavarius (Poey, 1852) Hgu 39 0.07 0.32 0.39 ZB

Hypoplectrus indigo (Poey, 1851) Hi 15 0.03 0.11 0.14 ZB

Hypoplectrus puella (Cuvier, 1828) Hpu 41 0.07 0.42 0.49 ZB

Hypoplectrus unicolor (Walbaum, 1792) Hu 10 0.02 0.11 0.13 ZB

Mycteroperca bonaci (Poey, 1860) Mb 28 0.05 0.28 0.33 PI

Mycteroperca interstitialis (Poey, 1860) Min 4 0.01 0.07 0.08 PI

Mycteroperca tigris (Valenciennes, 1833) Mt 1 0.002 0.02 0.02 PI

Rypticus saponaceus (Bloch & Schneider, 1801) Rs 3 0.01 0.04 0.05 ZB

Serranus tigrinus (Bloch, 1790) St 158 0.28 0.88 1.16 ZB

Gramma loreto Poey, 1868 Gl 151 0.27 0.99 1.26 ZB

Gramma melacara Bohlke & Randall, 1963 Gme 6 0.01 0.07 0.08 ZB

Heteropriacanthus cruentatus (Lacepède, 1801) Hcr 11 0.02 0.11 0.13 ZP
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Especies AB Número N (%) Frec. (%) IVI CT

Priacanthus arenatus Cuvier, 1829 Par 13 0.02 0.11 0.13 ZB

Malacanthus plumieri (Bloch, 1786) Mp 48 0.09 0.32 0.41 ZB

Echeneis naucrates Linnaeus, 1758 Ena 5 0.01 0.04 0.05 ZP

Alectis ciliaris (Bloch, 1787) Aci 7 0.01 0.07 0.08 ZB

Caranx bartholomaei (Cuvier, 1833) Cb 169 0.30 0.46 0.76 PI

Caranx latus Agassiz, 1831 Cl 49 0.09 0.14 0.23 ZB

Caranx ruber (Bloch, 1793) Cru 610 1.10 1.97 3.07 PI

Chloroscombrus chrysurus (Linnaeus, 1766) Cc 37 0.07 0.11 0.18 ZB

Selar crumenophthalmus (Bloch, 1793) Sc 507 0.91 0.07 0.98 ZB

Trachinotus falcatus (Linnaeus, 1758) Tf 12 0.02 0.14 0.16 ZB

Lutjanus analis (Cuvier, 1828) La 71 0.13 0.42 0.55 ZB

Lutjanus apodus (Walbaum, 1792) Lap 189 0.34 0.70 1.04 ZB

Lutjanus griseus (Linnaeus, 1758) Lg 75 0.14 0.46 0.60 ZB

Lutjanus jocu (Bloch & Schneider, 1801) Lj 97 0.17 0.56 0.73 ZB

Lutjanus mahogoni (Cuvier, 1828) Lm 482 0.87 1.76 2.63 PI

Lutjanus synagris (Linnaeus, 1758) Ls 1 0.002 0.02 0.02 ZB

Ocyurus chrysurus (Bloch, 1791)  Oc 1025 1.85 2.08    3.93 ZB

Eucinostomus argenteus Baird & Girard, 1855 Ear 10 0.02 0.07 0.09 OM

Eucinostomus melanopterus (Bleeker, 1863) Eme 68 0.12 0.07 0.19 ZB

Gerres cinereus (Walbaum, 1792) Gci 879 1.58 1.02 2.60 ZB

Anisotremus surinamensis (Bloch, 1791) Asu 176 0.32 0.81 1.13 ZB

Anisotremus virginicus (Linnaeus, 1758) Av 478 0.86 1.52 2.38 ZB

Brachygenys chrysargyrea (Günther, 1859) Bc 202 0.36 0.56 0.92 ZB

Haemulon album Cuvier, 1830 Hal 108 0.19 0.39 0.58 ZB

Haemulon aurolineatum Cuvier, 1830 Hau 64 0.12 0.18 0.30 ZB

Haemulon carbonarium Poey, 1860 Hca 273 0.49 0.70 1.19 ZB

Haemulon flavolineatum (Desmarest, 1823)  Hf 2914 5.25 2.96     8.21 ZB

Haemulon macrostoma Günther, 1859 Hm 135 0.24 0.67 0.91 ZB

Haemulon melanurum (Linnaeus, 1758) Hme 326 0.59 0.63 1.22 ZB

Haemulon parra (Desmarest, 1823) Hp 217 0.39 0.56 0.95 ZB

Haemulon plumierii (Lacepède, 1801) Hpl 523 0.94 2.04 2.98 ZB

Haemulon sciurus (Shaw, 1803)  Hs 3434 6.19 3.07   9.26 ZB

Haemulon striatum (Linnaeus, 1758) Hst 246 0.44 0.42 0.86 ZP

Calamus calamus (Valenciennes, 1830) Ccal 184 0.33 0.32 0.65 ZB

Eques lanceolatus (Linnaeus, 1758) El 22 0.04 0.25 0.29 ZB

Mulloidichthys martinicus (Cuvier, 1829) Mma 383 0.69 1.37 2.06 ZB

Pseudupeneus maculatus (Bloch, 1793) Pma 330 0.59 1.52 2.11 ZB

Pempheris schomburgkii Müller & Troschel, 1848 Ps 3 0.01 0.04 0.05 ZP

Kyphosus sectatrix (Linnaeus, 1766) Ks 947 1.71 0.92 2.63 HE

Chaetodon capistratus Linnaeus, 1758 Cca 521 0.94 1.90 2.84 ZB

Chaetodon ocellatus Bloch, 1787 Coc 149 0.27 0.92 1.19 ZB

Chaetodon striatus Linnaeus, 1758 Cs 422 0.76 1.90 2.66 ZB

Centropyge argi Woods & Kanazawa, 1951 Ca 7 0.01 0.07 0.08 HE
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Especies AB Número N (%) Frec. (%) IVI CT

Holacanthus bermudensis Goode, 1876 Hbe 7 0.01 0.07 0.08 OM

Holacanthus ciliaris (Linnaeus, 1758) Hc 70 0.13 0.49 0.62 OM

Holacanthus tricolor (Bloch, 1795) Ht 227 0.41 0.99 1.40 OM

Pomacanthus arcuatus (Linnaeus, 1758) Pa 109 0.20 0.63 0.83 OM

Pomacanthus paru (Bloch, 1787) Ppar 91 0.16 0.74 0.90 OM

Amblycirrhitus pinos (Mowbray, 1927) Ap 15 0.03 0.18 0.21 ZP

Abudefduf saxatilis (Linnaeus, 1758)  As 3937 7.09 3.03  10.12 ZP

Abudefduf taurus (Müller & Troschel, 1848) At 10 0.02 0.14 0.16 OM

Azurina cyanea (Poey, 1860)  Ac 2247 4.05 1.02    5.07 ZP

Azurina multilineata (Guichenot, 1853) Amu 467 0.84 0.7 1.54 ZP

Chromis insolata (Cuvier, 1830) Ci 19 0.03 0.07 0.10 ZP

Microspathodon chrysurus (Cuvier, 1830)  Mc 1017 1.83 2.40    4.23 OM

Stegastes adustus (Troschel, 1865) Sad 794 1.43 1.87 3.30 OM

Stegastes diencaeus (Jordan & Rutter, 1897) Sd 891 1.61 1.27 2.88 OM

Stegastes leucostictus (Müller & Troschel, 1848) Sl 471 0.85 0.81 1.66 OM

Stegastes partitus (Poey, 1868) Sp 403 0.73 1.2 1.93 OM

Stegastes planifrons (Cuvier, 1830) Spla 38 0.07 0.35 0.42 OM

Stegastes xanthurus (Poey, 1860) Sx 144 0.26 0.7 0.96 OM

Bodianus rufus (Linnaeus, 1758) Br 560 1.01 2.11 3.12 ZB

Clepticus parrae (Bloch & Schneider, 1801) Cp 211 0.38 0.42 0.80 ZP

Doratonotus megalepis Günther, 1862 Dm 6 0.01 0.11 0.12 ZB

Halichoeres bivittatus (Bloch, 1791) Hbi 260 0.47 0.7 1.17 ZB

Halichoeres garnoti (Valenciennes, 1839) Hg 594 1.07 1.48 2.55 ZB

Halichoeres maculipinna (Müller & Troschel, 1848) Hma 201 0.36 0.63 0.99 ZB

Halichoeres pictus (Poey, 1860) Hpi 2 0.004 0.02 0.02 ZB

Halichoeres poeyi (Steindachner, 1867) Hpo 2 0.004 0.04 0.04 ZB

Halichoeres radiatus (Linnaeus, 1758)  Hra 1258 2.27 2.26   4.53 ZB

Lachnolaimus maximus (Walbaum, 1792) Lma 69 0.12 0.56 0.68 ZB

Thalassoma bifasciatum (Bloch, 1791)  Tbi 2751 4.96 3.10    8.06 ZP

Scarus coelestinus Valenciennes, 1840 Sco 11 0.02 0.14 0.16 HE

Scarus coeruleus (Bloch, 1786) Scoe 36 0.06 0.28 0.34 HE

Scarus guacamaia Cuvier, 1829 Sg 47 0.08 0.25 0.33 HE

Scarus iseri (Bloch, 1789) Si 212 0.38 0.46 0.84 HE

Scarus taeniopterus Desmarest, 1831  Sta 1390 2.5 2.22    4.72 HE

Scarus vetula Bloch & Schneider, 1801 Sve 135 0.24 0.49 0.73 HE

Sparisoma aurofrenatum (Valenciennes, 1840) Sa 882 1.59 1.87 3.46 HE

Sparisoma chrysopterum (Bloch & Schneider, 1801) Sch 229 0.41 0.78 1.19 HE

Sparisoma radians (Valenciennes, 1840) Sr 293 0.53 0.56 1.09 HE

Sparisoma rubripinne (Valenciennes, 1840) Sru 461 0.83 1.34 2.17 HE

Sparisoma viride (Bonnaterre, 1788)  Sv 3905 7.04 3.24   10.28 HE

Ophioblennius macclurei (Silvester, 1915) Oma 14 0.03 0.14 0.17 OM

Gobioclinus gobio (Valenciennes, 1836) Ggo 4 0.01 0.07 0.08 ZB

Malacoctenus triangulatus Springer, 1959 Mtr 4 0.01 0.04 0.05 ZB
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LA con AP fue de R=0.157, p=0.001, con FA de R=0.187, p=0.001 y 
con PA de R=0.266, p=0.001. Asimismo, el ambiente AP con FA fue de 
R=0.297, p=0.001 y con PA de R=0.264, p=0.001. El hábitat FA con PA 
fueron los más similares, R=0.049 y p=0.001. Las diferencias estadís-
ticas significativas en la composición de las especies entre los cuatro 
ambientes del sistema mostraron una R global=0.198 y una p=0.001. 
El stress de la prueba fue de 0.19 para las primeras dos dimensiones, 
siendo razonable para este análisis.

Relación peces-hábitat. El análisis NMDS identificó diferencias entre 
las cuatro zonas del arrecife coralino (Fig. 5), agrupando mayor número 
de especies (58) en PA donde las especies A. cyanea y T. bifasciatum 
fueron las más abundantes. En LA se presentó el menor número de 
especies (35) siendo H. flavolineatum y A. saxatilis las más numero-
sas. El AP y el FA incluyeron 32 y 34 especies respectivamente donde 
Stegastes adustus (Troschel, 1865) y H. sciurus fueron abundantes en 
estas zonas. Las especies dominantes del sistema se presentaron en 
los cuatro ambientes. El ANOSIM-R reflejó que la similitud del hábitat 

Especies AB Número N (%) Frec. (%) IVI CT

Coryphopterus glaucofraenum Gill, 1863 Cgl 30 0.05 0.32 0.37 OM

Elacatinus illecebrosus (Bohlke & Robins, 1968) Eil 18 0.03 0.07 0.10 ZB

Elacatinus prochilos (Bohlke & Robins, 1968) Epr 14 0.03 0.14 0.17 ZB

Gnatholepis thompsoni Jordan, 1904 Gth 17 0.03 0.11 0.14 OM

Nes longus (Nichols, 1914) Nlo 2 0.004 0.04 0.04 ZB

Chaetodipterus faber (Broussonet, 1782) Cfa 4 0.01 0.04 0.05 OM

Acanthurus chirurgus (Bloch, 1787)  Ach 4416 7.96 3.10  11.06 HE

Acanthurus coeruleus Bloch & Schneider, 1801  Acoe 4815 8.67 3.21  11.88 HE

Acanthurus tractus Poey, 1860  Atr 2580 4.65 2.85   7.50 HE

Sphyraena barracuda (Edwards, 1771) Sba 117 0.21 0.70 0.91 PI

Bothus lunatus (Linnaeus, 1758) Blu 10 0.02 0.14 0.16 ZB

Bothus ocellatus (Agassiz, 1831) Boc 3 0.005 0.04 0.05 ZB

Balistes capriscus Gmelin, 1789 Bca 18 0.03 0.14 0.17 ZB

Balistes vetula Linnaeus, 1758 Bve 53 0.10 0.53 0.63 ZB

Canthidermis sufflamen (Mitchill, 1815) Csu 17 0.03 0.18 0.21 ZB

Melichthys niger (Bloch, 1786) Mni 61 0.11 0.25 0.36 OM

Xanthichthys ringens (Linnaeus, 1758) Xr 11 0.02 0.11 0.13 ZB

Aluterus schoepfii (Walbaum, 1792) Asch 17 0.03 0.18 0.21 OM

Aluterus scriptus (Osbeck, 1765) Asc 58 0.10 0.46 0.56 OM

Cantherhines macrocerus (Hollard, 1853) Cma 15 0.03 0.11 0.14 OM

Cantherhines pullus (Ranzani, 1842) Cpu 51 0.09 0.35 0.44 OM

Monocanthus ciliatus (Mitchill, 1818) Mci 3 0.01 0.04 0.05 OM

Monocanthus tuckeri Bean, 1906 Mtu 5 0.01 0.04 0.05 ZB

Acanthostracion polygonium Poey, 1876 Apo 9 0.02 0.07 0.09 ZB

Acanthostracion quadricornis (Linnaeus, 1758) Aqu 7 0.01 0.07 0.08 OM

Lactophrys bicaudalis (Linnaeus, 1758) Lbi 19 0.03 0.21 0.24 OM

Lactophrys trigonus (Linnaeus, 1758) Ltr 45 0.08 0.42 0.50 OM

Lactophrys triqueter (Linnaeus, 1758) Ltri 38 0.07 0.35 0.42 ZB

Canthigaster rostrata (Bloch, 1786) Cro 53 0.10 0.53 0.63 OM

Sphoeroides spengleri (Bloch, 1785) Ss 10 0.02 0.07 0.09 ZB

Diodon holocanthus Linnaeus, 1758 Dh 6 0.01 0.04 0.05 ZB

Diodon hystrix Linnaeus, 1758 Dhy 6 0.01 0.07 0.08 ZB

TOTALES 159 55505 100 100 200

Índice de Valor de Importancia (IVI), Especies dominantes (), Categoría trófica (CT): zooplanctívoras (ZP), herbívoras (HE), omnívoras (OM), piscívoras (PI) y zooben-
tívoras (ZB). Abreviaturas (AB) utilizadas en la Figura 5.
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DISCUSIÓN

Una de las necesidades apremiantes de información ecológica para el 
sistema arrecifal Akumal es el conocimiento de su dinámica ambiental 
en escalas espacial y temporal, ya que este ecosistema forma parte del 
Programa de Protección de Flora y Fauna Akumal (CONANP, 2016a) y de 
la Reserva de la Biosfera Caribe Mexicano (CONANP, 2016b), mismos 
que posicionan al arrecife como región costera prioritaria de conserva-
ción de sus condiciones ambientales y hábitats marinos. 

Las características fisicoquímicas y de coberturas bentónicas 
presentes en el arrecife Akumal permitieron caracterizar ambientes que 
son similares a los del Sistema Arrecifal Mesoamericano en las costas 
de Quintana Roo (Beltrán Torres et al., 2023). La dinámica ambiental 
del arrecife Akumal presenta cambios fisicoquímicos en los diferentes 
hábitats del sistema relacionados principalmente con la complejidad 
estructural de éstos y su topografía, su extensión, la profundidad y 
patrones de circulación costera con la estacionalidad climática de la 
región, como lo han documentado Graham & Nash (2013) y Eggertsen 
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Figura 4. Variación espacial y temporal promedios (±1 DE) de los índices de Diversidad (H’), Riqueza (D), Equitatividad (J’) y Densidad (ind./m2), de la comunidad de 
peces en el sistema Akumal por zonas del arrecife y meses respectivamente.
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et al. (2020). Estos cambios se reflejaron en un gradiente espacial 
con una menor salinidad en parte de la laguna del sistema arrecifal, 
la cual está influenciada hacia el norte por aguas subterráneas que 
afloran y se mezclan con el mar en una porción de este hábitat y del 
arrecife posterior, en tanto que en los hábitats de mayor profundidad 
los valores se mantienen con poca variación salina. En escala temporal 
ésta variable es influenciada por la precipitación y tormentas tropicales 
en meses de lluvias con valores promedio más bajos en mayo y 
junio, como lo puntualizan Díaz-Ruiz et al. (2002). Entre hábitats la 
temperatura del agua y el oxígeno disuelto no presentaron variaciones 
marcadas, solo cambios menores con la profundidad. Temporalmente 
se presentaron valores mayores de temperatura de junio a septiembre 
(meses de lluvias) y menores de octubre a enero (meses de nortes), 
mientras que el oxígeno disuelto presentó un comportamiento inverso 
a la temperatura. Comportamientos similares han sido observados 
en arrecifes del Caribe por Núñez-Lara & Arias-González (2005), 
Hernández-Terrones et al. (2015), Aldana Moreno et al. (2016). La 
profundidad presentó un gradiente  espacial con zonas someras en 
la laguna arrecifal hasta las zonas profundas del frente y pendiente 
de la barrera. Este factor determina la distribución de las coberturas 
bentónicas relacionadas con la topografía del sistema (Aguilar-Medrano 
& Arias-González, 2018). El mantenimiento de estas coberturas como 
la de coral vivo y de vegetación sumergida son fundamentales para 
la existencia de los sistemas coralinos y sus comunidades asociadas. 

En Akumal las coberturas bentónicas se distribuyen en los cuatro 
ambientes definidos con distintas proporciones que cambian de 
acuerdo con la profundidad y las variables fisicoquímicas, siendo 
consistentes con lo observado en otros arrecifes del Caribe mexicano. 
En la laguna arrecifal predominan pastos marinos y coral blando, en 
el arrecife posterior, frente y pendiente arrecifales se presentan coral 
racemoso y masivo con mayor porcentaje de cobertura. Las macroalgas 
y escombros se registraron con bajas proporciones en todos los 
hábitats. Las coberturas bentónicas observadas en este estudio son 
particulares del sistema arrecifal de Akumal en función de la longitud 
y de las profundidades de sus lagunas arrecifales, de la distancia de 
la barrera a la costa y de la inclinación de su terraza arrecifal. Estos 
resultados también han sido observados en diversos estudios que han 
caracterizado este tipo de coberturas en otros sistemas coralinos de 
Quintana Roo (Núñez-Lara & Arias-González, 2005; Beltrán Torres et 
al., 2023; Correa et al., 2025). Particularmente, otros estudios han 
evaluado la perdida de estas coberturas, principalmente de coral vivo 
en los arrecifes de Akumal antes del año 2000, señalando que han 
disminuido un 40% (Roy, 2004). Asimismo, Randazzo-Eisemann et al. 
(2021), Randazzo-Eisemann & Garza-Pérez (2022a) cuantificaron los 
cambios en las estructuras coralinas de este arrecife, argumentando 
que han disminuido estas coberturas de coral vivo, lo cual afecta los 
rasgos funcionales del mismo para otras comunidades asociadas.

 

Figura 5. Análisis no paramétrico de escalamiento multidimensional (NMDS) de las especies de peces asociadas a los ambientes presentes en 
el sistema Akumal: laguna arrecifal (LA), arrecife posterior (AP), frente arrecifal (FA) y pendiente arrecifal (PA). Las abreviatura de las especies se 
indican en Tabla 2. 
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La diversidad y la riqueza de especies varió entre los hábitats del 
arrecife como efecto de la distribución, dominancia y movimientos mi-
gratorios de las especies en el espacio y tiempo, así como de la es-
tructura, complejidad y variación ambiental en cada zona del sistema. 
En las estaciones someras de la laguna arrecifal, donde predomina la 
cobertura de pastos marinos y coral blando, ambos índices fueron más 
bajos, asociados a la presencia de especies juveniles de las familias 
Acanthuridae, Gerreidae, Haemulidae, Lutjanidae y Pomacentridae, que 
utilizan esta zona para protección, alimentación y crecimiento (Díaz-
Ruiz et al., 1998; Claydon et al., 2012). La diversidad y la riqueza fueron 
mayores en zonas profundas de la pendiente arrecifal donde la presen-
cia de especies con individuos grandes se distribuyó principalmente en 
áreas de coral racemoso y coral masivo de este hábitat, como los serrá-
nidos y escáridos. Durante los meses del año la diversidad y la riqueza 
mostraron diferencias temporales, con los valores más altos de marzo 
a mayo (meses cálidos), mientras que los más bajos para H´ en julio y 
septiembre y para D en junio, octubre y noviembre (meses de lluvias y 
nortes), donde este comportamiento se relaciona con los patrones de 
migración y uso de cada hábitat por las especies a través del tiempo 
(Díaz-Ruiz et al., 1996; Bell & Kramer, 2000). En estudios realizados 
en arrecifes del Caribe se ha reportado un comportamiento similar al 
previo, donde la diversidad y la riqueza también están determinadas 
por otros factores como la abundancia de las especies, la dominancia, 
presencia de vegetación sumergida, cobertura de coral vivo, profundi-
dad y el oleaje, así como por actividades antropogénicas (Nagelkerken 
et al., 2001; Friedlander et al., 2007; Almany, 2004; Hitt et al., 2011; 
Alemu, 2014; Green et al., 2015).

La abundancia de los peces en Akumal está influenciada princi-
palmente por las condiciones ambientales del sistema y por las mi-
graciones de las especies durante sus ciclos de vida (Semmens et al., 
2005). Este comportamiento fue similar en este estudio, con la mayor 
densidad de peces en áreas profundas con mayor complejidad arrecifal 
del frente y pendiente arrecifal, donde se observaron especies grega-
rias como, A. chirurgus, A. coeruleus, A. saxatilis y H. sciurus que se 
mueven de un hábitat a otro durante sus ciclos de vida. La densidad 
más baja se presentó en áreas someras de la laguna arrecifal donde 
prevalecen pastos marinos y en el arrecife posterior con predominancia 
de arenas, se asociaron especies de comportamientos solitarios como 
Ginglymostoma cirratum (Bonnaterre, 1788), Urobatis jamaicensis (Cu-
vier, 1816), Gymnothorax moringa (Cuvier, 1829) y Bothus lunatus (Lin-
naeus, 1758). Durante el año la densidad fue mayor en abril y mayo, así 
como en septiembre, octubre y diciembre, lo cual reflejó patrones de 
distribución y abundancia relacionados con el comportamiento biológi-
co y ecológico de las especies entre los diferentes hábitats (Núñez-Lara 
& Arias-González, 2005; Bell & Kramer, 2000; Díaz-Ruiz et al., 2007; 
Verweij & Nagelkerken, 2007; Hernández-Landa et al., 2014, Nagelker-
ken et al., 2017).

La comunidad de peces del sistema Akumal está organizada por 
diferentes conjuntos de especies que se relacionan con la complejidad 
de los hábitats, en particular con las coberturas bentónicas y profun-
didad, que explican su distribución y abundancia en escala estacional. 
Esta relación ha sido analizada en sistemas coralinos del Caribe mexi-
cano por Alvarez-Filip et al. (2011b), Cocker et al. (2014), Aguilar-Me-
drano & Arias-González (2018), destacando la permanencia de grupos 
de especies estrechamente vinculadas con ambientes específicos de 
coral vivo para alimentación y protección. Las asociaciones de peces de 
Akumal indicaron que la pendiente arrecifal dominada por coral masivo 

En diversos estudios se ha indicado la necesidad de conocer la 
heterogeneidad ambiental y la complejidad estructural de los arrecifes 
coralinos como factores determinantes en la composición ictiofaunís-
tica, la diversidad, la abundancia y la permanencia dentro del sistema 
(Almany, 2004; Arias-González et al., 2011; Komyakova et al., 2013; 
Coker et al., 2014). Estudios realizados en los últimos 20 años en di-
versas localidades del litoral de Quintana Roo, han señalado que la 
composición de especies en Xel-Há (63) (Aldana Moreno et al., 2016), 
Sian-Kaán (128) (Núñez-Lara et al., 2003) y Palancar-Chunchakaab 
(166) (Díaz-Ruiz et al., 1998) está asociada con la geomorfología, la 
presencia de coral vivo y pastos marinos, la salinidad y la profundidad, 
entre otros factores. En este estudio la composición íctica registrada 
en los arrecifes de Akumal representa el 27.4% (159) del registro total 
de especies reportado (577) para el litoral del Quintana Roo (Schmit-
ter-Soto, 2011), el cual fue mayor a lo registrado por Díaz-Ruiz et al. 
(2002) con 132 y por Garza-Pérez et al. (2001) con 85 especies en este 
ecosistema. Se observo que la composición de especies en el sistema 
Akumal presento variaciones de una zona a otra, con menor número de 
especies en la laguna arrecifal y mayor en la pendiente,  lo que sugiere 
que las características ambientales como la profundidad y áreas de 
mayor cobertura de coral vivo (Bell & Galzin, 1984; Coker et al., 2014) 
y complejidad estructural del hábitat determinan la composición y per-
manencia de las especies en el sistema a través del tiempo (Almany, 
2004; Arias-González et al., 2011).

Se determinaron trece especies como dominantes en el sistema, 
éstas utilizan los diferentes hábitats durante su desarrollo biológico, 
lo cual se reflejó en sus patrones de permanencia y gran abundancia 
de manera estacional, coexistiendo con otras especies que comparten 
y compiten por los mismos recursos en los arrecifes como alimento y 
espacio. Este comportamiento se observó en las especies A. coeru-
leus y A. chirurgus que forman grandes cardúmenes principalmente 
de adultos en el frente y pendiente arrecifales en profundidades de 
10 a 12 metros durante los meses cálidos, mientras que los juveniles 
se distribuyen en cavidades y  áreas protegidas someras de la laguna 
arrecifal y arrecife posterior durante los meses fríos compitiendo con 
éxito dentro del sistema, lo que también ha sido documentado en el 
Caribe por Bell & Kramer (2000), Wetherbee et al. (2007), Graham & 
Nash (2013), Schmitter-Soto et al. (2018). 

La variedad de las distintas categorías tróficas en el sistema está 
determinada por la disponibilidad de alimentos y presas en el arrecife. 
De esta manera, se encontró mayor proporción de especies zoobentívo-
ras como los haemúlidos y lutjánidos que se alimentan principalmente 
de macroinvertebrados móviles bentónicos.  Se registraron omnívoras 
como Aluterus scriptus (Osbeck, 1765) y Cantherhines pullus (Ranza-
ni, 1842) cuya dieta incluye invertebrados, macroalgas y vegetación. 
Asimismo, especies herbívoras como A. coeruleus, Sparisoma aurofre-
natum (Valenciennes, 1840) y Kyphosus sectatrix (Linnaeus, 1766) las 
cuales desempeñan un papel fundamental al controlar el crecimiento 
de macroalgas en estos sistemas. Los hábitos alimenticios de las espe-
cies están relacionados con sus ciclos de vida, la dinámica ambiental y 
la complejidad de cada zona arrecifal que influye en la disponibilidad de 
recursos alimenticios para los peces. Patrones similares sobre la orga-
nización trófica en arrecifes coralinos ha sido descrita por Díaz-Ruiz et 
al. (1998), Halpern & Floeter (2008), Hitt et al. (2011), Stewart & Jones 
(2011), Alemu (2014), Morillo-Velarde et al. (2018), Martínez-Rendis et 
al. (2019), Guerra et al. (2023).
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registró la mayor riqueza y abundancia numérica por ser un hábitat de 
mayor complejidad coralina. Este ambiente y el frente arrecifal compar-
ten un alto número de especies, no obstante, especies zoobentívoras 
como Epinephelus itajara (Lichtenstein, 1822) y piscívoras como Myc-
teroperca interstitialis (Poey, 1860) y M. tigris (Valenciennes, 1833) se 
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frente arrecifal y el arrecife posterior, ambos con mayor proporción de 
coral racemoso presentaron especies en número similar, no obstante, 
las composiciones son menos parecidas entre estos como lo indicó 
ANOSIM-NMDS. Las especies que solo se presentaron en el frente arre-
cifal fueron Chromis insolata (Cuvier, 1830) e Hypoplectrus indigo (Poey, 
1851). En tanto que para el arrecife posterior se registraron un gran 
número de especies como Acanthostracion polygonium Poey, 1876, 
Alphestes afer (Bloch, 1793) y Calamus calamus (Valenciennes, 1830). 
Las especies asociadas a la laguna arrecifal son especies con dife-
rentes niveles tróficos como Anisotremus virginicus (Linnaeus, 1758), 
Halichoeres bivittatus (Bloch, 1791),  Lutjanus griseus (Linnaeus, 1758), 
y Sparisoma chrysopterum (Bloch & Schneider, 1801), que  dependen 
de zonas someras con pastos marinos y protección que utilizan como 
áreas de crianza, lo cual es similar a lo reportado en otros arrecifes 
(Díaz-Ruiz et al., 1998; Friedlander et al., 2007; Adam et al., 2011; 
Clayton et al., 2012; Negelkerken et al., 2017). Las especies registradas 
en este hábitat tuvieron mayor similitud con las del arrecife posterior, 
no obstante, se observó que los conjuntos ícticos del sistema tienen 
amplio movimiento entre ellos relacionado con la complejidad de los 
hábitats, sus patrones de migración, y requerimientos biológicos. 

El presente estudio representa una evaluación de referencia sobre 
la ictiofauna y comportamiento ambiental de arrecifes del Caribe mexi-
cano para comprender el estado de salud de estos ecosistemas. La sa-
lud de los arrecifes está influenciada por complejas interacciones bioló-
gicas y ecológicas entre sus comunidades bióticas y las características 
ambientales de los hábitats de estos sistemas en escalas espacio tem-
porales.  Actualmente los peces de estos arrecifes siguen amenazados 
por la destrucción de hábitats, sobrepesca, especies invasoras, cambio 
climático, contaminación y turismo no controlado lo que causa cambios 
en la estructura y función de sus comunidades (Díaz-Ruiz et al., 2019; 
Randazzo-Eisemann et al., 2021, 2022b; Correa et al., 2025; Mandal 
& Banerjee, 2025). Esto determina realizar estudios comparativos que 
contribuyan a un conocimiento más amplio de la estructura coralina y 
sus comunidades biológicas para la evaluación del estado de salud, su 
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Caribe mexicano. 
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(Elliott & McLusky, 2002; Potter et al., 2010). It can be concluded that 
estuaries are complex and highly productive ecosystems, and accor-
ding to Chapman & Wang (2001), they are areas with intense processes 
of sea-continent interaction.

Over the last 40 years, the city of Veracruz port has expanded its ur-
ban development to areas that were previously dedicated to agricultural 
and fishing activities, such as the municipalities of Boca del Río, Medellín 
and Alvarado, resulting in the transformation of these into urban areas (Fi-
gure 1) (Castañeda-Chávez et al., 2017; Castañeda-Chávez et al., 2020; 
Sanay-González & Perales-Valdivia, 2022). Furthermore, the coastal zone 
in these areas, as well as the estuarine Mandinga Lagoon System, the 
Jamapa River estuary and the Arroyo Moreno estuary, have also become 
urbanized. As pointed out by Tagliani (2018) and Barletta et al. (2019), 
the lack of urban development planning is a consequence of the lack of 
environmental and urban management, resulting in environmental de-
gradation. This degradation can include hypoxia, which can cause the 
loss of aquatic diversity, alterations in the physicochemical conditions of 
the water column and the impact on the ecosystem goods and services 
provided by the estuary (Kennish, 1991; Kitsiou & Karydis, 2011).

The importance of estuaries, such as Arroyo Moreno estuary, lies 
in the fact that they provide various ecosystem services, such as re-
fuge areas, breeding and reproduction for species of commercial and 
ecological importance (Salas et al., 2011; Teuchies, 2013; Arceo-Ca-
rranza & Chávez-López, 2019). This estuary has been classified as a 
state protected natural area (Secretaría de Desarrollo Social y Medio 
Ambiente, 2006).

In Arroyo Moreno estuary some problems have been mentioned 
that impact the environmental quality and ecosystem services. For ins-
tance, this is an area with increasing urbanization, growing tourism, 
considerable port activity and various agricultural activities (Ortiz-Lo-
zano et al., 2005). The lack of information on the impact of increasing 
human use directly on the estuary proper, the assessment of environ-
mental services, the impact on hydrological dynamics and its reper-
cussions on the quality of life of human communities is the result of 
poor planning within the basin, and therefore the lack of assessment 
of ecosystem services. That even the dramatic environmental situation, 
the region has been declared as Natural Protected Area (NPA). Therefo-
re, the current study could be used to delineate and develop a resource 
management program for the NPA. The analysis of the estuary’s envi-
ronmental quality is based on variations in salinity, dissolved oxygen, 
temperature, pH, and total dissolved solids over an annual cycle, with a 
focus on differences associated with climatic seasons within the pro-
tected natural area.

MATERIALS AND METHODS

Study area. The Arroyo Moreno State Natural Area has a surface area 
of 287 hectares (2.87 km2), and is in the Jamapa River basin, which 
originates in the Sierra Madre Oriental, on the slopes of Pico de Ori-
zaba, within the central coastal plain of the state of Veracruz (Instituto 
de Ingenieria UNAM, 2014). The study area crosses the municipalities 
of Medellín de Bravo and Boca del Río, between 19º 05’ and 19º 08’ N 
and 96º 06’ and 96º 09’ W (Figure 1) (Secretaría de Desarrollo Social y 
Medio Ambiente, 2006). The climate of this region is warm subhumid 
Aw2 with summer rains, yearly means temperature range from 18 to 
22°C. Annual precipitation is 1,500 to 2,000 mm, the most abundant ra-

INTRODUCTION

It has been estimated that about 1.2 billion people, corresponding to 
23% of the world’s population, live within 100 km of the coastline inland 
and up to 100 m above sea level (Small & Nicholls, 2003; Bittencourt et 
al., 2022). The coastal zone has been over time a space where various 
human activities have flourished, such as urban development, tourism, 
fishing and port development. Estuaries have been affected by these 
activities directly or indirectly, which has resulted in their deterioration 
(Fernández-Iglesias & Marquínez-García, 2002; Sanay-González & Pe-
rales-Valdivia, 2022).

The State of Veracruz in the Gulf of Mexico has abundant freshwa-
ter resources, such that 35% of the country’s surface waters cross 
Veracruz territory. It is important to highlight that the State has more 
than 40 rivers integrated into 10 hydrological basins, among which the 
most notable are the rivers Pánuco, Tuxpan, Cazones, Nautla, Papaloa-
pan, Coatzacoalcos and Jamapa (Pérez-Maqueo et al., 2011). These 
aquatic ecosystems provide habitat to a great diversity of species, such 
as fish and crustaceans with ecological and economic importance (Mi-
randa-Vidal et al., 2016). However, problems such as contamination 
from wastewater discharge (CSVA, 2004), eutrophication, and change 
of land use impact human and ecosystem health (Allan, 2004; Camargo 
& Alonso, 2007; Scholes et al., 2007; Guevara et al., 2008). Urbanization 
and industrialization in coastal areas and transitional waters (estuaries 
and coastal lagoons), have increased anthropogenic impacts (McLusky 
& Elliott, 2004; Lowe & Peterson, 2014; Lowe & Peterson 2015).

Because estuaries are a transition zone between the terrestrial and 
marine environments (Sierra et al., 2002), freshwater and seawater mix 
following tide regime (Cameron & Pritchard, 1963; Contreras, 1993; Pe-
rigó et al., 2006). Estuaries form a border between the dual fresh water 
and marine systems and are considered an ecotone, where processes 
of biological importance such as spawning and breeding of species of 
ecological and commercial importance occur (Berasategui et al., 2004; 
Rodrigues, 2005; Berasategui et al., 2006; Acha et al., 2008; Derisio et al., 
2014). Likewise, estuaries are ecosystems with a high primary produc-
tion, which makes them ecologically relevant systems given the various 
ecosystem goods and services they provide to the human communities 
that settle in them (Schelske & Odum, 1962; Potter et al., 2015; Teuchies 
et al., 2013). According to Soares et al. (2021), estuaries “are essential to 
sustain terrestrial and aquatic life and human communities”.

The degree of mixing in the water column is influenced by factors 
such as tidal exchange, river discharge, and climatic seasons (Sierra 
et al., 2002). These factors determine the degree of mixing of the wa-
ter column, resulting in estuaries ranging from fully mixed to stratified 
with the presence of a salt wedge (Valle-Levinson, 2010). Salt wedge 
estuaries are characteristic of the coastal area where rivers flow into 
the sea, where tides are < 2 m (Ibañez et al., 1997), and the greater the 
discharge, the smaller the salt wedge (Sanay-González & Perales-Val-
divia, 2022; Gutiérrez-Mendieta et al., 2006; De la Lanza-Espino & Gu-
tiérrez-Mendieta, 2017).

Additionally, seasonal variation in tropical estuaries is defined by 
precipitation in combination with morphological characteristics such as 
substrate type, depth and distance from the sea (Álvarez-Arellano & 
Gaitán-Morán, 1994; Pérez-Ruzafa et al., 2007). Therefore, estuaries 
are highly dynamic systems where the conditions of salinity, tempera-
ture, oxygen concentration and transparency are constantly changing 
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ins occur in June (García-Villar et al., 2019; López-Portillo et al., 2009). 
According to Morán-Silva et al. (2005), the study area has three climatic 
seasons: cold fronts (October to February), dry seasons (March to May) 
and rainy seasons (June to September). The types of vegetation recor-
ded are poplar (Heliconia sp. and Calathea sp.), low deciduous forest, 
coastal dune vegetation and halophilous vegetation, and 4 mangrove 
species (Rhizophora mangle, Avicennia germinans, Laguncularia rac-
emosa and Conocarpus erectus) (López-Portillo et al., 2009).

Sampling. Monthly samples were taken along the Arroyo Moreno es-
tuary within the Protected Natural Area between 2021 and 2022 during 
each the three climatic seasons (Dry, Rainy and Cold front) as defined 
above (Morán-Silva et al., 2005; Salas-Monreal et al., 2020). Six sam-
pling stations, from the mouth of the Arroyo Moreno with the Jamapa 
River to its intersection with the CFE Dos Bocas thermoelectric station 
canal, were established: (1) Estuary mouth, (2) Urban area, (3) Mangro-
ve area, (4) Zamorana Canal, (5) CFE Canal, and (6) Bridge (Figure 1), 
resulting in 72 samples taken during the study. The sampling stations 
were georeferenced with a Garmin GPSMAP model 60CSx. At each 
sampling station, the depth was obtained by Garmin GPSMAP model 
530, and salinity (psu), temperature (oC), dissolved oxygen (DO, mg/l), 
total dissolved solids (TSS, ppt) and pH were measured at the surface 
(Cházaro-Olvera et al., 2023). Salinity was measured both at the surfa-
ce and bottom, because the objective of this study was to assess the 
salt wedge in the estuary. Salinity was used as the primary parameter 
to describe the hydrodynamic behavior of the estuarine system, as it 
is mainly influenced by tidal dynamics, fluvial discharge and local and 
remote wind stress (Sierra et al., 2002). All hydrologic variables were 
measured with a Hanna brand multiparameter model HI9298194.

DO-pH Trophic State Index. The DO-pH Trophic State Index considers 
the ratio of the percentage of dissolved oxygen saturation (DO) and 
the hydrogen potential (pH) values transformed to a logarithmic scale 
(O’Boyle et al., 2013).

pH Interval = ((pHi_value)/(maximum_pHn_value /100))

DO Interval = ((DOi_value)/maximum_DOn_value/100))

TIDO−pH = (IntervalopH+Interval_DO)/2

Where “i” corresponds to the sampling date, “n” corresponds to 
the location.

The TIDO-pH index scale is: Clean (0 < 40), Intermediate (> 40 < 
60), Potentially Eutrophic (> 60 < 75), and Eutrophic (> 75 - 100).

Social perception. To know the social sector perception of the environ-
mental state of the Arroyo Moreno estuary 106 surveys were applied, to 
three groups of people, 38 were fishermen, 48 were students, and 20 
were teachers. The questionnaire on environmental perception of the 
estuary was developed from the items proposed by Raffensperger and 
Tickner (1999). To validate the questions (Kerlinger 1975), they were 
initially applied to 20 researchers familiarized with estuary issues. Fi-
nally, the questions were then worded as follows:

1.	 Are there alterations due to activities carried out in the Arroyo Mo-
reno estuary? 

2.	 Do the environmental alterations in Arroyo Moreno affect human health? 

3.	 Do you perceive unpleasant odors in Arroyo Moreno?

4.	 Do you notice that the color of the water in the stream has changed 
in recent years?

5.	 Is the threat of environmental disturbances to the stream water 
reversible?

6.	 Do potential environmental changes in Arroyo Moreno affect su-
rrounding ecosystems?

7.	 Have you noticed that the number of species caught for human 
consumption has decreased in the Arroyo Moreno?

8.	 What is the extent of the damage to the water?

 

Figure 1. Location of the study area, where indicated the sampling stations (1, 2, 3, 4, 5 and 6) within the Arroyo Moreno estuary.
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For questions one through seven, the response options followed the 
Likert scale: SA, strongly agree, A, agree, NAND, neither agree nor di-
sagree, D, disagree, SD, strongly disagree. Question eight followed the 
alternatives: C, considerable; CAT, catastrophic; MOD, moderate; INS, 
insignificant.

Statistical analysis. The stratification of the water column for each of 
the sampling stations was obtained through the stratification parameter 
(Ep) according to Haralambidou et al. (2010):

Ep = (S
bot-Ssur)/[0.5(Sbot+Ssur)]

Where: Sbot = Bottom salinity and Ssur = Surface salinity. When Ep < 
0.1 the water column is considered completely mixed, while if Ep > 1 it 
is considered that a salt wedge exists.

Mean (± SD) values were obtained for each of the variables by 
month and sampling station. A Shapiro-Wilk (S-W) normality test was 
applied to the data for each variable (Sokal & Rohlf, 2003). A regres-
sion analysis was performed between salinity vs total solids and pH 
vs dissolved solids, to determine the possible origin of total dissolved 
solids in the estuary. A Two-way analysis of variance (ANOVA) (Sokal & 
Rohlf, 2003) was used to compare each hydrologic variable seasona-
lly by station Further, a principal component analysis (PCA), including 
all hydrological variables, was used to integrate these variables and to 
determine the contribution of each to characterizing the Arroyo Moreno 
estuary seasonally. The Bray-Curtis similarity index was applied (Clark 
& Gorley, 2006), for which the surface salinity values obtained for each 
sampling station were used to obtain the groups of sampling stations 
based on non-parametric multidimensional scaling (nMDS) was applied 
to obtaining the dynamics of the estuary (Warwick & Clarke, 1991; Co-
bas et al., 2011).

To distinguish the differences between the answers given by the 
three groups of people about the social perception of the estuary (p < 
0.05), a Chi-square analysis (X2) was applied (Sokal and Rolf, 2003) by 
social perception.

The S-W, X2 and ANOVA analyses were performed using PAST 
(Hammer & Harper, 2001), and the PRIMER program was used for PCA, 
Cluster, and nMDS analysis (Clarke & Gorley, 2001, 2006).

RESULTS

Hydrological characterization. The mean salinity varied over the 
months, the minimum value was found during September (0.27 ± 0.07), 
and the maximum value in April (23.64 ± 4.24) (Figure 2A). Statistically 
significant differences were found between the salinity values per site 
of sampling (F

2,69 = 28.41, p < 0.001). On the other hand, the mean sa-
linity values obtained by sampling site showed that the site 5 presented 
the minimum value with 6.10 ± 7.52, and site 3 the maximum value 
with 9.03 ± 9.233 (Figure 3A). There were no statistically significant 
differences between the mean salinity values per sampling site (F

5,66 = 
0.19, p = 0.962). Statistically significant differences were observed in 
the mean salinity between climatic seasons (F₂,69 = 70.32, p < 0.001).

The mean water temperature varied seasonally with monthly mean 
values fluctuating between 25.71 ± 0.75 °C in November, and 33.13 ± 
2.38 °C in May (Figure 2B). Between sampling sites statistically signi-
ficant differences were found (F

2,69 = 21.66, p < 0.001). Spatially, the 
lowest mean temperature record was obtained at the sites 1 and 2 

with 28.41 ± 2.11 °C and 29.19 ± 2.26 °C respectively (Figure 3B). The 
highest mean temperature was seen at the site 5 with 31.75 ± 3.09 °C 
(Figure 3B). Statistically significant differences in the mean temperature 
values among of the sampling sites were found (F

5,66 = 2.55, p = 0.035). 
Significant differences were found in the mean temperatures both be-
tween the climatic seasons (F₂,66 = 31.61, p < 0.001) and between the 
sampling stations (F₅,66 = 6.52, p = 0.006).

Dissolved oxygen was lowest in November (0.32 ± 0.11 mg/ml) and 
the maximum value in February (6.33 ± 1.60 mg/ml (Figure 2C), and 
there were no significant differences among seasons (F

5,66 = 2.55, p = 
0.771). Mean sites DO values ranged from a low of 2.27 ± 2.03 mg/
ml at site 2 to a high of 3.96 ± 1.70 mg/ml at site 5 (Figure 3C), with no 
significant differences among the sampling sites (F5,66 = 1.25, p = 0.296).

There are significant differences among the months for TSS (F2,69 
= 26.55, p < 0.001), where September had the lowest mean (284 ± 
69.65 ppt), while April had the highest mean (28824.00 ± 9816.61 ppt), 
(Figure 2D). On the other hand, there were no statistically significant 
differences in TSS among the sampling sites (F

5,66 = 1.73, p = 0.139). 
Site 6 had the minimum mean value (4754.75 ± 6974.87 ppt) while 
site 3 had the highest average (8915 ± 11089.84 ppt), (Figure 3D). Sig-
nificant differences were observed in the mean TSS between climatic 
seasons (F₂

,69 = 56.86, p < 0.001). The correlation coefficient for the 
salinity-TSS relationship was 0.88 (R² = 0.78), indicating a positive co-
rrelation between TSS and salinity (p = 0.000). Similarly, the correlation 
coefficient for the pH-TSS relationship was 0.44 (R² = 0.181), sugges-
ting that, although the model does not demonstrate strong predictive 
power, TSS is positively correlated with pH (p = 0.000).

Mean monthly pH values ranged from 7.05 ± 0.03 (July) to 7.59 ± 
0.30 (April) (Figure 2E), with significant differences among the sampling 
seasons (F

2,69 = 16.14, p < 0.001). In contrast, there were no significant 
differences in pH among the sampling sites (F5,66 = 0.97, p = 0.438), with 
the lowest mean value at site 3 (7.25 ± 0.11) and the maximum value at 
site 5 (7.39 ± 0.16) (Figure 3E). Significant differences were observed in 
the mean pH between climatic seasons (F₂

,69 = 18.15, p < 0.001).

The average depth varied throughout the sampling months, with 
its lowest average value in April -2.60 ± 0.32 m (dry season), while the 
month with the highest average depth was September -3.50 ± 0.20 (ra-
iny season) (Figure 2F). Spatially, the site with the least average depth 
corresponded to site 5 (CFE Canal) with -2.73 ± 0.36 m, while the site 
corresponding to the urban area, site 2, registered the greatest average 
depth (-3.30 ± 0.29 m) (Figure 3F).

Stratification and temporal-spatial behavior of the estuary. The Ep 
values, obtained from the difference between bottom and surface sali-
nity at each sampling site (Figure 4), were used to determine the stra-
tification in the Arroyo Moreno estuary (Table 1). The vertical position of 
the halocline is related to both the climatic season as well as the tidal 
dynamics of the area. Note that the sites with a marked stratification 
correspond to June, rainy season; however, the rest of the seasons of 
the year are presented as partially mixed and mixed (Table 1).

The first two components of the PCA analysis explained 68.64% 
of the data variation. Two groups were formed, on the right-side dry 
season and the left the transition between rainy season and cold fronts; 
both are related to environmental factors (Figure 5). The CP1is made up 
of salinity and total dissolved solids (0.583 and 0.568, respectively) and 
CP2 is represented by temperature (0.905). The contribution of the va-
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ped together in the months of December, January, February and March 
with mainly sites 1, 2 and 3. Subgroup D (in black) represents the cold 
front season, grouping the months of January, March, May, October, 
November and December. Group II represents increasing salinity values 
fluctuating between 8.34 to 23.64, presenting a gradual increase over 
time (Figure 6).

The TIDO-pH trophic index presented values of 87.2 to 96.85 be-
tween the months of January and November, only in December was the 
value of 72.68, which is slightly lower than the limit to be eutrophic all 
year round. On the other hand, the TIDO-pH index showed that all sites 
are eutrophic, since the value ranged from 82.74 at site 6 to 91.31 at 
site 5 (Figure 7).

riables in the first component (CP1) was higher and are directly related 
to the dry season (Figure 5).

The diagram obtained by the nMDS is also made up of two groups 
and two subgroups each (Figure 6). Group I is made up of two sub-
groups (A and B in blue and green respectively) and represents the 
rainy season. Group A was formed by June, July and September consi-
dering the main sampling sites 5 and 6. Group B was made up of in the 
months of June, July, and August considering the main sampling sites 
2, 3 and 4. Then, group I is characterized by behaving as an oligohaline 
system with salinities ranging from 0.28 to 2.48.

Group II is also made up of two subgroups, the first (C in red) re-
presents the transition from cold fronts to dry fronts, which was grou-

 

Figure 2. Plot of values per month for salinity (A), temperature (B), dissolved oxygen (C), total dissolved solids (D), pH (E) and deep (F) obtained for Arroyo Moreno in 
the annual sampling, boxes represent the data variability, and whiskers represent the minimum and the maximum values, (x = mean).
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Social perception. When comparing the proportions of answers of the 
three groups of people surveyed that are related to the estuary, the 
X2 values ranged between 3.26 and 6.64 and showed no statistically 
significant differences (P > 0.05). Thus, the social sector considers that 
environmental alterations are caused by the activities carried out in the 
Arroyo Moreno (92%) such as wastewater discharges. The perception 
is that potential environmental alterations affect human health (89%). 
The sector noticed that the number of species that were fished for hu-
man consumption has decreased (85%). Regarding the perception of 
water quality, it was mentioned that unpleasant odors are released in 
the Arroyo Moreno (85%) and that a change in the color of the water has 
been noticed (85%). The social sector agreed and totally agreed (100 

%) on the assertion that the potential environmental alterations in the 
stream affect the surrounding ecosystems. Although the social sector 
perceives that the extent of the damage to the water is considerable 
(92%), it also considers that the environmental alterations of the stream 
water can still be reversible (73%) (Figure 8).

DISCUSSION

Salinity is considered one of the main factors that determines the dy-
namics of the estuary and is related to the dynamics of the tide and the 
entry of fresh water resulting from the rainy season. Thus, the Arroyo 
Moreno estuary showed mean salinity values ranging from 0.27 ± 0.06 

 

Figure 3. Plot of values per sampling station (1, 2, 3, 4, 5 and 6) for salinity (A), temperature (B), dissolved oxygen (C), total dissolved solids (D), pH (E) and deep (F) 
obtained for Arroyo Moreno in the annual sampling, boxes represent the data variability, and whiskers represent the minimum and the maximum values, (x = mean).
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for the rainy season (September) to 23.64 ± 4.23 in the dry season 
(April). The above partially agrees with Cházaro-Olvera et al. (2023) who 
report the maximum salinity value in May (dry season) with 35.65 ± 
0.01 for the area at the mouth of the Jamapa River, while the lowest 
record was in September (rainy season) with 0.97 ± 0.06 correspon-
ding to the area in front of the mouth of the Moreno Stream with the 
Jamapa River. Likewise, the records obtained in the present investiga-
tion generally agree with the behavior of salinity for the Jamapa River 
estuary reported by Aké-Castillo et al. (2016) ranging from 10 to 20. 
It can be concluded that the climatic seasons determine the hydro-
logical behavior of the Arroyo Moreno, decreasing salinity during the 
rainy season and increasing it during the dry season, as reported by 
De la Lanza-Espino & Gómez-Rojas (2004) and González-Vázquez et al. 
(2019) for coastal ecosystems of the Gulf of Mexico. According to the 
Venice System (Ito, 1959), the Arroyo Moreno estuary can be generally 
characterized as polyhaline, while the stations found within the estuary 
are mesohaline (salinity 5 to 18), a result of the discharge of water from 
the CFE canal and the Zamorana canal, in addition to the tidal influence 
that occurs during the dry season (González-Vázquez et al., 2019).

Salas-Monreal et al. (2019) mention that the hydrological dyna-
mics of the rivers of Veracruz have changed due to the construction of 

dams and agricultural activities, decreasing the flow of fresh water to 
coastal areas, resulting in increasing salinity at the mouth of rivers as 
a result of tidal influence and stratification of the water column, as is 
the case with the Arroyo Moreno estuary. In general, there is a greater 
mixing of the water column during the cold front season due to the 
decrease in temperature in Gulf of Mexico estuaries (Salas-Monreal et 
al., 2020). However, in the case of the Arroyo Moreno estuary, this pat-
tern is disrupted due to the continuous input of heated water from the 
cooling channel of the CFE thermoelectric plant. The estimated dischar-
ge volume of 1,400 to 1,600 liters per second (Gómez-Nogales, 2025) 
constitutes a significant source of thermal and hydrological alteration 
within the estuarine system. This influx of warm water influences lo-
cal temperature regimes, potentially modifying stratification patterns, 
dissolved oxygen levels, and biogeochemical processes. Consequently, 
permanent stratification is prevented throughout the cold front and dry 
season; instead, the system favors the formation of a saline wedge. 
Meanwhile, during the rainy season, when the highest temperature 
values are recorded (29.86 to 33.13 °C), the estuary appears partially 
or fully mixed due to the influx of freshwater from rainfall, surface ru-
noff, and discharges from the Zamorana channel, which concentrates 
rainwater from the Veracruz–Boca del Río metropolitan area into the 

 

Figure 4. Plot of values per sampling station (1, 2, 3, 4, 5 and 6) for salinity by surface and bottom in Arroyo Moreno over the 12 months by sampling station.

Table 1. Water column stratification values of stratification parameter (Ep) obtained for sampling stations in Arroyo Moreno estuary over the 12 
months. If the value of Ep > 1.0, a salt wedge is present (shared area); if the value of Ep < 0.1, the estuary is considered well mixed.

Site Mar Apr May Jun Jul Aug Sep Oct Nov Dec Feb 

1 0.0628 0.4324 0.8808 1.9627 0.1285 0.0469 0.0067 0.016 0.1556 0.0063 0.0451

2 0.0042 0.1939 0.1003 1.9327 0.0349 0.0134 0.0275 0.0502 0.0556 0.0155 0.0155

3 0.0161 0.018 0.0924 1.8719 0.0314 0.0271 0.0106 0 0.0387 0.0241 0.0227

4 0.8741 0.0093 0.5897 1.8882 0.0251 0.0009 0.0294 0.0686 0.4733 0.0235 0.0218

5 1.0009 0.0082 0.6376 1.9321 0.0059 0.0194 0.0134 0.0724 0.1039 0.0063 0.0471

6 0.0241 0.2599 0.2077 1.8016 0.4061 0.0409 0.6611 0.4643 0.0228 1.2356 0.0005
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thropogenic activities carried out in them or in their area of influence, 
affecting the formation and permanence of the salt wedge, depending 
on the climatic season. According to Warwick et al. (2018), the salt we-
dge facilitates the accumulation of dissolved and suspended solids in 
the water column, consequently, it can favor greater primary production 
and the subsequent eutrophication process, which negatively impacts 
the concentration of dissolved oxygen in the water column.

Perales-Valdivia et al. (2018) point out that microtidal estuaries 
show stratification when the river flow increases, so most of the time 
it remains as a partially mixed estuary, as is the case of the Arroyo 
Moreno estuary. The values obtained in the present study provide new 
and extensive information to that obtained by Sanay-González & Pera-
les-Valdivia (2022) since they only focused on the Jamapa River, and 
not the entire Arroyo Moreno estuary.

Water temperatures in the study area vary seasonally, with the hi-
ghest mean values occurring during the rainy and dry seasons (29.86 
± 1.01 to 33.13 ± 2.38, Zavala-Hidalgo et al. 2006; Morán-Silva et 
al., 2005; Morán-Silva et al., 2017), like values recorded in this study. 
In contrast, the lowest mean water temperature values were recorded 
from Arroyo Moreno in the cold front season during the months of No-
vember, January and February, and these values are generally higher 
than previously reported minimum temperatures near of 26°C recorded 
in the cold front season by Contreras-Espinoza (2016) for the Jamapa 

estuary. This freshwater input reduces salinity in the water column and 
promotes vertical mixing.

Therefore, mixing or stratification in the estuary is defined by va-
rious factors, including the degree of mixing in the water column, mor-
phology and depth of the system (Valle-Levinson, 2010), which results 
in stratified, mixed or salt wedge estuaries. Salt wedges occur at the 
mouth of rivers with the sea, where the tide is one of the main factors 
of this dynamic (Ibañez et al., 1997) together with river discharge. Thus, 
river discharge results in a marked stratification of the water column 
(Geyer & Ralston, 2011; Ibañez et al., 1997).

The results obtained in the present investigation suggest that both 
the presence of the salt wedge as well as the mixing of the water co-
lumn in the estuary occurs temporarily, which partially coincides with 
what was reported by Avendaño et al. (2019) and González-Vázquez et 
al. (2019) for the Jamapa River. Therefore, it can be inferred that the 
presence of the salt wedge in the estuary may be determined by tidal 
effects, particularly in June, when greater stratification of the water 
column is observed (Table 1, Figure 4), due to climatic seasonality (Sa-
las-Pérez & Granados-Barba, 2008; Salas-Monreal et al., 2019).

The Arroyo Moreno estuary is a system diurnal mixed microtidal 
estuary (Sanay-González & Perales-Valdivia, 2022). These types of 
estuaries are systems susceptible to impacts caused by various an-

Figure 5. Correlation of variables (salinity (SAL), temperature (TEMP), dissolved oxygen (DO), total dissolved solids (TDS), pH and sampling stations) resulting from 
principal component analysis. On the right-side dry season (in blue) and left-side the transition between rainy season and cold fronts (in red).
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national level. The Arroyo Moreno estuary presents temporary episodes 
of hypoxia, particularly during the cold front season with values ranging 
from 0.32 to 1.92 mg/l. Values of DO < 2.0 mg/l, which causes episodes 
of hypoxia, have been reported from the northern portion of the Jamapa 
River, where the discharge from the Arroyo Moreno is located (Avenda-
ño-Álvarez et al., 2019). This drop in dissolved oxygen concentrations is 
likely a consequence of the entry of organic matter of fluvial origin and 
the discharge of wastewater into the estuary in rainy season (Revilla et 
al., 2000). However, the low oxygen concentrations observed during the 
cold front season (Figure 2) may be determined by sediment resuspen-
sion in the estuary during cold fronts events. As this is a shallow sys-
tem, these events can stir the water column and resuspend sediments 
rich in organic matter, which may consume the available dissolved oxy-
gen in the water column. According to de Madariaga (1995), the Arroyo 
Moreno estuary can be considered a heterotrophic system.

Another factor to consider in this drop in DO is the relationship 
between temperature, season and sampling sites. This study observed 
that in the different sampling sites and by season there were significant 
differences, which occurred because of climatic temporality and tidal 
exchange of the water column as reported by Iriarte et al. (2015) and 
Castañeda-Chávez et al. (2017) in the Jamapa River.

The U.S. Environmental Protection Agency (EPA) established that 
a DO concertation of 5 mg/l or more is suitable for healthy aquatic life 

River and by Castañeda-Chávez et al. (2017) who recorded 23 oC for 
the same season in the Jamapa River. However, these previous studies 
did not include Arroyo Moreno. We found that the differences detec-
ted in our study in the mean minimum values observed in the Moreno 
stream (25.71oC) are due to the discharge from the CFE thermoelectric 
plant, whose higher outlet temperature impacts the entire estuary and 
its mean value.

The discharge from the CFE thermoelectric plant is a factor that 
increases the water temperature of the Arroyo Moreno at all sampling 
stations and during the three climatic seasons. The permissible limit of 
discharge water temperature is 35oC, in accordance with NOM-001-SE-
MARNAT-2021 (DOF, 2021). Our study allowed us to establish that the 
Arroyo Moreno has not been significantly impacted by high water tem-
peratures since high temperatures observed were within the establi-
shed norm.

The concentration of dissolved oxygen in the water column de-
pends on the temperature (Bain 1999) and DO is one of the most im-
portant parameters since it determines the quality of the habitat due to 
its influence on a series of biogeochemical processes that affect the 
well-being of organisms (Moore et al., 2009; Brown & Power, 2011). 
In recent decades, the number of hypoxic sites (<2 mg/l) in coastal 
systems has been increasing (Iriarte et al., 2015), making dissolved 
oxygen depletion one of the priority environmental problems at an inter-

Figure 6. Analysis of the non-parametric multiple dimensional scaling test (MDS) obtained through the salinity values by station-month, Arroyo Moreno estuary. Two 
groups are observed, I consist of subgroups A and B (in blue and green, rainy season); and II with subgroups C and D (red and black, transition from cold fronts to 
dry season).



58 Morán-Silva Á. et al.

Hidrobiológica

occurred in September with 0.28 ± 0.06 ppt. Likewise, the temporal 
behavior partially agrees with what was reported by Cházaro-Olvera et 
al. (2023), since the highest values occur during the transition between 
cold fronts and dry fronts, while the lowest values occur during the ra-
iny season. This may be related to a greater mixing of bottom sediments 
caused by the influence of winds on the water column during the cold 
front season and by the entry of runoff and increased flow during the 
rainy season. The TDS values obtained for the present study are within 
the permissible limits established by NOM-001-SEMARNAT-2021 (DOF, 
2021) except for the month of April (28.82 ppt), which is higher than the 
standard value of 28 ppt.

in coastal systems. Thus, concentrations below this value, as we found 
in Arroyo Moreno, can negatively impact the growth, reproduction and 
activity of the organisms found there, such as fish and crustaceans 
(Castañeda-Chávez et al., 2017).

The total dissolved solids values obtained in the present investi-
gation were lower than those reported by Cházaro-Olvera et al. (2023) 
for the Jamapa River, who report a maximum value of 35.65 ± 0.01 
ppt for the month of May and a minimum value of 0.97 ± 0.06 ppt for 
the month of September between the confluence with the Arroyo Mo-
reno and the mouth of the Jamapa River. In contrast, the highest mean 
values we obtained were 28.82 ± 9.81 ppt in April, while the lowest 

Figure 7. DO-pH Trophic State Index in the peri-urban estuary Arroyo Moreno. Sampling months and sites (S).
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In conclusion, estuaries located in tropical areas, such as Arroyo 
Moreno estuary, are characterized by having wide environmental varia-
tions, the river discharges represent the main driver of the hydrological 
dynamics (De la Lanza-Espino & Gutiérrez-Mendieta, 2017), as seen 
in estuaries in Brazil (Honorato da Silva et al., 2004) and Mexico (Ar-
ceo-Carranza & Chávez-López, 2019; Sanay-González & Perales-Valdi-
via, 2022). Previous work has shown that temporal variations in the en-
vironmental dynamics of Arroyo Moreno estuary are determined mainly 
by the climate, tidal action, winds and depth (Morán-Silva et al., 2005; 
Colvin et al., 2006; Cobas et al., 2011).

The pH values obtained in the present study ranged from 7.05 to 
7.59, which are within the permissible limits for drinking water (6.5-8.5; 
NOM-127-SSA1-1994) (DOF, 1996). The values are like those obtained 
by Cházaro-Olvera et al. (2023) in the Jamapa River. The variations in 
pH are related to the climatic temporality, particularly the rainy season. 
The entry of sediments and organic matter is a result of the contribu-
tions of wastewater and drainage from the basin, thus decreasing the 
pH and the concentration of dissolved oxygen through the degradation 
of organic matter (Castañeda-Chávez et al., 2017).

Figure 8. Social perception of the environmental of the peri-urban estuary Arroyo Moreno. SA, strongly agree, A, agree, NAND, neither agree nor disagree, D, disagree, 
SD, strongly disagree. Question eight followed the alternatives: C, considerable; CAT, catastrophic; MOD, moderate; INS, insignificant.
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the lower Jamapa-Cotaxtla basin is characterized by artisanal fishing 
and agricultural activities, which further increase the pressure on this 
ecologically important estuary. We suggest that management agencies 
develop a permanent monitoring program that allows identification of 
trends in hydrological behavior, as well as the impacts generated by 
the activities carried out in the area and the effect of urbanization. The 
baseline data provided here, along with additional monitoring, would 
allow the development of strategies for the management and conser-

vation of the area.
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(Daly-Engel et al. 2019, Ebert et al. 2021, Finucci et al. 2024). While 
most cow shark species are classified as vulnerable (Ebert et al. 2021), 
H. vitulus is considered Least Concern (Finucci et al. 2024). In Mexi-
co, the Fishery Management Plan for Sharks and Rays in the Gulf of 
Mexico and the Caribbean Sea (PMPTR, acronym in Spanish), through 
a productivity and susceptibility analysis applied to H. vitulus, indica-
ted low biological productivity, low susceptibility to capture, moderate 
vulnerability, and low risk for this species (DOF, 2022). However, this 
species could face increased capture risk as regional fisheries expand 
into deeper waters (Finucci et al. 2024). In Mexico, records of H. vitulus 
are scarce. There are records from Tamaulipas (Bonfil 1997), Veracruz 
(Moral-Flores et al. 2022), Tabasco (DOF, 2022), and the Campeche 
Sound (González-Acosta et al. 2017). The Global Biodiversity Informa-
tion Facility (GBIF) and Ocean Biodiversity Information System (OBIS) 
databases report records from Veracruz and the northwestern region 
of the Campeche Bank, respectively. This paper reports the first occu-
rrence of a H. vitulus specimen captured in the northeastern area of the 
Campeche Bank.

Palabras clave: aguas someras; Banco de Campeche; juvenil; tiburón 
ojón seis branquias; tiburón vaca.

Bigeye sharks of the genus Hexanchus (cow sharks) are distinguished 
by their six gill slits, a poorly calcified skeleton, and a dorsal fin, primi-
tive characteristics that place them among the oldest evolutionary 
lineages of vertebrates (Castro, 2011; Daly-Engel et al. 2019). These 
sharks have fang-shaped teeth in the upper jaw, while the lower jaw 
has rectangular teeth with serrated edges (Castro, 2011). Currently, two 
valid species are recognized in this genus: the Atlantic bigeye sixgill 
shark, Hexanchus vitulus (Springer & Waller, 1969), distributed in the 
central Atlantic Ocean, including the Gulf of Mexico and the Caribbean 
Sea; and the bluntnose sixgill shark, H. griseus (Bonnaterre, 1788), with 
a worldwide distribution except in polar regions (Ebert et al. 2021). The 
distinction between H. vitulus and H. griseus was originally established 
by Springer & Waller (1969) based on morphological features. 

       Knowledge about cow sharks and their occurrence is limi-
ted because they are often caught incidentally in commercial fisheries 

Figure 1. Female specimen of the Atlantic bigeye sixgill shark (Hexanchus vitulus): A) lateral view, B) lateral view of the head, C) close-up view of 
the six gill slits and C) buccal cavity, showing the arrangement of the teeth E) Ventral view of the head.
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The capture of H. vitulus took place on April 29, 2025, using a 23 
km long bottom longline and 2,100 circular hooks, size 13/0. The cap-
ture point was approximately 139 km from Río Lagartos, Yucatán, and 
55 meters deep (22.638°N, 87.404°W). The specimen was identified as 
H. vitulus following the criteria of Daly-Engel et al. (2019) and Ebert et 
al. (2021). The shark had six gill slits, a single dorsal fin, five large and 
wide saw-like teeth on each side of the lower jaw with a small central 
tooth at the symphysis. The upper teeth were long and pointed. The co-
loration was pale grayish brown on top with a lighter underside (Fig. 1). 
The sex of the specimen was female, determined by direct observation 
of the absence of claspers. The total length was measured using an ich-
thyometer, which was 101 cm and the gutted weight of the specimen 
was 2.40 kg using VINSON brand digital scale (SD 0.005 kg). 

The specimen was deposited in the Ichthyological Collection of the 
Facultad de Estudios Superiores Iztacala, Universidad Nacional Autóno-
ma de México, with the identification number CIFI 2501. 

This organism represents the second shortest specimen recorded 
in the southern Gulf of Mexico. Furthermore, this is the first record of the 
species in shallow waters (depths less than 80 m).

Female H. vitulus reaches sexual maturity at a total length of 142 
cm (Ebert et al. 2021; Finucci et al. 2024), therefore, the smaller spe-
cimen collected can be considered a juvenile. This and other records 
of juvenile individuals suggest a recurring presence of immature spe-
cimens in the region (González-Acosta et al. 2017; Moral-Flores et al. 
2022). Sixgill sharks have been documented to undertake diel vertical 
migrations associated with foraging behavior, being more active du-
ring the night and occupying shallower waters, particularly in coastal 
environments (Speed et al. 2010), which may explain the depth and 
time at which the specimen was captured. Additionally, the absence of 
adults in these records supports the possibility of spatial segregation 
among maturity stages (Daly-Engel et al. 2019; Avalos-Castillo et al. 
2020), likely driven by ontogenetic dietary shifts, as smaller prey are 
more abundant in shallower areas and may be preferentially exploited 
by juveniles (Carrier et al. 2022; Speed et al. 2010).

This new record of H. vitulus in shallow waters off the northeastern 
Campeche Bank expands the spatial and ecological distribution of the 
species in the southern Gulf of Mexico. Repeated captures of juvenile H. 
vitulus in Mexican waters, where prey availability is high, indicate that 
some coastal environments may play a significant role in supporting the 
species’ early developmental stages. Given the expansion of fisheries 
into deeper areas and the limited information available on the biology 
and ecology of H. vitulus, it is essential to strengthen monitoring and 
research efforts to assess its population status, potential connectivity 
in the Gulf of Mexico and the Caribbean Sea and possible threats from 
bycatch due to fleet expansion. These efforts will contribute to the con-
servation of its populations.
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