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RESUMEN 
 
 
El efecto ictiotóxico del dinoflagelado Cochlodinium polykrikoides fue medido en el pargo Lutjanus 

guttatus a través de la estimación de diferentes biomarcadores. Se determinó la tasa de 

crecimiento del dinoflagelado y se llevó a cabo un cultivo masivo del mismo, hasta lograr 

concentraciones de 1, 2, 3 y 4 x 106 cel L-1 para los bioensayos de exposición. Una vez que se 

llevaron a cabo los bioensayos de 24 horas se evaluaron el factor de condición y el índice 

hepatosomático, los cuales reflejan la condición de salud de los peces. Se midió la actividad de la 

enzima antioxidante catalasa y la ocurrencia de peroxidación lipídica en el hígado de los pargos. 

Además, se cuantificó la concentración de polisacáridos en las branquias de los peces y, se midió 

la actividad hemolítica del extracto metanólico del dinoflagelado en eritrocitos humanos y de 

pargos. C. polykrikoides presentó una tasa de crecimiento de 0.39 divisiones día-1 y mostró 

cuatro fases de crecimiento: exponencial, crecimiento desacelerado, estacionaria y de muerte. El 

factor de condición no reflejó ninguna alteración en el estado de salud de los pargos, ya que no 

existieron diferencias significativas entre los tratamientos, por lo tanto este índice no resultó útil 

por la corta duración de los bioensayos (24 horas). De este modo, se obtuvo un factor de 

condición promedio de 1.606. El índice hepatosomático disminuyó de 1.426 a 0.609, en el grupo 

control (sin dinoflagelado) y en los peces expuestos al dinoflagelado a una concentración de 4 x 

106 cel L-1, respectivamente. La catalasa mostró una inhibición a partir de la exposición de los 

peces a 2 x 106 cel L-1 del dinoflagelado; la actividad enzimática de los pargos del grupo control 

fue de 69.46 µmol min-1 mg prot-1 y ésta disminuyó significativamente hasta 20.52 µmol min-1 mg 

prot-1 al exponer a los pargos a la mayor concentración del dinoflagelado. La peroxidación lipídica 

en el hígado de los pargos fue mínima (0.88 a 1.82 µmoles malondialdehido (MDA) g peso 

húmedo-1) en las menores concentraciones del dinoflagelado, pero aumentó significativamente a 

18.662 µmoles MDA g peso húmedo-1 en los peces expuestos a una concentración mayor del 

dinoflagelado. Las branquias de los peces presentaron una mayor concentración de polisacáridos 

al incrementarse la concentración de C. polykrikoides; aumentando de 46.81 a 73.63 µg sacarosa 

mL-1 para el grupo control y la mayor concentración del dinoflagelado, respectivamente. Otro 

efecto tóxico del dinoflagelado fue la actividad hemolítica, y la concentración a la cual el 

dinoflagelado provocó hemólisis al 50% (HE50) en eritrocitos humanos y de pargos fue de 5.27 x 

106 y 4.88 x 106 cel L-1, respectivamente. El efecto tóxico de C. polykrikoides en L. guttatus 

aumentó con la concentración del dinoflagelado; se ha encontrado que las cualidades tóxicas del 

dinoflagelado son debidas a la presencia de ácidos grasos poliinsaturados, y a la producción de 

las especies reactivas de oxígeno (ROS) en el mismo.  
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ABSTRACT 
 

The ichthyotoxic effect of the harmful dinoflagellate Cochlodinium polykrikoides was measured in 

the snapper Lutjanus guttatus by the cuantification of several biomarkers. The growth of the 

dinoflagellate was studied as a first step and then it was grown in mass culture in order to obtain 

the concentrations for the bioassays, which were 1, 2, 3 and 4 x 106 cells L-1. Once the 24 hours 

bioassays were carried out, the fish condition was evaluated calculating the condition factor and 

the hepatosomatic index; catalase activity and lipid peroxidation were examined in fish liver. 

Polysaccharide concentrations were measured in gill mucus, finally the hemolytic activity of the 

methanol extract of the dinoflagellate was analized in human and fish erythrocites. C. 

polykrikoides exhibited a growth rate of 0.39 divisions day-1 and showed four growth phases: 

exponential, decreased growth, stationary and death. Condition factor did not show any change in 

the snappers’ health, because there weren’t significative differences among treatments, so 

condition factor wasn’t useful because of the acute exposition (24 hours) of the fishes to the 

dinoflagellate. The average condition factor of the snappers was 1.606. The hepatosomatic index 

decreased from 1.426 to 0.609 for the control group (without dinoflagellate) and the highest 

dinoflagellate concentration (4 x 106 cells L-1), respectively. Catalase activity was inhibited when 

the fish was challenged with ≥ 2 x 106 cells L-1 of C. polykrikoides; catalase activity of the control 

group was 69.46 µmol min-1 mg prot-1 and decreased significantly to 20.52 µmol min-1 mg prot-1 

when fishes were exposed to a concentration of 4 x 106 cells L-1. Lipid peroxidation was low (0.88 

a 1.82 µmol MDA g wet weight-1) in those treatments with the lowest dinoflagellate concentration, 

but it increased remarkably to 18.662 µmol MDA g wet weight-1 when exposed to dinoflagellate of 

4 x 106 cells L-1. In the other hand, polysaccharide concentration in fish gills increased with C. 

polykrikoides concentration, increasing from 46.81 to 73.63 µg sucrose mL-1 for control and the 

highest dinoflagellate concentration, respectively. The other toxic effect measured in this 

investigation was the hemolytic activity, the dinoflagellate caused 50% of hemolysis (HE50) at 

concentrations of 5.27 x 106 y 4.88 x 106 cells L-1, for human and fish erythrocytes, respectively. 

The ichthyotoxic effect of C. polykrikoides in L. guttatus increased with the concentration of the 

dinoflagellate; it has been found that the toxic properties of this species are due to the presence of 

polyunsaturated fatty acids (PUFA) and the production of reactive oxygen species (ROS) by this 

dinoflagellate. 
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I. INTRODUCCIÓN 
 

 El fitoplancton es la base de la red trófica en el ambiente marino, comprende 

aproximadamente 5000 especies (Sournia et al., 1991; en Hallegraeff, 2003) y está presente en 

múltiples hábitats; alrededor de 300 especies son formadoras de mareas rojas1 (Hallegraeff, 

2003), incluyendo diatomeas, dinoflagelados, haptofitas y rafidofitas, y de éstas 98 especies son 

nocivas o tóxicas, siendo los dinoflagelados la clase predominante 

(http://ioc.unesco.org/hab/data.htm). 

  

Las Proliferaciones Algales Nocivas (PANs) pueden producir gran variedad de 

compuestos bioactivos tóxicos o nocivos, frecuentemente llamados biotoxinas, los cuales pueden 

afectar a otros organismos a través de la cadena alimenticia (Wright y Cembella, 1998). La 

producción de toxinas en dinoflagelados marinos está influenciada por la temperatura, salinidad, 

pH, luz, nitrógeno, fósforo y fase de crecimiento (Steidinger, 1993). Las microalgas tóxicas 

pueden producir tanto endotoxinas como exotoxinas, las primeras permanecen dentro de la 

célula, mientras que las segundas son liberadas al medio, generalmente con propiedades 

ictiotóxicas (provocan efectos letales y subletales en peces y otros organismos) (Reguera, 2002; 

Landsberg, 2002). Al menos 60 especies de fitoplancton producen toxicidad en peces, y se 

considera que 30 más son nocivas ya que han provocando mortandades de peces por disminuir 

la concentración de oxígeno y la calidad del agua, o bien, por dañar a los peces mecánicamente 

por las estructuras que poseen las microalgas (Landsberg, 2002).  

 

Según el modo de acción, algunas toxinas o sustancias producidas por las microalgas 

pueden afectar a organismos vertebrados e invertebrados, mientras que otras sólo pueden influir 

sobre ciertos grupos; como es el caso de algunas rafidofitas del género Chattonella, que 

producen  las especies reactivas de oxígeno (ROS) y que afectan principalmente a peces. En 

algunos casos, durante un largo período de exposición, los organismos pueden acumular toxinas 

hasta que exceden las concentraciones tolerables, resultando en efectos adversos crónicos, 

como crecimiento lento, reproducción retardada y alteración en su comportamiento, entre otros. 

Otras afecciones se desarrollan con el simple contacto directo con las microalgas, a través de la 

exposición a las toxinas presentes en la superficie celular. Los factores que determinan la 

velocidad de acumulación de las toxinas en los organismos, así como también la tolerancia a 

                                                 
1 Marea roja.- incremento en la abundancia numérica de algún microorganismo fitoplanctónico 
pudiendo estar asociado a una discoloración del agua (Suárez y Guzmán, 1998). Recientemente 
se emplea el término de Proliferaciones Algales Nocivas para referirse a este fenómeno. 
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nivel fisiológico de las especies afectadas está dada por la solubilidad (hidro o liposolubilidad), 

estabilidad y cinética de las mismas (Landsberg, 2002). 

 

Durante un período de crecimiento activo o de una reproducción acelerada, algunas 

microalgas producen exudados tóxicos y otros organismos pueden ser afectados aún sin tener 

contacto con la microalga tóxica (Landsberg, 2002). Tal es el caso de la primnesiofita 

Prymnesium parvum que produce exotoxinas potentes con cualidades ictiotóxicas, hemolíticas, 

neurotóxicas y hepatotóxicas (Granéli y Johansson, 2003). Las endotoxinas se transfieren a 

través de la trama alimenticia y pueden llegar a afectar diferentes niveles tróficos y biocumularse 

en ciertos tejidos (Landsberg, 2002). Por esto, los bivalvos son ampliamente utilizados para el 

biomonitoreo de aguas marinas, debido a su capacidad de bioacumulación, abundancia y amplia 

distribución (Frías-Espericueta et al., 1999; 2005). El consumo de moluscos contaminados por 

biotoxinas, puede ocasionar diferentes envenenamientos en humanos (diarreicos, neurotóxicos, 

paralizantes, amnésicos y ciguatera) y que han sido ampliamente estudiados. Sin embargo, las 

ictiotoxinas aún no son del todo conocidas, particularmente los efectos metabólicos del 

envenenamiento y la tolerancia a las toxinas (Tabla I). Hasta ahora, se ha logrado conocer 

algunos de los efectos que ocasionan las microalgas nocivas en la fauna (Bruslé, 1995). 

 

 
 

Efecto o daño 
Ejemplos de especies 

causantes 
Referencias 

Disminución de O2 

Tasas altas de respiración nocturna provocada por 

las PANs y la degradación de los florecimientos 

senescentes, favorecen el desarrollo de 

condiciones hipóxicas o anóxicas.  

Gonyaulax polygramma 

Noctiluca scintillans 

Scrippsiella trochoidea 

Trichodesmium erythraeum 

Hallegraeff (1993) 

Daños mecánicos 

Las estructuras anatómicas de las microalgas 

dañan u obstruyen las branquias de los peces, 

estimulando la producción de mucus que puede 

ocasionar asfixia. 

Chaetoceros sp. Treasurer et al. (2003) 

Ictiotoxicidad 

La producción de sustancias hemolíticas, 

neurotóxicas y las especies reactivas de oxígeno 

dañan las membranas celulares, estimulando la 

producción de mucus en branquias, afectando la 

actividad enzimática. 

Chattonella marina 

Prymnesium parvum  

Chrysochromulina polylepis  

Gyrodinium aureolum 

Alexandrium taylori 

Karenia sp. 

Marshall et al. (2003) 

Kobayashi (1989) 

Hagström y Granéli (2005) 

Simonsen y Moestrup (1997) 

Yasumoto et al. (1990) 

Emura et al. (2004) 

Neely y Campbell (2005) 

 

Tabla I. Principales efectos o daños que ocasionan las microalgas nocivas en la fauna marina.
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Cochlodinium polykrikoides (Margalef, 1961) ocasiona mortandades de peces, es decir, 

presenta propiedades ictiotóxicas (Kim et al., 2000). Este dinoflagelado frecuentemente produce 

mareas rojas en Japón y Corea, causando problemas serios en la piscicultura (Onoue y Nozawa, 

1989).  

 

C. polykrikoides produce sustancias ictiotóxicas con tres propiedades: neurotóxicas, 

hemolíticas y hemoaglutinantes (Onoue y Nozawa, 1989; Lee, 1996). También produce el anión 

superóxido (O2
-) y el peróxido de hidrógeno (H2O2), que al reaccionar en presencia de hierro y 

cobre, producen el radical hidroxilo (OH•), que es aún más tóxico. Éstas son las denominadas 

especies de oxígeno reactivas (ROS) y son responsables de daños oxidativos, como es la 

peroxidación lipídica, que ha sido asociada al aumento de la permeabilidad de solutos en las 

membranas vesiculares, que controlan la hinchazón y la lisis celular, provocando edema en las 

branquias (Kim et al., 1999); además de estimular la secreción de mucus que provoca el 

taponamiento de las branquias y muerte por asfixia (LaMont, 1989; en Kim et al., 1999). 

 

Las ROS también inducen la pérdida de la integridad funcional y estructural de las 

membranas celulares en branquias, lo que reduce la capacidad de transferencia de oxígeno (Kim 

et al., 1999) y de ciertos iones, afectando la actividad de enzimas transportadoras como la 

anhidrasa carbónica y la Na+/K+-ATPasa (Kim et al., 2000). Las enzimas superóxido dismutasa 

(SOD) y catalasa (CAT) funcionan como biomarcadores para medir la producción de especies 

reactivas de oxígeno (ROS). Ambas enzimas trabajan juntas como mecanismo de inactivación 

del radical O2
- y del H2O2, previendo la formación de OH• y O2• y un consecuente daño celular 

(Matta, 1995). 

 

Este trabajo tiene como objetivo conocer el efecto ictiotóxico de una cepa de C. 

polykrikoides aislada de Bahía de La Paz, B.C.S. y que desarrolló una marea roja nociva en 

septiembre del 2000 (Gárate-Lizárraga et al., 2000). Mediante la aplicación de diferentes pruebas 

biológicas, se describirá el efecto que ocasiona el dinoflagelado tóxico en peces pertenecientes a 

un especie de importancia comercial, el pargo Lutjanus guttatus (Steindachner, 1869). 
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II. GENERALIDADES 
 

II. 1. Cochlodinium polykrikoides 
 

Cochlodinium polykrikoides es un dinoflagelado atecado o desnudo, fotosintético con 

cloroplastos de color amarillo-verdoso a café (Fig. 1). El núcleo está ubicado en la zona anterior 

del epicono, y en posición dorsal a éste se presenta un estigma rojo. Su sinónimo es C. 

heterolobatum Silva (1967) y Cochlodinium tipo ’78 Yatsushiro (Fukuyo et al., 1990; Taylor et al., 

2003).  

 

C. polykrikoides es cosmopolita y se distribuye a lo largo de regiones templadas y 

tropicales (Steidinger y Tangen, 1997). Fue reportado por primera vez en las costas de Puerto 

Rico (Margalef, 1961; en Faust y Gulledge, 2002), también ha sido reportado como formador de 

mareas rojas en el Atlántico Norte a lo largo de la costa Este de Estados Unidos, Japón y Corea; 

en el Pacífico mexicano se ha registrado en Manzanillo, Colima y en Bahía de La Paz, B.C.S. 

(Silva, 1967; en Faust y Gulledge, 2002; Onoue y Nozawa, 1989; Kim, 1998; Morales-Blake y 

Hernández-Becerril, 2000; Gárate-Lizárraga et al., 2000; Gárate-Lizárraga et al., 2003). 

 

Esta especie ha mostrado efectos tóxicos en peces, pero la composición y caracterización 

de las sustancias activas aún no son del todo conocidas (Taylor et al., 2003). Ha ocasionado 

mortandades masivas de peces de importancia comercial que han resultado en grandes pérdidas 

económicas.  

 

 
 

Figura 1. Cochlodinium polykrikoides (CPPV-1).  

Observado en vivo con microscopio de luz (10X). 
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II. 2. Lutjanus guttatus 
 

El pargo Lutjanus guttatus es conocido comúnmente como pargo lunarejo o pez flamenco 

(Fig. 2). Los pargos pertenecen a los grupos de alto interés comercial y son un recurso muy 

importante entre las pesquerías ribereñas de las costas del Pacífico, desde Chiapas hasta la 

boca del Golfo de California. Las especies Lutjanus guttatus y L. peru  son las de mayor valor 

comercial y son destinadas al consumo humano (Madrid-Vera, 1990; Saucedo-Lozano, 2000). 

 

La captura de los pargos aumenta en la época de lluvias, durante los desoves. En 

esta época se desplaza de zonas profundas a la desembocadura de ríos, en donde las 

condiciones ambientales son variables y la temperatura del agua oscila entre los 24 y 30°C. 

Otra época de alta abundancia es a finales del invierno y principios de la primavera, 

periodos en que se lleva a cabo el reclutamiento. Los lutjánidos son carnívoros con un 

espectro trófico amplio que incluye a crustáceos, peces y moluscos (Madrid-Vera, 1990). Se 

ha encontrado que su mayor tasa de crecimiento ocurre en el intervalo de temperatura de 

21.5 a 26°C. No hay diferencias significativas en el crecimiento entre sexos en los pargos 

lunarejos, y se ha encontrado que en la Bahía de Mazatlán alcanzan una longitud máxima 

de 85.81 cm (Soto-Ávila, 2004). 

 

 

 
 

 
 
 

Figura 2. Lutjanus guttatus, pargo lunarejo o flamenco. 
Tomada en Acuario Mazatlán. 
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II. 3. Biomarcadores 
 

Un biomarcador es una respuesta celular o bioquímica que puede ser expresada 

cuantitativamente como resultado de la exposición a un xenobiótico, y puede ser usado en un 

bioensayo por la presencia y efectos de contaminantes (Widdows, 1994) o sustancias que 

provoquen daños en los seres vivos. De acuerdo a la National Research Council (1987), los 

biomarcadores han sido clasificados en tres tipos (en Schlenk, 1999): 

 
 

1) De exposición. Estiman la dosis interna o biodisponibilidad de un xenobiótico (o sus 

metabolitos) en un organismo. Los experimentos en laboratorio para examinar los 

biomarcadores de exposición generalmente manejan un intervalo de concentraciones del 

xenobiótico a las cuales se exponen los organismos para establecer una relación de 

dosis-respuesta, tomando en cuenta que el biomarcador analizado es altamente sensible 

y específico para el xenobiótico empleado (Schlenk, 1999).  

 

2) De efecto. Se asume que los efectos adversos o daños provocados a una comunidad o a 

un ecosistema entero, se manifiestan desde niveles inferiores (molecular o celular) en 

donde las defensas fueron abatidas y se presentó un daño histológico o fisiológico, el cual 

no es necesariamente irreversible, pero si esto ocurre se afecta el desarrollo, 

reproducción y/o sobrevivencia del organismo afectando la dinámica poblacional o del 

ecosistema. Los biomarcadores de efecto pretenden predecir los aspectos cualitativos 

que pueden presentarse en los niveles superiores a partir de la identificación de daños 

provocados a nivel molecular o celular, conociendo los probables mecanismos de acción 

del xenobiótico. En estos biomarcadores ocurre una alteración funcional y/o estructural 

del organismo, y se refleja a través de un daño o enfermedad (Schlenk, 1999).  

 

3) De susceptibilidad. Son indicadores de los procesos, adaptaciones o diferencias 

interindividuales que pueden desarrollar los organismos expuestos e ir cambiando a 

través de las distintas fases de los daños provocados en ellos, desde la exposición al 

xenobiótico hasta los posibles daños o enfermedades provocadas por el mismo y que 

hace que un individuo sea más susceptible o responda de manera diferente con un mayor 

riesgo para su salud. Este tipo de biomarcadores pretenden identificar, clasificar y 

finalmente cuantificar la susceptibilidad de los organismos y poblaciones a los 

xenobióticos, a través de la exposición y efectos provocados por éstos (Schlenk, 1999; 

Pastor-Benito, 2002).  
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II. 4. Estrés oxidativo 
  
La vida aeróbica es dependiente de una transferencia directa de electrones a través de 

una serie de moléculas especialmente adaptadas al O2 como parte de los procesos de 

producción de energía. El oxígeno molecular (O2) requiere de cuatro electrones para que se 

reduzca completamente a agua. Debido a que esta reducción ocurre en secuencia, uno, dos y 

tres electrones son los intermediarios posibles, produciendo de esta forma las denominadas 

especies reactivas de oxígeno (ROS) (Fig. 3), las cuales tienen un papel importante en la 

carcinogénesis y también funcionan como intermediarios citotóxicos. Es por esto que es 

importante conocer la generación de estos radicales libres y el consecuente estrés oxidativo en 

los sistemas biológicos (Zelikoff et al., 1996). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Las ROS normalmente existen en todas las células aeróbicas en equilibrio con los 

antioxidantes bioquímicos, sin embargo, cuando este equilibrio se rompe ocurre un estrés 

oxidativo como consecuencia de un exceso de las ROS, una disminución de antioxidantes o la 

combinación de ambos casos (Scandalios, 2002). Cochlodinium polykrikoides produce las ROS 

(Kim et al., 1999), y pueden ocasionar estrés oxidativo en peces.  
 

Figura 3. Producción de las especies reactivas de oxígeno a través de la reducción del oxígeno 
molecular. Se requieren cuatro electrones para la reducción completa de oxígeno molecular a agua 
durante la respiración aeróbica. La reducción por 1 electrón [A] produce el anión superóxido; el 
peróxido de hidrógeno es formado por la reducción directa de 2 electrones [B] o por otro electrón 
más siguiendo las reacciones [A] y [C]; el potente radical hidroxilo es generado por la reducción del 
peróxido de hidrógeno con 1 electrón [D]; finalmente la reducción del radical hidroxilo por 1 electrón 
produce agua [E] (Winston y Di Giulio, 1991). 
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El daño oxidativo que puedan provocar las ROS depende de la eficiencia de las defensas 

antioxidantes que tengan los organismos (Diguiseppi y Fridovich, 1984; en Winston y Di Giulio, 

1991). Éstas son utilizadas como biomarcadores en los organismos, las cuales a través de su 

cuantificación pueden reflejar el grado de estrés oxidativo; de esta forma, las defensas 

antioxidantes de los organismos pueden ser divididas en: a) antioxidantes enzimáticos, entre los 

que se incluyen la superóxido dismutasa, catalasa y glutatión peroxidasa, y b) antioxidantes no 

enzimáticos, como las vitaminas C y E, glutatión y urato (De Zwart et al., 1999). 

 
Los biomarcadores que se evaluaron en esta investigación fueron: a) De exposición, con 

la determinación de la peroxidación lipídica y la cuantificación de la actividad de la enzima 

catalasa en el hígado de los pargos; y b) De efecto, contemplando la cuantificación de 

polisacáridos en branquias y el efecto hemolítico provocado por los dinoflagelados en eritrocitos.  

 
 

II. 5. Catalasa 
 
 La catalasa es una enzima antioxidante que se localiza en los peroxisomas 

citoplasmáticos, y se encarga de catalizar directamente la descomposición de H2O2, de modo que 

protege contra los daños citotóxicos que éste puede provocar. La primer fase de la defensa 

antioxidante está comprendida por la enzima superóxido dismutasa (SOD), ya que cataliza la 

transformación del anión superóxido (O2
-) en peróxido de hidrógeno (H2O2), el cual puede ser 

transformado a su vez por la catalasa (CAT) o glutatión peroxidasa (GPx) en agua y oxígeno o en 

agua, respectivamente (Fig. 4). La técnica para la cuantificación de esta enzima se basa en la 

habilidad de la misma para metabolizar el H2O2 a O2 y agua. La disminución de la absorbancia en 

función del tiempo se traduce a la actividad enzimática (Zelikoff et al., 1996).  

 
 

 
Figura 4. Transformación de las especies reactivas de oxígeno por enzimas antioxidantes. 
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II. 6. Peroxidación lipídica 
 
 La peroxidación lipídica es una reacción en cadena que ocurre en la mayoría de los 

ácidos grasos poliinsaturados, ya que éstos son muy sensibles a la oxidación por las ROS debido 

a la presencia de las dobles ligaduras. La peroxidación lipídica inicia al reaccionar el lípido 

poliinsaturado (LH) con el radical hidroxilo (OH•) (Valavanidis et al., 2006): 

 

(1) LH + OH•  L• (radical lipídico) + H2O 

(2) L• + O2  LOO• (radical peroxil lipídico) 

(3) LH + LOO•  L• + LOOH (hidroperóxido lipídico) 

 

Las últimas reacciones de la peroxidación lipídica son el resultado de la interacción de 

radicales lipídicos y/o formación de especies no-radicales a partir de radicales peroxil lipídicos 

(Valavanidis et al., 2006). El hidroperóxido lipídico (LOOH) puede ser descompuesto fácilmente a 

varias especies reactivas, entre las que se incluyen los radicales alcoxil lipídicos (LO•), 

aldehídos, alcanos, epóxidos lipídicos, y alcoholes; la mayoría de estos productos son tóxicos y 

provocan daños en los organismos. Algunos de estos productos primarios y secundarios son 

utilizados como biomarcadores del estrés oxidativo (De Zwart et al., 1999).  

 
 

II. 7. Hemólisis 
 

La hemólisis ha sido utilizada generalmente como parte del conjunto de pruebas útiles 

para la detección y cuantificación de sustancias tóxicas, ya que en algunos casos la actividad 

hemolítica es parte del mecanismo de toxicidad. Esto ha sido observado en sustancias 

ictiotóxicas producidas por diferentes especies de microalgas (Simonsen y Moestrup, 1997; 

Deeds et al., 2002; Emura et al., 2004; Neely y Campbell, 2005), sin embargo, la naturaleza 

química de algunas de estas sustancias aún no es conocida (Eschbach et al., 2001) aunque se 

asume que esta actividad es provocada por ácidos grasos poliinsaturados (Yasumoto et al., 1990; 

Lee, 1996) y por las especies reactivas de oxígeno (ROS) (Chiu et al., 1982; en Santamaría et al., 

2002). 
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III. ANTECEDENTES 
 

Onoue y Nozawa (1989) observaron que los pargos japoneses al ser expuestos a un 

0.02% de la fracción neurotóxica de Cochlodinium tipo ‘78, mostraron un efecto anestésico, 

cambio de color, dificultad para respirar, muerte entre los 8 y 10 minutos y edema branquial en un 

40%. Al ser expuestos al 0.02% de la fracción hemolítica, los peces presentaron convulsiones 

violentas, pérdida en el balance, dificultad para respirar, edema, hemorragias y una producción 

excesiva de mucus en branquias, muriendo entre los 20 y 30 min. La HD50 fue de 0.5 HU mg-1 

(HU=unidad hemolítica) en eritrocitos de borrego. 

 

Matta (1995) encontró que cuando se les inyecta a ratones extracto del dinoflagelado 

tóxico Ostreopsis lenticularis, se presenta un aumento significativo en la actividad de las enzimas 

superóxido dismutasa y catalasa, debido al incremento intracelular del anión superóxido y 

peróxido de hidrógeno producidos por el dinoflagelado bajo condiciones de cultivo hiperóxicas. 

 

 Lee (1996) identificó ácidos grasos poliinsaturados como agentes hemolíticos en C. 

polykrikoides siendo éstos el ácido docosahexaenoico (C22:6n3) y el ácido eicosapentaenoico 

(C20:5n3), los cuales representaron un 23.5 y 15.3%, respectivamente, del total de los ácidos 

grasos poliinsaturados.  

 

C. polykrikoides provocó mortandades masivas de peces y bivalvos en Corea en 1995, 

sufriendo pérdidas de hasta US $95.5 millones (Kim, 1998). Durante 1999 en la costa oeste de 

Canadá, se registró por primera vez un florecimiento producido por Cochlodinium sp. provocando 

mortandad de salmón cultivado y una pérdida de CAN $2 millones (Whyte et al., 2001). 

 

Kim et al. (2000) encontraron que los peces expuestos a concentraciones mayores a 5 x 

106 cel L-1 de C. polykrikoides, presentan una disminución significativa en la actividad de las 

enzimas anhidrasa carbónica y Na+/K+-ATPasa, además de una secreción anormal de mucus en 

las branquias, y una disminución en el pH y presión parcial de O2 en la sangre, pudiendo ser 

estas las principales causas que provocan la muerte en los peces.  

  

 Gárate-Lizárraga et al. (2000, 2003) registran proliferaciones masivas de C. polykrikoides 

en La Ensenada de La Paz, Golfo de California, que ocasionaron la muerte de peces. No 

encontraron toxinas de tipo paralizantes o PSP (Paralytic Shellfish Poisoning) en las muestras de 

fitoplancton, pero sí observaron daño en las branquias de los peces muertos. 
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 Cortés-Lara et al. (2004) registraron la presencia del dinoflagelado ictiotóxico 

Cochlodinium catenatum en Bahía de Banderas durante el 2000, que ocasionó una mortandad 

masiva  de peces. Los peces murieron por sofocación, debido a la obstrucción de branquias por 

los dinoflagelados y a una producción excesiva de mucus. 

 

 De acuerdo a las observaciones de Alonso-Rodríguez, una importante mortalidad de 

peces y pulpos ocurrió durante una marea roja en la bahía de Mazatlán en el 2000, dominada por 

el dinoflagelado Cochlodinium polykrikoides (Alonso-Rodríguez et al., 2004). 
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IV. HIPÓTESIS 
 

Si el dinoflagelado Cochlodinium polykrikoides posee propiedades ictiotóxicas podría 

afectar al pargo Lutjanus guttatus alterando sus funciones biológicas, como consecuencia del 

estrés oxidativo el cual puede ser evaluado a través de la medición de la lipoperoxidación y la 

actividad de enzimas antioxidantes como la catalasa. Los peces también podrían ser afectados 

en su condición biológica, al ocurrir hemólisis y producción de polisacáridos en las branquias. Los 

daños tóxicos producidos por el dinoflagelado en los peces aumentarán en función de la 

densidad celular.  

 

 

 

V. JUSTIFICACIÓN 
 

 Las proliferaciones algales nocivas se están volviendo más frecuentes y peligrosas 

alrededor del mundo, y como consecuencia muchos organismos marinos están siendo afectados, 

como es el caso de moluscos bivalvos, peces, aves y mamíferos (Sierra-Beltrán et al., 1997; 

Shumway et al., 2003). En algunos casos ocurren mortandades masivas o una alteración en la 

red trófica marina. De este modo, se crean problemas económicos por pérdidas de organismos 

cultivables o capturados, así como de estética, puesto que las mortandades masivas de peces 

afectan las playas, llegando a crear malos olores y una imagen inapropiada. El hombre no está 

exento de la influencia de las PANs, y puede ser afectado por exposición directa, provocándole 

irritación en la piel y ojos al nadar durante una marea roja, o bien, padecer problemas 

respiratorios por las toxinas contenidas en la brisa marina. Las personas también pueden verse 

seriamente afectadas al consumir bivalvos o peces contaminados con biotoxinas, provocando 

problemas serios de salud, que en algunos casos pueden ser fatales.  
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VI. OBJETIVOS  
 

 

VI. 1. General 
 

 Evaluar el efecto ictiotóxico del dinoflagelado Cochlodinium polykrikoides en el pargo 

Lutjanus guttatus mediante la medición de respuestas biológicas. 

  

 

 

VI. 2. Particulares 
 

 Determinar la tasa de crecimiento del dinoflagelado C. polykrikoides (CPPV-1), cepa ٭

utilizada en este trabajo. 

 

 .Desarrollar un cultivo masivo de C. polykrikoides ٭

 

 Evaluar la condición de salud de los peces, por medio de índices biológicos, después ٭

de la exposición a C. polykrikoides. 

 

 .Determinar, a partir de la medición de la actividad de la enzima catalasa hepática de L ٭

guttatus, la presencia de especies reactivas de oxígeno al exponer a los pargos a 

diferentes concentraciones de células vivas de C. polykrikoides.  

 

 Determinar la peroxidación lipídica en el hígado de L. guttatus al ser expuesto a células ٭

vivas de C. polykrikoides. 

 

 Determinar el aumento de la secreción de mucus en las branquias de L. guttatus a ٭

partir de la cuantificación de polisacáridos. 

 

 .Medir la actividad hemolítica de C. polykrikoides en eritrocitos humanos y de L ٭

guttatus 
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VII. METODOLOGÍA 
 

VII. 1. Mantenimiento y escalamiento de Cochlodinium polykrikoides 
 

La cepa de Cochlodinium polykrikoides (CPPV-1) con la que se trabajó en esta tesis 

se adquirió a través de la Colección de Dinoflagelados Marinos (CODIMAR)2 del CIBNOR, 

S.C. La cepa fue aislada en el año 2000 en la Bahía de la Paz, B.C.S. (24º 08’ 6.7” N y 110º 

25’ 25.7” O) por Lourdes Morquecho Escamilla. 

 

 

  VII. 1. 1. Medio de cultivo 
 

El medio utilizado para el cultivo de los dinoflagelados fue el GSe (Doblin et al., 1999). 

Este medio se preparó con agua de mar cuya salinidad inicial fue de 36‰ pero fue ajustada a 

34‰ con agua Milli-Q (Kim et al., 2004), stock de nutrientes a una concentración de 20 mL L-1 y 

extracto de suelo de mezquite Prosopis sp. (5 mL L-1). El agua de mar se esterilizó en autoclave a 

121ºC y 15 lb pulg-2 durante 20 minutos. El suelo de Mezquite se obtuvo en el poblado de “El 

Walamo” a 25 km al sur de Mazatlán, Sinaloa.  La preparación del medio de cultivo se realizó 

bajo condiciones estériles en campana de flujo laminar.  

 
 

VII. 1. 2. Determinación de la tasa de crecimiento de Cochlodinium 

polykrikoides 
 
Se inocularon tres matraces de 250 mL con 90 mL de medio GSe recién preparado y 10 

mL de un cultivo de C. polykrikoides que se encontraba en la fase exponencial tardía (día 9). La 

concentración inicial fue de 6.8 x 105 cel L-1. Los matraces se agitaron antes de tomar la sub-

muestra para asegurar una distribución homogénea de las células. Se tomaron por triplicado 3 

sub-muestras (1 mL) diariamente en tubos de ensaye y se fijaron con lugol para realizar el 

recuento celular con una cámara Sedgwick-Rafter y microscopio de luz (10X). Los cultivos se 

mantuvieron sin aireación, a temperatura controlada de 25 ºC y ciclos de luz y oscuridad de 12 

horas, de acuerdo a Kim et al. (2004). La iluminación se realizó con lámparas de luz blanca de 75 

watts.  
                                                 
2 http://www.cibnor.mx/colecciones/codimar/ecodimar.php 
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La tasa y curva de crecimiento se determinó mediante la ecuación propuesta por Guillard 

(1973): 

 

( )
12

122

tt
/NNlogµ

−
=  

 

donde: 

 

µ = Tasa de crecimiento (divisiones día-1) 

N1 = Concentración de células en el tiempo t1 

N2 = Concentración de células en el tiempo t2 

 
 

VII. 1. 3. Escalamiento y cultivo masivo de Cochlodinium 

polykrikoides 
 

La cepa inicialmente se inoculó en recipientes de cultivo desechables estériles de 50 mL. 

Una vez que se obtuvo un inóculo denso, el contenido de dos recipientes fue transferido a un 

matraz de 125 mL, y se le agregó un volumen equivalente de medio de cultivo, dejando dos 

tercios del volumen del matraz con aire. Cuando se observó el medio colorido éste se transfirió a 

un matraz de 250 mL y se agregó medio nuevo, siguiendo la proporción 50-50% y dos tercios de 

volumen con aire.  Una vez que se conoció la curva de crecimiento del dinoflagelado, el 

escalamiento se llevó a cabo cada 9 días (fase exponencial), cuando la concentración era de 

aproximadamente 6.7 x 106 cel L-1 (Fig. 5). El escalamiento se mantuvo hasta lograr los 

volúmenes suficientes para los bioensayos.  

 

La concentración celular de los cultivos de C. polykrikoides fue estimada a través de 

recuentos con submuestras de 1 mL, en microscopio de luz con cámara Sedgwick-Rafter. La 

manipulación de los dinoflagelados también se realizó bajo condiciones estériles en campana de 

flujo laminar. Los cultivos se mantuvieron en el cuarto de cultivo del Acuario de Mazatlán, bajo las 

condiciones descritas anteriormente. 
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VII. 2. Captura de Lutjanus guttatus 
 

Se capturaron 50 pargos juveniles (31.26 ± 12.340 g; 12.27 ± 1.584 cm) en la entrada al 

puerto de Mazatlán, Sinaloa con una red manual y un chinchorro. Inmediatamente después de la 

captura, los peces se mantuvieron en una hielera de 70 L llena con agua de mar y fueron 

trasladados al Acuario de Mazatlán, en donde fueron mantenidos en un estanque con flujo 

continuo, cuya temperatura del agua fue de 23ºC y una salinidad de 36‰. La alimentación se 

realizó diariamente con carne de mantarraya. Los peces utilizados para cada tratamiento se 

tomaron aleatoriamente lanzando una red al estanque, y fueron transferidos a las peceras para 

someterlos a un periodo de aclimatación, previo a la realización de los bioensayos. 

 
 

Figura 5. Fases del escalamiento del cultivo masivo de C. polykrikoides. Los números entre 
paréntesis indican el volumen de medio de cultivo utilizado en cada fase. 
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VII. 3. Exposición aguda de Lutjanus guttatus a Cochlodinium 

polykrikoides  
 

Los pargos fueron aclimatados durante 7 días y alimentados hasta el sexto día. Se 

expusieron los peces a cuatro concentraciones de C. polykrikoides: 1 (n=6), 2 (n=6), 3 (n=7) y 4 

(n=4) x 106 cel L-1, durante un período de 24 horas. Se mantuvieron otros peces en medio de 

cultivo GSe, representando al grupo control (n=6). Los bioensayos se llevaron a cabo en peceras 

de 50 L, con aireación continua y ciclos de luz y oscuridad de 12 horas. Para mantener la 

concentración del dinoflagelado, se agregó un volumen conocido de inóculo a las 12 horas de 

haberse iniciado el bioensayo. 

  

Los experimentos se llevaron a cabo en las instalaciones del Acuario de Mazatlán en el 

mismo cuarto donde se cultivaron los dinoflagelados a 25ºC; la concentración de oxígeno durante 

los bioensayos fue de 6.77 (±1.65) mg L-1. 

 

Debido al gran volumen del cultivo de C. polykrikoides que se necesitó para cada 

bioensayo y al tiempo que se requirió para escalarlo y cultivarlo, los bioensayos se realizaron a 

intervalos de una semana, tiempo necesario para el crecimiento del dinoflagelado. Durante este 

lapso de tiempo se llevó a cabo paralelamente la aclimatación de los peces utilizados para el 

próximo bioensayo, cuyo cultivo del dinoflagelado estaba en marcha. El orden en que se llevaron 

a cabo los bioensayos y la selección de los peces para cada experimento fueron aleatorios y la 

realización de los bioensayos resultó de la siguiente manera: 1) 3 x 106 cel L-1, 2) 1 x 106 cel L-1, 

3) 2 x 106 cel L-1, 4) grupo control, y 5) 4 x 106 cel L-1, realizados del 8 de febrero al 8 de marzo 

del 2006. 

   

 

VII. 3. 1. Índices biológicos 
 

Conforme se iba sacando cada pez de las peceras de cada tratamiento, se secó y se 

registró el peso en una balanza electrónica. Posteriormente, se midió el largo, ancho y alto con 

un ictiómetro. Una vez realizada la biometría se procedió a realizar la disección, extirpando el 

hígado y las branquias. El manejo y disección de los peces se realizó sobre hielo para retardar 

las actividades biológicas post-mortem. 
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Tanto el hígado como las branquias de cada pez fueron pesados. El hígado fue 

mantenido en hielo seco para ser transportado y almacenado en el ultracongelador a –80ºC hasta 

su análisis, mientras que las branquias fueron inmersas en agua destilada inmediatamente para 

la preparación de la solución mucosa y posteriormente realizar el análisis de polisacáridos. 

 

Se calculó el factor de condición de Fulton e índice hepatosomático, de acuerdo a las 

siguientes fórmulas: 

 

 

• Factor de condición (FC) (Anderson y Neumann, 1996) 

 

100
L
WFC 3

t ×=  

 

donde: 

 

    Wt = Peso del organismo (g) 

   L = Longitud del organismo (cm) 

 

 

• Índice hepatosomático (IHS) (Slooff et al., 1983) 

 

100
W
WIHS

t

h ×=    

 

   donde: 

 

    Wh = Peso del hígado 

    Wt = Peso del organismo 
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VII. 4. Análisis de muestras 
 

VII. 4. 1. Preparación del homogenizado de hígado 
 

Una vez conocido el peso del hígado, se procedió a mezclarlo y homogenizarlo en frío 

con solución tampón fosfato 100 mM (con KCl 150 mM, DTT 1 mM, PMFS 0.1 mM y EDTA 1 mM) 

pH 7.4 a una relación 1:4 (p/v) por aproximadamente 1 minuto en un homogenizador (Polytron PT 

1300 D) (modificado de Förlin y Andersson, 1985; en García de la Parra et al., 2000). 

Posteriormente el homogenizado se centrifugó (centrífuga Beckman GS-15R) a 10000 x g 

durante 20 minutos a 4ºC, según Ferreira et al. (2005) y se obtuvo la fracción mitocondrial 

(sobrenadante), la cual se separó cuidadosamente con una jeringa para no mezclarla con la capa 

de lípidos en el borde del tubo. El sobrenadante se repartió por partes iguales en dos microtubos 

Eppendorf tanto para el análisis de la enzima catalasa como para la peroxidación lipídica. Estas 

fracciones se almacenaron a –80ºC hasta su análisis. 

 

 

VII. 4. 2. Enzima Catalasa 
 

La actividad enzimática se determinó espectrofotométricamente midiendo la 

transformación del sustrato (H2O2) en agua y oxígeno, leyendo la absorbancia cada 6 segundos 

durante aproximadamente 3 minutos (debido a la rapidez de la reacción) a λ = 240 nm (ε=40 M-1 

cm-1) de acuerdo a Aebi (1974). La reacción que tiene lugar es: 

 

2 H2O2             2 H2O + O2 

 

La reacción ocurre a temperatura ambiente al agregar la muestra al buffer y sustrato 

como sigue: 

• 1900 µL de buffer de fosfato 100 mM pH 7.4 
• 1000 µL de H2O2 30% 

• 100 µL de muestra  

 

La actividad enzimática es expresada como: 

 

1-1-
1-11
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1

µL a)Vol(muestr
µL )Vol(cubeta

)cmε(40M
min∆A 

=⎟⎟
⎠

⎞
⎜⎜
⎝

⎛
⎟⎟
⎠

⎞
⎜⎜
⎝

⎛
⎟⎟
⎠

⎞
⎜⎜
⎝

⎛
−−

 



 22

donde: 

 

∆A min-1 = Pendiente de la ecuación de ajuste lineal al graficar el decaimiento de la  

absorbancia (A) en función del tiempo. 

ε = Coeficiente de extinción molar a 240 nm = 40 M-1cm-1. 

Vol (cubeta) = Volumen total de los reactivos agregados a la cubeta (3000 µL). 

Vol (muestra) = Volumen de muestra agregado a la cubeta (100 µL). 

prot (mg mL-1) = Concentración de proteínas en el hígado. 

 

Debido a que la catalasa se expresó en función de la cantidad de proteína fue necesario 

estimar el contenido proteico en el hígado. La concentración de proteínas se determinó a partir 

del método espectrofotométrico propuesto por Bradford (1976). El homogenizado se diluyó en 

buffer de fosfato 100 mM pH 7.4 (1:40); posteriormente  se tomaron 10 µL, se aplicaron en una 

microplaca de 96 pozos y se agregaron 250 µL de solución Bradford diluida en agua destilada 

(1:4). La mezcla se incubó a temperatura ambiente durante 15 minutos y se leyó la absorbancia a 

595 nm en un lector de placas (Labsystems, Multiskan Ascent). La curva estándar se realizó con 

solución BSA (Álbumina de Suero Bovino) y solución Bradford. El análisis se realizó por 

cuadruplicado.  

 

 

VII. 4. 3. Peroxidación lipídica 
 

La peroxidación lipídica se determinó espectrofotométricamente con la medición de 

malondialdehido (MDA) en hígado. El MDA se forma como resultado de la peroxidación lipídica 

cuando los ácidos grasos poliinsaturados de la membrana son convertidos a hidroperoxidasas 

lipídicas y éstas se rompen en los sistemas biológicos. Éste y otros aldehídos son altamente 

reactivos y pueden ser considerados como mensajeros tóxicos secundarios, los cuales diseminan 

y aumentan el efecto inicial de los radicales libres (Esterbauer et al., 1991). La curva estándar se 

llevó a cabo con 1,1,3,3-tetrametoxipropano. Y la reacción ocurre al incubar a 45ºC durante 40 

min la siguiente mezcla: 

 

• 650 µL de 1-metil-2-fenilindol 10.3 mM 

• 100 µL de muestra  

• 100 µL de H2O  

• 150 µL de HCl 37% 
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Después de la incubación la mezcla se colocó en hielo y se centrifugó a 15000 x g 

durante 10 minutos, se recuperó el sobrenadante para ser leído a λ = 586 nm en un lector de 

placa. 

 
 

VII. 4. 4. Cuantificación de polisacáridos 
 

Las branquias extirpadas de los peces fueron inmediatamente sumergidas por 1 hora en 

agua destilada, posteriormente la solución obtenida se filtró a través de papel Whatman GF/C y 

se almacenó a –80ºC hasta el análisis (Kobayashi, 1989; modificado por Kim et al., 2000). Los 

polisacáridos fueron analizados por el método fenolsulfúrico, al detectar la reducción de sus 

grupos libres al ser tratados con fenol y ácido sulfúrico concentrado (Dubois et al., 1956). La 

reacción es sensible y rápida dando un color amarillo-naranja estable por varias horas. La curva 

estándar se realizó con sacarosa con concentraciones de 10 a 70 µg mL-1.  

 

La reacción tiene lugar al incubar a 30ºC durante 20 minutos la siguiente mezcla: 

 
• 2 mL de muestra  

• 0.05 mL de fenol 80% 

• 5 mL de ácido sulfúrico  
 

Posteriormente se leyó la absorbancia a λ = 490 nm en un lector de placa. 

 
 

VII. 5. Hemólisis 
 

VII. 5. 1. Extracto algal 
 

Un inóculo de 400 mL de C. polykrikoides cosechado al final de la fase exponencial (día 8 

= 11 x 106 cel L-1) se filtró a través de una membrana de fibra de vidrio (Whatman GF/C) estéril. 

Los filtros fueron mantenidos hasta su extracción a –80ºC.  

 

La extracción se realizó en un baño ultrasónico durante 1 minuto agregando 4 mL de 

metanol al 70% en tubos de centrífuga de 10 mL, que previamente contenían el filtro cortado en 

trozos pequeños. Posteriormente, se decantó el metanol. Este procedimiento se repitió dos veces 
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más para lavar el filtro. Los sobrenadantes de los tres sonicados se mezclaron (12 mL en total) 

para posteriormente llevar a cabo el bioensayo hemolítico (Deeds et al., 2002). 

 

 

  VII. 5. 2. Obtención de eritrocitos 
 

Se tomó 1 mL de sangre de dos pargos (24.95 ± 0.64 cm, 249.5 ± 12 g) y otra muestra de 

sangre humana. Se utilizaron peces de estas tallas por la facilidad para la toma de la muestra, así 

como también por la cantidad de sangre necesaria para el análisis. 

 

Los peces fueron anestesiados con 2, fenoxi-etanol (0.5 mL L-1), cuando los peces ya 

estaban anestesiados se eliminó la humedad de la región ventral con papel secante y la muestra 

de sangre fue tomada de la vena caudal, insertando la aguja entre el pedúnculo caudal y la aleta 

anal (Fig. 6) (Strange, 1996). Una vez que se tomó la muestra, los peces fueron regresados al 

estanque y se recuperaron satisfactoriamente.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 6. Técnica para la obtención de una muestra de sangre de peces 
anestesiados. Tomada de Strange (1996). 
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La muestra de sangre fue inmediatamente transferida a un tubo de ensaye mantenido en 

hielo que contenía 4 mL de solución Alsever para prevenir la coagulación. Enseguida se 

centrifugó (centrífuga Beckman GS-15R) a 1500 x g durante 5 minutos a 4ºC; se eliminó el 

suero sobrenadante y se repitió el lavado dos veces más con 4 mL de solución Alsever en cada 

ocasión (Santamaría et al., 2002). Posteriormente el paquete celular precipitado (eritrocitos) se 

resuspendió en 10 mL de solución Alsever, se cubrió para protegerla de la luz y se mantuvo a 

4ºC hasta realizar la prueba de hemólisis. 

 
 
VII. 5. 3. Bioensayo hemolítico 

 

La actividad hemolítica se realizó siguiendo el método propuesto por Simonsen y 

Moestrup (1997), modificado por Hagström y Granéli (2005). Se preparó un gradiente de 

concentración del extracto algal del 4, 15, 25, 35 y 50 %. Se transfirieron 1160 µL de cada 

concentración del extracto algal a microtubos Eppendorf  y se agregaron 40 µL de eritrocitos; se 

incubaron a 25ºC durante 10 horas en oscuridad. Posteriormente se centrifugaron a 1500 x g 

durante 5 minutos a 4ºC, se recuperaron 300 µL del sobrenadante y se transfirieron a una 

microplaca para leer la absorbancia a λ = 414 nm. 

 

Se realizó una curva estándar de referencia con saponina (extraída de Quillaja bark, 

SIGMA). Se llevó a cabo un ensayo previo, para constatar la actividad hemolítica de la saponina, 

y se encontró que una concentración de saponina de 10 µg mL-1 provoca hemólisis al 100%. 

 

Para la curva estándar se realizó un ajuste con el modelo logístico, basado en la premisa 

de que existe una absorbancia máxima (k) y una tasa instantánea de cambio (r), en donde la tasa 

de cambio de la absorbancia (dA/dSE) es proporcional a la concentración de saponina (SE) y a la 

saturación de la misma (k-SE), de acuerdo con Daniel y Wood (1980). 

 

SE)(SE)(k
dSE
dA

−∝     ⇒ SE)(rSE)(k
dSE
dA

−=  

 

es decir 

 

rSESE Be1
kA −+

=  
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donde: 

 

ASE = Absorbancia leída después de la exposición de los eritrocitos al extracto del 

dinoflagelado. 

k = Absorbancia máxima 

00 )/AA(kB −=   

A0 = Absorbancia en ausencia de saponina 

r = Tasa instantánea de cambio 

SE = Concentración de saponina (µg mL-1) 

 

Debido a que la variable desconocida y deseada es la concentración de saponina (SE), 

ésta es despejada obteniendo la siguiente fórmula: 
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VII. 6. Análisis de los datos 
 

La normalidad de los datos se probó con el estadístico de Kolmogorov-Smirnov y la 

homogeneidad de varianzas (homocedasticidad) fue calculada con las pruebas C de Cochran y 

Fmax de Hartley. Las diferencias significativas del factor de condición, índice hepatosomático y 

actividad de la enzima catalasa se determinaron por análisis de varianza de una vía, y en caso 

necesario, se realizaron pruebas a posteriori de comparaciones múltiples entre los tratamientos 

aplicando la prueba de Newman-Keuls. Para determinar la existencia de diferencias significativas 

en la concentración de polisacáridos y la peroxidación lipídica se aplicó el estadístico no 

paramétrico de Kruskal-Wallis, y se realizaron las comparaciones múltiples no paramétricas entre 

los otros tratamientos. Se aplicó un análisis de correlación de Pearson entre la concentración de 

los dinoflagelados, el índice hepatosomático, la actividad de la enzima catalasa y la 

concentración de polisacáridos (Zar, 1984). Estos análisis se llevaron a cabo utilizando el 

software STATISTICA 5.0.  
 

Los resultados de hemólisis se expresaron en la concentración de C. polykrikoides que 

provocan un 50% de hemólisis (HE50) y fue calculado de acuerdo a Simonsen y Moestrup (1997): 

 

SE
CSHE50 =  

 

donde: 

 

C = Concentración de células (cel L-1) a la que correspondió cada porcentaje del extracto 

algal probado. 

S = Concentración de saponina (µg mL-1) que provoca un 50% de hemólisis en los 

eritrocitos, calculada a partir de la curva estándar de referencia.  

SE = Equivalentes de saponina, o concentración de saponina (µg mL-1) a la que equivale 

cada absorbancia leída (ASE) de los porcentajes del extracto del dinoflagelado una vez 

provocada la hemólisis. SE se calculó a partir de la ecuación obtenida con el ajuste 

logístico. 
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VIII. RESULTADOS 
 

VIII. 1. Crecimiento y escalamiento de Cochlodinium polykrikoides 
 

Para obtener un buen crecimiento de la cepa de Cochlodinium polykrikoides y coincidir 

con las condiciones en que se realizaron los bioensayos, fue necesario aclimatarla a una 

temperatura de 25ºC (la temperatura en el cepario de la CODIMAR era de 20 ± 3ºC y se aclimató 

5 días antes de su traslado), así como al agua de mar y extracto de suelo que se utilizaron para 

el medio de cultivo GSe que se preparó para los bioensayos. Se utilizó agua de mar de la Bahía 

de Mazatlán, Sin.; el extracto de suelo se preparó con suelo de Mezquite que fue colectado en el 

poblado de El Walamo, Sin. La solución stock de nutrientes se preparó con reactivos grado 

analítico. 

  

Las células de C. polykrikoides generalmente se encontraron como células solitarias o en 

cadenas de dos células y raramente en cadenas de cuatro células. El tamaño de cada célula fue 

de 30-40 µm de longitud y 20-30 µm de ancho, y fueron evidentes algunas de las partes del 

dinoflagelado, como el epicono cónico, el hipocono dividido en dos lóbulos, el cingulum excavado 

descendiendo en espiral, el sulcus alrededor de la célula y el estigma rojizo (Fig. 7).  

 

 

 
 

 
 
 
 
 

Figura 7. Células vivas de Cochlodinium polykrikoides. (i) Célula solitaria y (ii) cadena de dos 
células. (a) epicono cónico, (b) hipocono dividido en dos lóbulos, (c) cingulum excavado, (d) 
estigma rojo y (e) sulcus. 
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La curva de crecimiento del dinoflagelado C. polykrikoides (CPPV-1) en medio GSe 

mostró cuatro fases, las cuales fueron delimitadas a partir del cálculo de las derivadas, por lo que 

el límite entre las fases estuvo dado por los puntos de inflexión. La primer fase de crecimiento 

comprendió a la fase exponencial, la cual se mantuvo desde el inicio de la inoculación hasta el 

día 8 alcanzando una concentración de 5.8 x 106 (±0.63 x 106) cel L-1. Posteriormente ocurrió un 

crecimiento desacelerado del día 8 al 13, llegando a la máxima concentración con 9.4 x 106 

(±0.29 x 106) cel L-1. La tercera fase comprendió un período estacionario, el cual tuvo lugar del 

día 13 al 17 en donde ya se observó una ligera disminución en la concentración de células, pero 

no fue sino hasta después del día 17 cuando ocurrió la última fase, observando un decaimiento 

considerable en la concentración celular del cultivo (Fig. 8). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

La tasa de crecimiento del dinoflagelado se calculó considerando la fase exponencial (día 

0 a 8) de la curva de crecimiento ya descrita, y aplicando la fórmula matemática propuesta por 

Guillard (1973)  se obtuvo una tasa de crecimiento de 0.39 (±0.16) divisiones día-1.  

Figura 8. Curva de crecimiento de C. polykrikoides. Fase exponencial: día 0 a 8; fase de 
crecimiento desacelerado: día 8 a 13; fase estacionaria: día 13 a 17; y fase de decaimiento o 
muerte: día 17 a 22. 
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   El escalamiento del dinoflagelado se inició en recipientes de plástico desechables y 

estériles (50 mL) y los últimos recipientes de cultivo hasta donde se realizó el escalamiento, 

fueron frascos de vidrio tipo vitrolero de 20 L. Para la realización de todos los bioensayos se 

prepararon 230 L de medio GSe;  15 L fueron utilizados para el cultivo del dinoflagelado a una 

concentración de 8 x 106 cel L-1, 75 L para un cultivo con 4 x 106 cel L-1 y 140 L se mantuvieron 

solo como medio GSe estéril, ya que fueron utilizados para diluir cada uno de estos cultivos y así 

ajustar las concentraciones utilizadas para los experimentos de exposición y para el grupo 

control. 

 

 

VIII. 2.  Exposición de Lutjanus guttatus al dinoflagelado ictiotóxico 
Cochlodinium polykrikoides  

 
Los pargos expuestos a medio GSe (grupo control) y a las menores concentraciones del 

dinoflagelado (1 y 2 x 106 cel L-1) no mostraron cambios evidentes en el comportamiento, ya que 

se observó que éstos nadaban normalmente y sin ningún tipo de estrés. Además de que todos 

los peces sobrevivieron las 24 horas que duró la exposición. 

 

Los efectos del dinoflagelado en el comportamiento de los pargos fueron detectables a 

partir de una concentración del dinoflagelado de 3 x 106 cel L-1, mostrando natación errática y 

respiración agitada (hiperventilación). A las 6 horas de iniciado el bioensayo, uno de los peces 

mostró signos de estrés nadando de manera errática de arriba hacia abajo de la pecera y 

permanecía estático por lapsos de tiempo cortos. Este pez murió 17 horas después, es decir, 23 

horas desde que inició el bioensayo. A las 22 horas de iniciado el experimento otros dos peces 

mostraron signos de estrés muy similares al pez que murió.  
 

La exposición de los peces a 4 x 106 cel L-1
 de C. polykrikoides mostró un efecto letal. El 

comportamiento de los peces fue muy similar a los del tratamiento descrito anteriormente. 

Presentaron un nado errático y permanecían estáticos en períodos breves, hasta convulsionarse 

(ataxia). Justo antes de morir los peces nadaban rápida y erráticamente, este comportamiento 

duraba aproximadamente 10 segundos.  La muerte del primer pez ocurrió a las 3 horas y media 

de haber iniciado el bioensayo, mientras que el último de los peces murió a las 4 horas y media.  

 

A pesar de que sólo uno de los peces del tratamiento con 3 x 106 cel L-1, y todos los 

del tratamiento con 4 x 106 cel L-1 de C. polykrikoides murieron durante la exposición, todos 



 31

fueron considerados para los análisis, ya que se estuvieron observando durante todo el 

tiempo de la exposición y justo antes de la muerte se capturaron para practicarles la 

disección. 

 

 

VIII. 2. 1. Índices biológicos 
 

VIII. 2. 1. a. Factor de condición 
 

El factor de condición de los pargos L. guttatus después de ser expuestos a cuatro 

concentraciones de C. polykrikoides, osciló entre 1.556 (±0.122) y 1.69 (±0.083) (Fig. 9); y de 

acuerdo al análisis de varianza no existieron diferencias significativas entre el grupo control y los 

tratamientos (Anova: F4,24 = 2.78; p>0.05). Considerando a los peces de todos los tratamientos se 

obtuvo un factor de condición promedio de 1.606 (±0.116). 

 

 
 
 

 

 

El factor de condición (1.597 ± 0.059) de los pargos utilizados para la extracción de 

sangre y bioensayo hemolítico fue similar al de los organismos expuestos al dinoflagelado, a 

Figura 9. Factor de condición de L. guttatus expuestos a cuatro 
concentraciones de C. polykrikoides. Los valores representan el promedio ± 
la desviación estándar.
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pesar de la diferencia en talla, ya que los peces a los que se les extrajo sangre tuvieron un peso y 

longitud promedio de 249.50 (±12.021) g y 25 (±0.707) cm, respectivamente, mientras que los 

peces utilizados en los bioensayos de exposición al dinoflagelado pesaron 31.26 (±12.340) g y 

midieron 12.27 (±1.584) cm. 

 

La longitud y el peso de los pargos utilizados para los bioensayos presentaron una 

relación isométrica de acuerdo al análisis de regresión del modelo potencial, ya que con el ajuste 

obtenido el exponente de la longitud (L) es igual a 3 (t0.05(2),28 > 0.93; p=0.05), indicando que el 

ritmo de crecimiento en peso (W) se incremente con el cubo de sus longitudes (Santos et al., 

2002; Ruiz et al., 2003). Esta relación isométrica coincide con lo encontrado por otros autores 

para esta misma especie (Rojas-Herrera, 2001; Soto-Ávila, 2004), así como también para L. 

argentiventris (Ocampo-Gómez, 1992).  

 

Se observó cierta heterogeneidad en talla entre los peces de los distintos tratamientos, a 

excepción del tratamiento con C. polykrikoides a 3 x 106 cel L-1 ya que fueron los de menor talla, 

presentándose una mayor homogeneidad entre ellos (Fig. 10). Es así como los peces de este 

tratamiento presentaron diferencias significativas, tanto en longitud como en peso, con el resto de 

los tratamientos (p<0.05); sin embargo, el tratamiento con la mayor concentración del 

dinoflagelado no presentó diferencias significativas (p>0.05) con el grupo control ni con los 

tratamientos con 1 y 2 x 106 cel L-1. Este tratamiento con la mayor concentración del 

dinoflagelado fue el que presentó el efecto más fuerte provocado por C. polykrikoides, por lo que 

la talla no influyó en la toxicidad producida por el dinoflagelado en cada uno de los tratamientos. 

 

 

Figura 10. Relación entre la longitud y el peso de los peces utilizados para los 
bioensayos de exposición al dinoflagelado. La ecuación indica un ajuste potencial, 
donde W es el peso total y L la longitud total.
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VIII. 2. 1. b. Índice hepatosomático 
 

El índice hepatosomático de los pargos disminuyó al aumentar la concentración de C. 

polykrikoides. Los pargos del grupo control tuvieron un índice hepatosomático de 1.426 (±0.443), 

mientras que los que estuvieron expuestos al dinoflagelado a una concentración de 1 x 106 cel L-1 

disminuyó ligeramente a 1.396 (±0.295), y a una concentración de 2 x 106 cel L-1 disminuyó a 

1.090 (±0.418). No se encontraron diferencias significativas entre estos tratamientos y el grupo 

control (p>0.05) 

 

Los tratamientos en los que sí se encontró una disminución significativa del índice 

hepatosomático fueron aquellos con las mayores concentraciones de C. polykrikoides. De 

acuerdo a las comparaciones múltiples, solo existieron diferencias significativas entre el grupo 

control y los tratamientos con las mayores concentraciones del dinoflagelado de 3 y 4 x 106 cel L-1 

(p<0.05), cuyos índices hepatosomáticos fueron de 0.630 (±0.174) y 0.609 (±0.101), 

respectivamente. Estos índices hepatosomáticos correspondientes a los tratamientos con las 

mayores concentraciones del dinoflagelado no presentaron diferencias significativas entre si 

(p>0.05); sin embargo, sí presentaron diferencias con los tratamientos de 1 y 2 x 106 cel L-1 

(p<0.05) (Fig. 11). 

 
 
 

Figura 11. Índice hepatosomático de L. guttatus expuestos a cuatro 
concentraciones de C. polykrikoides. Los valores representan el promedio ± la 
desviación estándar y las letras indican diferencias significativas entre 
tratamientos. 
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VIII. 2. 2. Enzima catalasa 
 
 La actividad de la enzima catalasa en el hígado de los pargos del grupo control y de los 

peces correspondientes al tratamiento con concentraciones del dinoflagelado de 1 x 106 cel L-1  

no resultó significativamente diferente (p>0.05). Sin embargo, a partir de la exposición a 2 x 106 

cel L-1 se encontró una inhibición de la enzima en forma progresiva y significativamente diferente. 

El grupo control presentó una actividad enzimática de 69.46 (±17.65) µmol min-1 mg prot-1, y ésta 

disminuyó a 40.02 (±11.07) µmol min-1 mg prot-1 (p=0.0135) y 20.52 (±6.11) µmol min-1 mg prot-1 

(p=0.0003) al exponer a los pargos a 3 x 106 y 4 x 106 cel L-1, respectivamente. También se 

encontraron diferencias significativas entre la actividad enzimática de estos dos últimos 

tratamientos (p<0.05) (Fig. 12).  

 

 
 
 
 
 
 
 

 
 

Figura 12. Actividad de la enzima catalasa en hígado de L. guttatus 
expuestos a cuatro concentraciones de C. polykrikoides. Los valores 
representan el promedio ± la desviación estándar y las letras indican 
diferencias significativas entre tratamientos. 
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VIII. 2. 3. Peroxidación lipídica 
 
La ocurrencia de peroxidación lipídica en el hígado de los pargos fue mínima en el grupo 

control y en los tratamientos con 1, 2 y 3 x 106 cel L-1, comparándola con la del tratamiento con la 

mayor concentración. Los primeros cuatro tratamientos tuvieron una peroxidación lipídica de 

entre 0.88 y 1.82 µmoles MDA  g peso húmedo-1 y no existió diferencia significativa entre estos 

tratamientos (p>0.05); sin embargo, los peces del tratamiento con una concentración del 

dinoflagelado de 4 x 106 cel L-1 mostraron una peroxidación lipídica de 18.662 (±2.779) µmoles 

MDA  g peso húmedo-1, la cual fue significativamente diferente al resto de los tratamientos 

(p<0.05) (Fig. 13). 

 

 
 

 

 

 
 
 
 
 
 

Figura 13. Peroxidación lipídica en hígado de L. guttatus expuestos a cuatro 
concentraciones de C. polykrikoides. Los valores representan el promedio ± 
la desviación estándar y las letras indican diferencias significativas entre 
tratamientos. 
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 VIII. 2. 4. Cuantificación de polisacáridos 
 

Los polisacáridos representaron una prueba más para confirmar las propiedades 

ictiotóxicas de C. polykrikoides, ya que se midió un aumento en la concentración de sacarosa 

presente en las branquias de los pargos después de ser expuestos al dinoflagelado durante 24 

horas. Los peces del grupo control tuvieron una concentración de polisacáridos de 46.81 (±1.95) 

µg sacarosa mL-1, y ésta mostró un aumento a 52.23 (±6.01) µg sacarosa mL-1 al exponer los 

peces a partir de una concentración del dinoflagelado de 2 x 106 cel L-1 (p=0.0119), ya que no 

existieron diferencias significativas entre la concentración de polisacáridos del grupo control y del 

tratamiento con 1 x 106 cel L-1 (p=0.7133). Los polisacáridos aumentaron aún más al incrementar 

la concentración del dinoflagelado, alcanzando concentraciones de hasta 67.67 (±2.89) y 73.63 

(±3.81) µg sacarosa mL-1 para concentraciones del dinoflagelado de 3 y 4 x 106 cel L-1, 

respectivamente (Fig. 14). Tales concentraciones de polisacáridos fueron significativamente 

diferentes al compararlas tanto con el grupo control (p=0.0002) como entre si (p<0.05). 
 

 
. 
 

 
 

 

Figura 14. Concentración de polisacáridos en branquias de L. guttatus 
expuestos a cuatro concentraciones de C. polykrikoides. Los valores 
representan el promedio ± la desviación estándar y las letras indican 
diferencias significativas entre tratamientos. 
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Los peces resultaron fuertemente afectados al ser expuestos a las concentraciones más 

altas del dinoflagelado de 3 y 4 x 106 cel L-1, como pudo notarse al cuantificar un alto aumento en 

la producción de polisacáridos, este análisis apoya y contribuye a la explicación sobre la 

capacidad ictiotóxica del dinoflagelado. 

 
 

Se realizó una correlación entre la concentración de células correspondiente a cada 

tratamiento, el índice hepatosomático, la actividad de la enzima catalasa y la concentración de 

polisacáridos. La matriz resultante indicó una correlación alta y significativa entre cada factor. 

Existió una correlación negativa para los siguientes pares de factores correlacionados: cel L-1 – 

índice hepatosomático, cel L-1 – catalasa, índice hepatosomático – polisacáridos y catalasa – 

polisacáridos. El hecho de haber resultado una correlación negativa indica que la relación entre 

los factores es inversa, es decir, cuando se aumenta la concentración de dinoflagelados (cel L-1) 

la actividad de la enzima catalasa disminuye. Por otro lado, existió una correlación positiva para 

el índice hepatosomático y la catalasa, así como también para la concentración de dinoflagelados 

(cel L-1) y de polisacáridos, ya que tienen una relación directa y fue así como al aumentar la 

concentración de dinoflagelados aumentó también la concentración de polisacáridos en las 

branquias de los pargos (Tabla II). 

 
 

 
 
 
 
 

 

 cel L-1 Índice 
hepatosomático

Catalasa Polisacáridos 

cel L-1 1    

Índice 
hepatosomático 

-0,955 
(0,011) 

1   

Catalasa 
-0,931 
(0,022) 

0,943 
(0,016) 

1  

Polisacáridos 
0,949 

(0,014) 
-0,975 
(0,005) 

-0,950 
(0,013) 

1 

Tabla II. Matriz de correlación entre la concentración de dinoflagelados (cel L-1), índice 
hepatosomático, actividad de la enzima catalasa en hígado y concentración de 
polisacáridos en branquias de los pargos. Se señala el coeficiente de correlación y el valor 
de p entre paréntesis (p<0,05 indica una correlación significativa). 
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VIII. 3. Bioensayo hemolítico 
 

La curva estándar de referencia del efecto de la saponina en los eritrocitos mostró un 

comportamiento sigmoide. Por esto, fue necesario realizar un ajuste de tipo logístico. Las 

ecuaciones obtenidas a partir de dicho ajuste fueron similares para el bioensayo hemolítico en 

ambos peces, mientras que la ecuación del ajuste para el bioensayo con eritrocitos humanos fue 

diferente; esto pudo observarse al obtener absorbancias mayores en esta última prueba (Fig. 15). 

De acuerdo a la curva estándar de referencia, la saponina provocó hemólisis al 50% a una 

concentración de 4.88 µg mL-1 y de 5.23 µg mL-1 para los eritrocitos de peces y humanos, 

respectivamente. 

   

Cochlodinium polykrikoides presentó propiedades hemolíticas en eritrocitos de Lutjanus 

guttatus y humanos. La HE50 (concentración del dinoflagelado que provoca hemólisis al 50% de 

los eritrocitos) calculada para los peces fue de 4.88 x 106 (±1.21x106) cel L-1, mientras que para 

los eritrocitos humanos fue de 5.27 x 106 (±1.41x106) cel L-1. 

 

Con base al cálculo de la HE50 se observó que existe una relación entre la concentración 

de saponina y del dinoflagelado, de modo que 1 µg mL-1 equivale a aproximadamente 1 x 106 cel 

L-1, respectivamente. 
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Figura 15. Curva estándar de referencia de hemólisis provocada por la saponina en eritrocitos de 
L. guttatus (a y b) y de humanos (c). Los puntos indican las absorbancias leídas y las líneas 
sólidas representan el ajuste logístico obtenido para cada curva. Se incluye la ecuación del ajuste 
para cada caso. SE es la concentración de saponina a la que equivale cada absorbancia leída 
(ASE). 
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IX. DISCUSIÓN 
 

IX. 1. Crecimiento de Cochlodinium polykrikoides 
  
 El medio de cultivo GSe preparado para el crecimiento del dinoflagelado mostró 

resultados positivos, de modo que el agua de mar proveniente de la Bahía de Mazatlán y el 

extracto de suelo de mezquite proveniente de El Walamo, Sin., poseen propiedades adecuadas 

que permitieron al dinoflagelado tener una buena aclimatación y un crecimiento satisfactorio bajo 

las condiciones de cultivo establecidas. La aclimatación es un paso importante para el 

crecimiento de las microalgas, ya que ha permitido obtener buenos resultados de crecimiento a 

corto plazo, aunque en otros casos la aclimatación puede tomar más tiempo pero finalmente se 

obtiene buen crecimiento (Voltolina et al., 1998). 

 

Las condiciones de cultivo del dinoflagelado se siguieron de acuerdo a Kim et al. (2004), 

(cuarto de cultivo a 25ºC, agua de mar a 34‰, intensidad de luz de 130 µmol m-2 s-1 y ciclos de 

luz y oscuridad de 12 horas) quienes obtuvieron una tasa máxima de crecimiento de C. 

polykrikoides (aislado de la Bahía Furue, Japón) de 0.41 divisiones día-1 durante la fase 

exponencial y cultivado en medio f/2 sin sílice. También se ha reportado una tasa de crecimiento 

de C. polykrikoides (aislado de Tongyoung, Corea) de 0.32 divisiones día-1 al ser alimentado con 

una criptofita en medio f/2 e incubados a 20ºC, mientras que sin alimento la tasa de crecimiento 

decrece a 0.166 divisiones día-1 (Jeong et al., 2004). A pesar de que la tasa obtenida en el 

presente trabajo fue de 0.39 divisiones día-1 e inferior a la máxima tasa reportada (0.41 divisiones 

día-1), se logró el crecimiento suficiente para la realización de los bioensayos en el período 

programado. 

 

La fase exponencial del crecimiento de C. polykrikoides  tuvo una duración de ocho días, 

durante la cual el cultivo aumentó 5.8 x 106 cel L-1 a una tasa de 0.39 divisiones día-1. Seguido de 

ésta, tuvo lugar la fase de crecimiento desacelerado, que a pesar de que duró cinco días, el 

cultivo pudo aumentar 3.6 x 106 cel L-1, sin embargo, la tasa de crecimiento disminuyó a 0.14 

divisiones día-1. Al término de la fase de crecimiento desacelerado (día 13), se alcanzó la mayor 

concentración del cultivo con 9.4 x 106 cel L-1. 

 

En el medio natural C. polykrikoides ha formado mareas rojas con concentraciones de 

7.05 x 106 cel L-1 a 29-31ºC y salinidades de 28.9-32.5‰ (Gárate-Lizárraga et al., 2003), aunque 

también se han registrado eventos a menores temperaturas (21.2ºC) y una mayor salinidad 



 41

(34.6‰) (Morales-Blake y Hernández-Becerril, 2000). De modo que este dinoflagelado presenta 

un buen crecimiento y alcanza alta abundancia, tanto en laboratorio como en el medio natural, a 

temperaturas que oscilan entre los 21 y 31ºC y salinidades de 29 y 34.6‰. En laboratorio se han 

medido tasas de crecimiento mayores a 0.30 divisiones día-1 en combinaciones de temperatura y 

salinidad de 21ºC a 26ºC y de 30 a 36‰ (Kim et al., 2004), como es el caso del cultivo que fue 

realizado para los bioensayos de exposición de esta tesis. 

 

El crecimiento del dinoflagelado mostró buenos resultados en los matraces, alcanzando 

concentraciones de 8 x 106 cel L-1 al final de la fase exponencial, mientras que en los frascos tipo 

vitrolero las concentraciones máximas logradas fueron de 4 x 106 cel L-1. Esto pudo deberse a 

que dichos frascos tenían un ligero color azul y eran mucho más gruesos que los matraces, de 

modo que el paso de la luz era menor. 

 

 

IX. 2. Efecto ictiotóxico de Cochlodinium polykrikoides 
 
Cochlodinium polykrikoides es uno de los dinoflagelados más nocivos y responsable de 

muertes masivas de peces que se han registrado en Japón, Corea y otros países (Kim, 1998; 

Whyte et al., 2001). Estas proliferaciones son cada vez más frecuentes y parecen estar 

correlacionadas con el grado de contaminación de las costas, e inclusive con la utilización de la 

zona costera para fines acuaculturales. A pesar de que se ha propuesto que C. polykrikoides 

produce ciertos agentes ictiotóxicos, el mecanismo tóxico aún es desconocido (Lee, 1996; Kim et 

al., 2002). Estudios recientes han reportado que C. polykrikoides produce especies reactivas de 

oxígeno, como el anión superóxido y peróxido de hidrógeno, los cuales pueden ser responsables 

de daño oxidativo en branquias y que ocasionan la muerte de peces (Kim et al., 1999). 

 

En el presente estudio, la exposición de los pargos Lutjanus guttatus al dinoflagelado 

Cochlodinium polykrikoides mostró efectos letales a partir de concentraciones de 3 x 106 cel L-1, 

sin embargo, no todos los peces murieron en este tratamiento, solamente el 14%. A esta misma 

concentración, Kim et al. (2000) encontraron mortalidades del 20 al 30% en peces como el pájaro 

loro del Japón Oplegnathus fasciatus, besugo o pargo japonés Pagrus major y en Thammaconus 

septentrionalis, los cuales oscilaban entre los 20 y 25 cm de longitud. Por otro lado, Núñez-

Vázquez et al. (2003) también encontraron una mortalidad del 30% en Mugil sp. pero a una 

concentración del dinoflagelado de 4.125 x 106 cel L-1; Yuki y Yoshimatsu (1989) encontraron 

mortalidades en el pez Leiognathus nuchalis de 20-40% a concentraciones del dinoflagelado de 

2.1 y 4.8 x 106 cel L-1, respectivamente. En el medio natural se han observado mortandades de 
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peces asociadas a C. polykrikoides con concentraciones de 0.36 a 7.05 x 106 cel L-1 (Gárate-

Lizárraga et al., 2003), y tan altas como de 1 a 30 x 106 cel L-1 como ocurre en Corea (Ahn et al., 

2006). Entre las causas de muerte reportadas se encuentran la inactivación de enzimas 

transportadores de iones,  las cuales participan en el intercambio de gases, secreción anormal de 

mucus en branquias, disminución del pH y de la presión parcial de oxígeno (pO2) en la sangre de 

los peces (Kim et al. 2000). 

 

La concentración que presentó un mayor efecto letal fue la de 4 x 106 cel L-1, ya que en 

ésta todos los peces murieron a las tres horas y media de haber iniciado el bioensayo. En ambos 

tratamientos (3 y 4 x 106 cel L-1) los peces mostraron un comportamiento similar que correspondió 

a signos de estrés. Estas observaciones coinciden con las descritas por Kim et al. (2000) quienes 

mencionan que los peces expuestos a C. polykrikoides con concentraciones mayores a 3 x 106 

cel L-1 mostraron un nado violento durante la primer hora de exposición. Asimismo, se ha descrito 

que los peces expuestos al sobrenadante, después de centrifugar células de Cochlodinium tipo 

’78 Yatsushiro, y a las sustancias hemolíticas extraídas del mismo dinoflagelado mostraron 

convulsiones violentas con saltos ocasionales seguidos de pérdida de balance y dificultad para 

respirar y un tiempo de sobrevivencia de 20 a 30 minutos; de forma similar los ratones inyectados 

con extracto de este mismo dinoflagelado mostraron signos paralizantes como ataxia, 

convulsiones y parálisis respiratoria (Onoue y Nozawa 1988, 1989).  

 

Por todo lo anterior, la causa de la mortalidad de L. guttatus expuesto a las mayores 

concentraciones de C. polykrikoides (CPPV-1), pudo deberse por la producción de ROS por parte 

del dinoflagelado y un consecuente daño oxidativo en los peces, además de la secreción de 

mucus en branquias y finalmente la muerte por asfixia. 

 

 

IX. 2. 1. Índices biológicos 
 

En general, el factor de condición es un indicador del bienestar en los organismos 

(Gutreuter y Childress, 1990) y ha sido ampliamente utilizado como indicador de la salud de 

peces para detectar efectos de la contaminación (Couillard et al., 1999). En este estudio, el factor 

de condición obtenido en los pargos no reflejó ningún efecto como resultado de la exposición al 

dinoflagelado ya que no se encontraron diferencias significativas entre los tratamientos, es decir, 

los peces se encontraron en una condición de salud aparentemente similar en todos los 

tratamientos. Sin embargo, de acuerdo a las comparaciones múltiples únicamente existieron 

diferencias significativas de la longitud y peso de los pargos del tratamiento con 3 x 106 cel L-1 
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con el resto de los tratamientos, mientras que los peces del tratamiento con 4 x 106 cel L-1 no 

presentaron diferencias significativas, de tal modo que la talla de los peces no influyó en las 

diferencias de los efectos y la mortandad producidos por el dinoflagelado. 

 

El factor de condición calculado para los juveniles de Lutjanus guttatus utilizados en el 

presente trabajo parece no indicar cambio alguno en el estado de salud durante la exposición al 

dinoflagelado, probablemente debido a que el bioensayo fue agudo, es decir, tuvo una duración 

de 24 horas y dado que el factor de condición toma en cuenta la longitud y peso del pez no se 

registró algún cambio en estas 24 horas, por lo que este índice biológico resulta más útil en 

bioensayos crónicos en donde el tiempo de exposición es más prolongado (desde semanas a 

todo un ciclo de vida) (Rowe, 2003). 

 

El factor de condición medido en este estudio (1.606) ha resultado ser similar al reportado 

por otros autores. Utilizando los parámetros reportados por Rojas-Herrera (2001) para L. guttatus 

y L. peru se obtiene un factor de condición de 1.514 y 1.635, respectivamente; mientras que de 

acuerdo a Soto-Ávila (2004) para L. guttatus es de 1.659. Y según Emata y Borlongan (2003) L. 

argentimaculatus tiene un factor de condición de 1.605; con base a lo anterior se puede asumir 

que el factor de condición encontrado en este trabajo está dentro de lo reportado para algunas 

especies del género Lutjanus. 

 

 El índice biológico de los pargos que sí resultó alterado durante la exposición al 

dinoflagelado fue el índice hepatosomático. Este índice disminuyó al exponer los peces al 

dinoflagelado con concentraciones de 3 y 4 x 106 cel L-1; de modo que el hígado presentó una 

disminución en peso en estos tratamientos comparado al grupo control, sin embargo, esta 

disminución no se vio reflejada en el peso del organismo porque el hígado de los peces 

teleósteos comprende una pequeña fracción del peso total del organismo (Webb y Wood, 2000). 

La afección en hígado fue tal que a partir de esas concentraciones se encontraron efectos letales 

en los peces, como pudo corroborarse con el resto de los análisis realizados en este órgano. 

Comparado al factor de condición, el índice hepatosomático sí resultó útil para evidenciar el 

efecto de exposición al dinoflagelado, porque este índice indica la condición del pez a corto plazo 

(Anderson y Gutreuter, 1983; en Amezcua-Martínez, 2000). Esto puede deberse a la función 

desintoxicante del hígado, que posee un sistema de oxidasas de función mixta que funciona 

inactivando o desintoxicando algunos xenobióticos, además de que la bilis de los hepatocitos 

acarrea los metabolitos de los tóxicos hacia el intestino para excretarlos. Debido al importante 

papel de este órgano, se han medido y observado efectos hepatotóxicos por varios xenobióticos, 
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utilizando al hígado como un sitio para la cuantificación de diversos biomarcadores incluyendo 

mamíferos y peces (Hinton, 1994).  

 

El índice hepatosomático es una razón entre el peso del hígado y del organismo 

completo, de modo que dicho órgano perdió peso al exponer al organismo a concentraciones 

altas del dinoflagelado. Este resultado difiere de lo encontrado comúnmente, ya que el hígado 

suele aumentar en peso después de la exposición a ciertos xenobióticos (Cooke y Hinton, 1999); 

esto también ha sido encontrado en ratones después de suministrarles extracto de la 

cianobacteria Microcystis aeruginosa, productora de hepatotoxinas (Alonso-Rodríguez et al., 

2006). Se ha observado una reducción de masa del hígado debido a la disminución de su 

actividad funcional al cesar la producción de lípidos como suele ocurrir durante la reproducción 

de los peces (Rojas-Herrera, 2001). En algunos estudios se han reportado una disminución en 

peso de hígado después de una exposición crónica, como ha sido el caso de la exposición de 

conejos a sulfuril fluoruro, un plaguicida dañino (Cox, 1997) y ratones expuestos a cloruro de 

cadmio (Health Council of the Netherlands, 2000). También se encontró una ligera disminución 

en peso del hígado de ratones después de inyectarles extracto de Microcystis sp., sin presentar 

daños visibles en la superficie, pero vistos al microscopio mostraron degradación de hepatocitos 

y hemorragia, explicando que esto pudo ser la causa de la disminución en peso (García-

Rodríguez et al., 2002). Además, se ha mencionado que valores pequeños del índice 

hepatosomático en peces está relacionado a efectos de estrés, como se ha encontrado en peces 

expuestos a cadmio (Hutchinson y Manning, 1996), lo cual indicaría daño hepático ligado a 

muerte celular; mientras que valores altos del mismo índice están relacionados al efecto de 

contaminantes. Se ha encontrado un índice hepatosomático mayor en peces de aguas 

contaminadas que en peces de áreas menos contaminadas, como resultado de una hipertrofia 

acompañada de alta actividad enzimática en hígado (Slooff et al., 1983; Shailaja y Rodrigues, 

2003).  

 

 El hígado de los pargos pudo dañarse considerablemente por acción de las especies 

reactivas de oxígeno producidas por C. polykrikoides, como ocurre en las branquias (Taylor y 

Harrison, 2002), ya que se ha encontrado que este órgano es más sensible que otros a la 

oxidación de los ácidos grasos poliinsaturados. De tal forma, que los tejidos han respondido, al 

estrés oxidativo, en un orden de hígado > músculo esquelético > músculo cardiaco (Baker et al., 

1997). Una respuesta similar se ha encontrado en la acumulación de xenobióticos lipofílicos 

(hígado >> branquias ≈ tracto digestivo > músculo) y se han asociado a la cantidad de lípidos en 

los órganos siguiendo la misma relación (García de la Parra et al. 2000).  
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IX. 2. 2. Enzima catalasa 
 

La catalasa es una de las enzimas que contrarresta las especies reactivas de oxígeno 

(ROS) directamente, removiendo el peróxido de hidrógeno (H2O2), el cual es metabolizado a 

oxígeno molecular y agua. Por lo tanto esta enzima se sitúa dentro de la línea principal de lo que 

representa la defensa antioxidante enzimática de los organismos aeróbicos protegiéndolos de los 

daños que estas ROS puedan provocarles (Winston y Di Giulio, 1991; Bagnyukova et al., 2005). 

En algunos experimentos, los peces expuestos a ciertos contaminantes orgánicos (PCBs, BKME 

o PAHs) han mostrado aumentos en la actividad de la catalasa hepática, sin embargo, también 

se han observado disminuciones de la actividad. En general, la catalasa puede presentar tanto 

inhibiciones como inducciones, las cuales dependen tanto de la especie de pez estudiada como 

del tipo de tóxico; por lo que es necesario hacer más investigaciones para elucidar el mecanismo 

de acción (van der Oost et al., 2003).  

 

Como ya se mencionó, C. polykrikoides produce especies reactivas de oxígeno y es uno 

de los factores que inducen la muerte de peces (Kim et al., 1999). En este caso, la enzima 

catalasa de los pargos disminuyó al aumentar la concentración de células probablemente por la 

formación de ROS, ya que se ha encontrado que éstas provocan daños oxidativos en tejidos 

(Kappus y Sies, 1981; Halliwell y Gutteridge, 1984; en Winston y Di Giulio, 1991). Se ha 

reportado que C. polykrikoides produce ROS en concentraciones considerables (≈ 1.2 nmol H2O2 

min-1 104cel-1 y ≈ 0.55 nmol O2
- min-1 104cel-1) durante la fase exponencial de su crecimiento, 

resultado de los procesos metabólicos activos (Kim et al., 1999). En este estudio, los bioensayos 

se realizaron al noveno día del cultivo durante el ciclo de luz, de modo que el dinoflagelado recién 

había pasado por su fase exponencial de crecimiento (día 0 a 8) y estaba iniciando un 

crecimiento desacelerado, condiciones adecuadas para su actividad, quienes contribuyeron 

considerablemente al efecto ictiotóxico del dinoflagelado observado por Kim et al. (1999), ya que 

encontraron que durante el ciclo de luz de un cultivo de C. polykrikoides (aislado de Corea) 

aumentó rápidamente la producción del anión superóxido (O2
-).  

 

 Kim et al. (2002) encontraron concentraciones menores de H2O2 (0.05 nmol min-1 104cel-1) 

y del anión superóxido en C. polykrikoides (aislado en Japón) comparadas a las reportadas por 

otros autores; sin embargo, una posible explicación puede ser el origen de las cepas, ya que una 

fue aislada en Corea y otra en Japón. A pesar de esto en ambos lugares ocurren fuertes eventos 

de marea roja provocados por este dinoflagelado teniendo como consecuencia un fuerte impacto 

económico por la gran mortandad de peces de cultivo (Onoue y Nozawa, 1989). En la presente 
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investigación no se cuantificó la producción de las ROS en C. polykrikoides, sin embargo, se 

encontró una disminución considerable en la actividad de la enzima catalasa en el hígado de los 

peces expuestos a 4 x 106 cel L-1 (de 69.5 a 20.5 µmol min-1 mg prot-1), por lo que es muy 

probable que el estrés oxidativo provocado por el dinoflagelado y reflejado a través de esta 

enzima, haya contribuido a la muerte de los peces. 

 

 La actividad de la catalasa en hígado de peces expuestos a contaminantes también ha 

resultado ser menor, como ha sido el caso del pez Catostomus commersoni, cuya actividad 

enzimática disminuyó de aproximadamente 240 a 150 µmol min-1 mg prot-1 al estar expuesto a 

agroquímicos (Dorval et al., 2005). En otros estudios se ha visto que la inhibición de la catalasa 

ha ocurrido como una respuesta para compensar el efecto de otras enzimas, ya que se ha 

observado que al aumentar la actividad de las enzimas superóxido dismutasa y glutatión 

peroxidasa ocurre una disminución de la catalasa (Bagnyukova et al., 2005). 

 

 

IX. 2. 3. Peroxidación lipídica 
 

 Otro biomarcador que resulta efectivo para tratar de explicar la mortandad de los peces 

por exposición a C. polykrikoides es la peroxidación lipídica. La peroxidación lipídica es una 

respuesta al estrés oxidativo, es decir, también es un daño que puede ser provocado por las ROS 

en las membranas biológicas y su presencia indica que ocurren cambios significativos en la 

función, estructura y organización enzimática de las membranas (Nebert y Gonzalez, 1987; 

Cecchini et al., 1990; en Tagliari et al., 2004).  

 

Las ROS atacan fuertemente a los lípidos poliinsaturados de las membranas celulares, 

provocando una reacción en cadena que aumenta la producción de metabolitos secundarios 

incluyendo al malondialdehido (MDA), lo cual indica ocurrencia de peroxidación lipídica in vivo e 

in vitro (Halliwell y Gutteridge, 1999; en Tagliari et al., 2004). Este MDA fue detectado en los 

pargos expuestos a la mayor concentración del dinoflagelado (4 x 106 cel L-1); el mismo hígado 

de los peces en los que se midió la enzima catalasa fue útil para llevar a cabo la peroxidación 

lipídica, la cual resultó significativa solo en la mayor concentración del dinoflagelado, resultando 

en 18.662 (±2.779) µmoles MDA  g peso húmedo-1, mientras que en el resto de los tratamientos 

osciló entre 0.88 y 1.82 µmoles MDA  g peso húmedo-1. 

 

La peroxidación lipídica también se ha encontrado en las branquias de peces expuestos a 

C. polykrikoides (Kim et al., 1999), y ha sido ligada a un aumento en la permeabilidad de solutos 
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de las membranas branquiales y esto a su vez está conectado a la hinchazón y lisis de las 

vesículas de dichas membranas; además, también ocurre una pérdida en la fluidez de la 

membrana, lo que puede contribuir a una disminución de actividades enzimáticas (Girotti, 1990; 

en Kim et al., 1999).  

 

Los biomarcadores como enzimas antioxidantes y peroxidación lipídica generalmente son 

utilizados para detectar el estrés oxidativo provocado por contaminantes como plaguicidas, 

fertilizantes y metales, entre otros (Gravato et al., 2006); sin embargo, en esta investigación se 

detectó que el estrés oxidativo en los pargos es provocado por los dinoflagelados, como ha sido 

propuesto por Kim et al. (1999). 

 

 

IX. 2. 4. Polisacáridos 
 

Uno de los mecanismos ictiotóxicos, propuestos por Kim et al. (2000) es la secreción de 

mucus de las branquias en peces expuestos a C. polykrikoides. Las células de las branquias son 

atacadas por las ROS, principalmente por el radical hidroxilo (OH•), produciendo daño oxidativo y 

estimulando la producción de mucus. Consecuentemente, esta secreción anormal impide un 

intercambio de agua y oxígeno a través de las branquias, provocando la muerte de los peces por 

asfixia (Marshall et al., 2002). 

 

En este estudio, el daño en las branquias de los pargos fue estimado por la cuantificación 

de polisacáridos en una solución de mucus, encontrando una relación proporcional a la 

concentración de C. polykrikoides, pero solo a partir de 2 x 106 cel L-1. Se cree que el daño 

oxidativo ocurre cuando C. polykrikoides pasa a través de la lamela y las células branquiales son 

atacadas por las ROS que son producidas por el dinoflagelado (LaMont, 1989; en Kim et al., 

1999). 

 

La producción de mucus también se ha observado en otras especies de peces cuando 

fueron expuestos a C. polykrikoides. Kim et al. (2001) encontraron que los peces expuestos 

durante 24 horas a este dinoflagelado con concentraciones mayores a 3 x 106 cel L-1 mostraron 

una separación epitelial severa en las branquias, resultado de un edema en el epitelio secundario 

e interespacios en la primer lamela. Atribuyen este daño a las ROS producidas por el 

dinoflagelado, hecho que influyó en la mortandad de los peces. Kim et al. (2000) también 

encontraron un aumento en la secreción de polisacáridos en las branquias de peces expuestos a 

C. polykrikoides, mientras que Kobayashi (1989) encontró un aumento en la secreción de mucus 
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al exponer peces a la rafidofita Chattonella sp. Esta rafidofita también es productora de las ROS y 

en altas concentraciones provoca mortandad de peces por asfixia (Marshall et al., 2002; Marshall 

et al., 2003). 

 

 

IX. 2. 5. Hemólisis 
 

La detección y cuantificación de las sustancias ictiotóxicas producidas por algunas 

microalgas es un aspecto importante en el monitoreo marino. La hemólisis ha resultado ser una 

causa de ictiotoxicidad, sin embargo, la naturaleza química de las sustancias que la provocan y el 

consecuentemente mecanismo de acción, que es distinto entre las diversas especies, aún es 

desconocido (Eschbach et al., 2001). Mediante un bioensayo que implica la lisis de eritrocitos y 

considerando la determinación fotométrica de la liberación de hemoglobina, es posible detectar y 

cuantificar la actividad hemolítica de extractos de organismos tóxicos. 

 

C. polykrikoides (CPPV-1) puede provocar mortandad de peces a través de sustancias 

hemolíticas como ocurrió en este estudio, ya que la extracción en metanol presentó efectos 

hemolíticos en eritrocitos de L. guttatus; la concentración a la que este dinoflagelado provocó un 

50% de hemólisis (HE50) en dichos eritrocitos fue de 4.88 x 106 cel L-1. Comparando esta 

actividad con otras especies de fitoplancton, C. polykrikoides parecer tener un mayor efecto 

hemolítico, ya que las primnesiofitas ictiotóxicas Prymnesium parvum y Chrysochromulina 

polylepis tuvieron una HE50 de 6.4 x 108 cel L-1 (Hagström y Granéli, 2005) y 5.4 x 1010 cel L-1 

(Simonsen y Moestrup, 1997), respectivamente. Onoue y Nozawa (1989) también encontraron 

efectos hemolíticos en eritrocitos de borrego al ser expuestos al extracto de Cochlodinium tipo 

’78, y constataron la muerte de peces y daños en branquias  al exponerlos a extractos 

hemolíticos de este dinoflagelado.  

 

 Las propiedades hemolíticas de C. polykrikoides se presume que son debidas a la 

presencia de ácidos grasos poliinsaturados (PUFA), como el ácido docosahexaenoico (DHA = 

22:6 n-3) y eicosapentaenoico (EPA = 20:5 n-3) según lo reportado por Lee (1996) quien 

encontró que este dinoflagelado está compuesto de estos ácidos en un 25.3 y 15.3%, 

respectivamente.  Los ácidos grasos poliinsaturados también han sido identificados como 

agentes hemolíticos en el dinoflagelado Gyrodinium aureolum, compuesto por el ácido 

octadecapentaenoico (OPA) (Yasumoto et al., 1990); así como también en la rafidofita 

Chattonella marina, compuesta por el ácido eicosapentaenoico (EPA) (Marshall et al., 2003). Esta 

rafidofita produce ROS, como se ha encontrado también en C. polykrikoides; y se ha descrito, a 
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través de un modelo, que el EPA en presencia del superóxido (O2
-) ocasiona la muerte del 50% 

en peces (LT50) en 83 minutos, o lo que es equivalente a 1 x 106 cel L-1 de Chattonella, esto 

sugiere un efecto sinérgico entre las ROS y los ácidos grasos (Marshall et al., 2003). 

 

Los ácidos grasos poliinsaturados también se han encontrado en grandes cantidades en 

otras microalgas tóxicas; como en las rafidofitas Heterosigma akashiwo y Chattonella antiqua, 

quienes contienen al ácido eicosapentaenoico (EPA) en un 11-16% y 14%, respectivamente 

(Nichols et al., 1987). El dinoflagelado tóxico Gymnodinium catenatum contiene a los ácidos 

eicosapentaenoico (12-14%) y docosahexaenoico (19-25%), los cuales aumentan entre la fase 

exponencial y la estacionaria, y están dentro de los ácidos grasos con una mayor proporción en 

el dinoflagelado (Hallegraeff et al., 1991).  

 

 De forma natural los PUFA aumentan en cantidad en las membranas celulares como 

resultado de la disminución de la temperatura, es decir, actúan como un anticongelante de los 

lípidos de la membrana, de manera que si se aumenta la proporción de PUFA de manera no 

natural, se provocan daños a nivel de membrana (Brett y Müller-Navarra, 1997). También se cree 

que la actividad tóxica de los PUFA se debe a los productos de oxidación derivados de la 

fotooxidación o procesos metabólicos, como los hidroperóxidos y aldehídos (Rontani, 1998), los 

cuales han mostrado inhibición y mortalidad en invertebrados como Artemia salina (Caldwell et 

al., 2003). 

 

Se ha encontrado que las ROS también tienen cierto papel en la actividad hemolítica, ya 

que los eritrocitos son vulnerables al ataque de éstos debido a su alto contenido de lípidos 

insaturados y de hierro en la hemoglobina (Chiu et al., 1982; en Santamaría et al., 2002), por lo 

que experimentan hemólisis a través del estrés oxidativo. Apoyando lo anterior, Santamaría et al. 

(2002) encontraron actividad hemolítica y peroxidación lipídica en eritrocitos de ratón al 

exponerlos al extracto de una anémona productora de ROS, además la hemólisis fue menor en 

los tratamientos que contenían antioxidantes como GSH (glutatión reducido) y DFA 

(desferrioxamina), los cuales inhibieron el efecto de las ROS. 

 

Con base a los resultados obtenidos se comprobó el efecto ictiotóxico de la cepa 

Cochlodinium polykrikoides (CPPV-1) aislada de Bahía de La Paz, B.C.S.. El dinoflagelado 

mostró un efecto ictiotóxico en el pargo Lutjanus guttatus, al aumentar la concentración de 

exposición. C. polykrikoides inhibió la actividad de la enzima catalasa y provocó peroxidación 

lipídica en el hígado de los peces. También aumentó la producción de polisacáridos en las 

branquias y mostró propiedades hemolíticas.  
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X. CONCLUSIONES 
 

⇒ La curva de crecimiento del dinoflagelado ictiotóxico Cochlodinium polykrikoides se  

conformó por cuatro fases: 1) Exponencial, 2) Crecimiento desacelerado, 3) 

Estacionaria y 4) Muerte. Durante la fase exponencial, con duración de ocho días, se 

presentó el mayor crecimiento del cultivo a una tasa de 0.39 divisiones día-1, 

mientras que al término de la fase de crecimiento desacelerado (día trece) se 

alcanzó la máxima concentración con 9.4 x 106 cel L-1. 

 

⇒ El factor de condición de los pargos no reflejó algún efecto provocado por la 

exposición al dinoflagelado, mientras que el índice hepatosomático sí mostró 

respuesta al exponer los peces a partir de una concentración de 3 x 106 cel L-1. Los 

pargos expuestos a 4 x 106 cel L-1 reflejaron una disminución del índice 

hepatosomático del 57.3% respecto al grupo control. 

 

⇒ La enzima antioxidante catalasa del hígado de los pargos resultó afectada a partir 

de una concentración de exposición al dinoflagelado de 2 x 106 cel L-1, y fue 

fuertemente inhibida en un 70.5% al disminuir de 69.46 a 20.52 µmol min-1 mg prot-1, 

de acuerdo a las comparaciones del grupo control y el tratamiento con 4 x 106 cel L-

1, respectivamente. 

 

⇒ Además de la enzima catalasa, la peroxidación lipídica fue otro biomarcador que 

reflejó el estrés oxidativo provocado por los dinoflagelados en los pargos expuestos 

a una concentración del dinoflagelado de 4 x 106 cel L-1.  

 

⇒ La producción de polisacáridos en las branquias de los pargos aumentó a partir de 

una exposición al dinoflagelado de 2 x 106 cel L-1, y se incrementó en un 57.3% al 

exponerlos a una concentración máxima de 4 x 106 cel L-1.  

 

⇒ C. polykrikoides mostró propiedades hemolíticas en eritrocitos de L. guttatus y de 

humanos, y las concentraciones con las que provocó un 50% de hemólisis (HE50) 

fueron de 4.88 y 5.27 x 106 cel L-1, respectivamente. Se encontró que una 

concentración del dinoflagelado de 1 x 106 cel L-1 equivale a 1 µg saponina mL-1. 
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⇒ El efecto letal provocado por C. polykrikoides en L. guttatus puede deberse al 

conjunto de daños, por efectos sinérgicos, que el dinoflagelado ocasiona en el 

pargo, como ocurrió al inhibir la actividad de la enzima catalasa y una peroxidación 

lipídica, así como también aumentar la producción de polisacáridos en branquias y 

poseer propiedades hemolíticas. 



 52

XI. RECOMENDACIONES 
 

 En el presente trabajo se comprobó que a una concentración de 3 x 106 cel L-1 

Cochlodinium polykrikoides provoca la muerte de peces. Este resultado es de gran utilidad 

para aquellos desarrollos costeros como son los cultivos de peces. Por lo que es 

recomendable llevar a cabo un monitoreo del fitoplancton y estar alerta para tomar 

medidas de prevención cuando se encuentra presente este dinoflagelado, ya sea a estas o 

más altas concentraciones. 

 

 La calidad de los reactivos para la preparación del medio de cultivo es clave para obtener 

buenos resultados en el cultivo del dinoflagelado C. polykrikoides. Se recomienda probar 

nuevamente con medio f/2 que en este caso no dio buenos resultados para el crecimiento 

del dinoflagelado debido probablemente al tiempo de almacenamiento de los reactivos. 

Cuando se procedió a preparar medio GSe con reactivos grado analítico y recientes, 

además de extracto de suelo no perturbado de mezquite, se logró producir mayores 

volúmenes del dinoflagelado. 

 

 Para la toma de muestra de sangre de pez es indispensable que esté vivo pero 

suficientemente anestesiado con el fin de evitar los movimientos bruscos que éste pueda 

presentar y así facilitar el manejo de la jeringa y la toma de sangre. No fue posible obtener 

una muestra de sangre en peces pequeños, de aproximadamente 11 cm de longitud, por lo 

que se optó por obtenerla de pargos de mayor talla, aproximadamente de 25 cm de 

longitud.  

 

 Los eritrocitos deben ser almacenados a 4ºC por un tiempo máximo de una semana para 

evitar hemólisis, también deben ser agitados suavemente al menos cada dos días para 

evitar que se precipiten o coagulen. 

 

 Se recomienda profundizar en el posible estrés oxidativo que C. polykrikoides provoca 

analizando, además de la catalasa, otras enzimas antioxidantes como la superóxido 

dismutasa (SOD) y la glutatión peroxidasa (GPx), las cuales actúan sobre el anión 

superóxido y peróxido de hidrógeno, respectivamente. También se aconseja determinar la 

peroxidación lipídica en branquias de peces expuestos a este dinoflagelado. 
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 Es recomendable analizar el efecto que C. polykrikoides puede presentar sobre las 

enzimas transportadoras de iones en branquias, como la Na+/K+-ATPasa y anhidrasa 

carbónica, las cuales forman parte del mecanismo de osmoregulación  de los peces y que 

al verse afectadas pueden provocar daños fisiológicos que ocasionarán asfixia en los 

peces. 

 

 Para apoyar y comprobar que la producción de mucus en los peces surge a partir de 

daños en el tejido branquial, se recomienda llevar a cabo cortes histológicos después de la 

exposición al dinoflagelado. Además, también sería de gran utilidad realizar cortes de 

tejido hepático para determinar el tipo de daño que provoca C. polykrikoides y probar el 

alto grado de afectación, como resultó en el presente estudio. 

 

 También es recomendable aumentar el tamaño de muestra de peces a utilizar en cada 

bioensayo, de tal forma que se obtengan valores con desviaciones menores. Así como 

también se aconseja estudiar el efecto ictiotóxico de distintas cepas de C. polykrikoides 

sobre diferentes estadios de los peces. 
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