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Resumen

El objeto del presente estudio fue determinar Ia toxicidad aguda de Cd, Cu, Fe, Hg, Mn, Pb
y Zn totales para postlarvas de Litopenaeus vannamei, utilizando agua de mar y el método
estatico con recambio. El incremento en la concenfracion redujo el tiempo de
sobrevivencia. La CLsy-96 h (concentracién letal media) para Cd, Cu, Fe, Hg, Mn, Pb y Zn
totales fue de 2.49, 37.3, 44.3, 1.23, 130, 134 y 2.08 mg/L, respectivamente. Todos los
organismos del grupo testigo sobrevivieron en cada uno de los experimentos. El Pb result6
ser menos tOxico, mientras que el mercurio fue el de mayor toxicidad. Para cada metal, no
se observo alguna correlacion entre la concentracidn y la mortalidad de las postlarvas que
alcanzaron la fase de ecdysis. Solo en el experimento con cobre se observd un incremento
en la frecuencia de mudas.

Ademas, se evalud la interaccion entre Cd-Hg, Cd-Zn, Zn-Hg, Hg-Pb, Cu-Zn and Fe-Mn.
La toxicidad de estas mezclas fue evaluada utilizando el concepto de la unidad téxica. En
las mezclas de Cd-Hg, Zn-Hg y Hg-Pb se observé un efecto de sinergismo, mientras que
para las de Cd-Zn, Cu-Zn y Fe-Mn el efecto fue de antagonismo. En ninguna mezcla se
observo simple aditividad. Por ultimo, se evalud la toxicidad de los siete metales en
combinacion, utilizando diferentes factores de aplicacion (FA) (0.01, 0.025, 0.05 y 0.1).
Solo las postlarvas expuestas a 0.01 FA no mostraron diferencias significativas en
mortalidad y crecimiento con respecto a los testigos.

Abstract

The aim of this study was to determine the acute toxicity of total Cd, Cu, Hg, Mn, Pb and
Zn for Litopenaeus vannamei postlarvae using seawater and the static renewal method.
Increased metal conceniration led to reduced survival time. The L.Cs-96 h (median lethal
concentration) for total Cd, Cu, Hg, Mn, Pb and Zn was 2.49, 37.3, 44.3, 1.23, 130, 134 and
2.08 mg/L, respectively. All shrimps survived in the controls of each experiment. Lead was
found to least toxic, while mercury had the higher toxicity, For each metal, no correlation
was observed between the metal concentration and the mortality of the postlarvae that
reached ecdysis stage. In the Cu-experiment, an increase of molting frequency was
observed.

Besides, the interaction between Cd-Hg, Cd-Zn, Zn-Hg, Hg-Pb, Cu-Zn and Fe-Mn was
examined. Toxicities of mixtures of metals were assessed using the toxic-unit concept.
Only in Cd-Hg, Zn-Hg y Hg-Pb mixtures the effect was of synergism, while in Cd-Zn, Cu-
Zn and Fe-Mn the effect was of antagonism. No simple additivity was observed in the
mixtures. Finally, the toxicity of the seven metals in combination was evaluated using
different application factors (AF) (0.01, 0.25, 0.05, and 0.1). Only postlarvae exposed to
0.01 (AF) showed no significant differences in mortality and growth in comparison with
the controls.
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Frias-Espericueta M.G. (2002) Posgrado en Ciencias del Mar v Limuologia

1. INTRODUCCION
Las fuentes de contaminacion de los suelos y de las aguas tropicales y subtropicales se han
incrementado y diversificado como consecuencia del rapido desarrollo de estas areas, que
por su clima favorecen las actividades primarias como la agroindustria, la pesca y la
acuicultura, ademas del crecimiento de los sectores que se dedican a agregar valor a los

productos de estas industrias y a comercializar bienes y servicios.

El impacto de estas actividades y del aumento paralelo de la poblacion que se dedica a las
mismas, es fuente de creciente preocupacion para los sectores politicos y académicos en lo

referente a la preservacidn del ambiente.

Existen numerosos estudios dedicados a detectar y valorar los efectos de las diferentes
fuentes de contaminacion, desde la eutroficacién antropogénica de esteros, lagunas y
estuarios (De la Lanza-Espino, 1994), al uso indiscriminado de plaguicidas (Osuna-Lopez
et al., 1998) y a la acumulacién en aguas y suelos de los metales pesados que tienen origen
diferente, desde la industria minera a la metalmecdnica, electrénica y quimica y los que se

derivan de los plaguicidas (Villanueva y Botello, 1998).

En el caso especifico de los metales pesados, en los tltimos 25 afios se ha dedicado gran
atencion a su presencia en suelos y aguas (Singh y Steinnes, 1994), debido principalmente a
que las actividades antropogénicas han excedido en varios érdenes de magnitud la tasa de
movilizacion natural de estos elementos, lo que cual tiene claras implicaciones en la
contaminacion de los recursos acuaticos, tanto a escala local como global (Phillips y
Rainbow, 1993).

De acuerdo con Stocker y Seager (1981), 84 de los 108 elementos de la tabla periddica se
clasifican como metales, por lo cual las oportunidades de contaminacion metalica son
numerosas; no obstante, no todos los metales representan riesgos para el ambiente puesto
que algunos no son toxicos y otros, ain cuando lo sean, son muy escasos 0 sus Compuestos
son insolubles. Por lo tanto, sélo unos pocos de ellos se consideran en la actualidad como

contaminantes ambientales, aunque algunos metales t6xicos o potencialmente tdxicos son
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muy abundantes en el ambiente natural como es el caso del Al, Fe, y Mn, que constituyen el

8, 5y 0.1% de la corteza terrestre, respectivamente (Lobel ez al., 1991).

Una de las mayores fuentes de preocupacion en lo que se refiere a la contaminacién por
metales pesados es que una vez introducidos al ambiente, no se degradan bioldgica ni
quimicamente, por lo que persisten en €l sistema, ya que los compuestos con los cuales se
asocian (i.e. materia organica) pueden degradarse o alterarse, pero no asi los metales, los
cuales solamente pueden cambiar de forma quimica segin el pH, la temperatura, la
salinidad, las condiciones redox del medio y las actividades bioquimicas, formandose en
algunos casos compuestos que pueden ser todavia mas toxicos que el mismo metal (Bryan,

1976).

De acuerdo con Pdez-Osuna (1996), los efectos adversos de los metales dependen de las
actividades biolégicas que afectan. Existe un balance muy delicado entre los organismos y
el ambiente, el cual estd determinado por la utilizacién de los metales en algunas reacciones
enzimaticas celulares, y por su bioacumulacion hasta niveles toxicos lo cual causa efectos
que se caracterizan, en general, como perturbaciones sobre una amplia variedad de sistemas
enzimaticos en los compartimentos intracelulares. Estas manifestaciones toéxicas han sido
observadas en todos los animales estudiados, incluyendo 2 los organismos acuaticos y al

hombre mismo (Paez-Osuna, 1996).

Por lo anterior, el conocimiento del efecto toxico de las substancias quimicas sobre la biota
acuatica es especialmente importante cuando se trata de resguardar las especies y los
ecosistemas (Espina y Vanegas, 1996). Para poder evaluar el nivel de riesgo para el
ecosistema son necesarias evidencias tanto bioldgicas como quimicas (Cairns y Pratt,
1989), que se puedan obtener directamente a traveés de pruebas toxicoldgicas. En dichas
pruebas se usan las respuestas de los organismos acuaticos para detectar y cuantificar la
concentracion y el efecto de una o mas substancias, desechos o factores ambientales solos o

en combinacion sobre un organismo determinado.
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De acuerdo con APHA-AWWA-WPCF (1989) las pruebas de toxicidad son ttiles para una

variedad de propositos que se refieren:

a) a la deteccion de la adaptacion de la vida acuatica a las condiciones ambientales,

b) para detectar los factores ambientales favorables o desfavorables,

¢) los efectos de factores ambientales sobre el grado de toxicidad de substancias de
desecho,

d) 1a toxicidad de substancias de desecho sobre os organismos de prueba,

e) la sensibilidad relativa de los organismos acuaticos a un efluente o téxico en particular,

f) al tipo, grado y duracidn del tratamiento para el control de la contaminacién de las
aguas,

g) la cantidad de efluentes descargados a un cuerpo acuatico, enire otros.

La exposicion a substancias toxicas causa estrés en los organismos, los cuales se vuelven
mucho mas sensibles a parasitos y enfermedades (APHA-AWWA-WPCF, 1989), Por lo
tanto, las pruebas de toxicidad son necesarias para la evaluacidn de la contaminacién del
agua, debido a que las pruebas fisicas y quimicas por separado no son suficientes para

evaluar los efectos potenciales de los téxicos sobre Ia biota acuatica (Tarzwell, 1971).

De acuerdo con Simkiss y Mason (1983), la vida se ha desarrollado de una manera selectiva
en relacién a los constituyentes quimicos mayoritarios en la tierra. Estos elementos se
encuentran dentro de tres grupos principales en funcion del uso en los procesos bioldgicos:
seis (H, O, C, N, S y P) estan incluidos en los principales componentes orginicos de la
célula, como carbohidratos, lipidos, proteinas y acidos nucleicos; y cinco (K, Ca, Na, Cl y
Mg) en la composicién idnica de los fluidos intra y extracelulares. Finalmente hay un gran
grupo de elementos que son requeridos sdlo en cantidades traza para una amplia variedad
de actividades metabdlicas. Algunos de éstos son metales y tienen una amplia variedad de
funciones, de las cuales la actividad de metaloenzimas y el transporte de oxigeno son de las

mas conocidas.

En general, los metales pesados se caracterizan por su gran afinidad con el azufre, razén

por la cual pueden inactivar diversas enzimas ya que se enlazan a los grupos sulfidrilos
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(SH), grupos carboxilos (COOH) y aminas (NHz) de las proteinas (Espina y Vanegas,
1996). Entre las enzimas cuya actividad es alterada por la exposicidn a los metales pesados
destacan la Na-K-ATPasa (Hansen et al., 1992; Pequeux, 1995) asi como la lactato
deshidrogenasa, las lipasas, amilasas y proteasas del hepatopdncreas en los crustaceos, de la

glandula digestiva en los moluscos y en el higado de peces (Reddy y Fingerman, 1994).

Viarengo (1985) concluye que cuando un metal entra a la célula, este se une a componentes
celulares de bajo peso molecular, la mayoria de los cuales son sustratos de actividades
enzimaticas; ademas de unirse al glutation (principal compuesto tiol no proteico) el cual
tiene la importancia bioldgica, junto con el NADH y NADPH, de mantener el potencial
Oxido-reduccién de la célula (Reed y Beatty, 1980) y que representa una forma de
conjugacién y desintoxicacion de metales pesados en las células del higado y del rifién
(Viarengo, 1985). Segun Chang y Cockerham (1994) la mayoria de las sales inorgénicas de
los metales (Pb, Hg, As y Cd) son nefrotdxicas y producen dafio al rifion, mientras que las

formas organicas como metil-Hg y 6rgano-Pb son altamente neurotdxicos.

Bowen (1966) clasifico las métalo-enzimas en funcién del grupo prostético: (a) métalo-
proteinas, como aquellas que no tienen grupo prostético y el metal es ligado directamente a
la proteina, (b) métalo-porfirinas, en las cuales el metal es quelado por un grupo prostético
porfirinico y (¢) métalo-flavinas, que son las que contienen un grupo prostético flavina a la

cual esta unido el metal.

De acuerdo con Carvalho et al. (1994) y Gonzalez-Farias et al. (1996), la aplicacién de
grandes cantidades de plaguicidas en las zonas agricolas tropicales es una actividad muy
comun. Por ejemplo, estos autores encontraron que en las areas agricolas colindantes con el
sistema lagunar-estuarino Altata-Ensenada del Pabellon se aplican grandes cantidades de
carbamatos y organofosforados (hasta 3.3 kg/ha) y que debido a la escurrentia desde las
areas agricolas, grandes cantidades de estos productos son descargadas rapidamente a las
aguas costeras (Mee er al, 1991). Esto, ademis de incrementar la concentracién de
plaguicidas en las zonas costeras, donde se encuentran ubicados los laboratorios de

produccién de postlarvas y las granjas camaronicolas, tiene como consecuencia un
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incremento en la concentracion de algunos metales pesados, va que estos elementos forman

parte de algunos de estos agroquimicos (Forstner y Wittman, 1981).

De acuerdo con Campbell y Tessier (1991), los sedimentos actian como un importante
reservorio de metales pesados, con niveles de concentracion de 1000 a 5000 veces
superiores a los que se encuentran en la columna de agua (Livett, 1988). En algunas
ocasiones los sedimentos liberan metales al agua suprayacente, llegando incluso a exceder
los niveles de concentracion de las aguas intersticiales (Carignan y Tessier, 1985; Tessier et
al., 1989). Esto es de vital importancia ecolégica, ya que la columna de agua funciona
como hdabitat de una comunidad abundante y diversa, incluyendo las postlarvas de los

camaroncs.

Parte de la problematica de manejo y produccién de postlarvas de camardn en los
laboratorios comerciales del noroeste de México reside en la calidad del agua,
particularmente en aquellos cuyas aguas de suministro son subterrdneas y/o intersticiales.
Estas frecuentemente contienen algunos metales pesados, cuyos efectos toxicos pueden
repercutir sobre la sobrevivencia y la densidad de la poblacién en sus diferentes estadios
larvarios en los laboratorios de produccién de larvas, ademas de juveniles y los adultos en

el caso de las granjas camaronicolas.

Por este motivo, es evidente la importancia de estudiar los niveles de concentracion de los
metales pesados disueltos en las aguas de uso de los laboratorios y de las granjas
camaronicolas y, mediante experimentos, establecer niveles de calidad del agua para el
manejo y cultivo de postlarvas de Litopenaeus vannamei, que es la finalidad de este trabajo,
en ¢l cual se establecen las concentraciones letales de algunos metales para estos
organismos y como estas pueden ser modificadas por la presencia de otros factores

adversos, en este caso representados por otros metales.
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2. ANTECEDENTES
Durante el ultimo medio siglo se han registrado varios eventos de toxicidad por metales
pesados en humanos. Entre los més conocidos destaca la enfermedad de Minamata (Japon)
causada por e} Hg (metil-mercurio) el cual afecta severamente el sistema nervioso central,
lo que provocd que 798 personas que consumian habitualmente peces y moluscos
contaminados con Hg enfermaron, y 107 de ellas perecieron (Phillips y Rainbow, 1993).
Un caso similar fue observado por Bakir et al. (1973) los cuales mencionan que la
poblacion al norte de Irak sufrié una intoxicacion masiva debido al consumo de semillas de

trigo importados de México, que fueron tratados con metil-mercurio.

Hagino y Yoshioka (1961) postularon que la enfermedad “itai-itai” (por los gritos de
sufrimiento por parte de las personas que la padecian) que aparecid en los 60’s en Japon,
era debida a una intoxicacion crdnica por Cd. De acuerdo con Forstner y Wittman (1981) y
Mance (1987), de alrededor de 200 personas que la contrajeron, 100 murieron a causa de

esta enfermedad.

Aungue no relacionados con la salud publica, se han registrado casos de toxicidad aguda
también para otros organismos. Por ejemplo, D’Itri (1972), observé que el Hg, utilizado en
fungicidas, fue el responsable de severos dafios a las poblaciones de aves en Suiza. Como
estos, hay varios otros casos citados en los cuales los efectos fueron letales. Sin embargo,
todos pueden ser acompaiiados por un nimero de incidencias de impactos subletales,
debido a la exposiciéon cronica de la poblacion a bajas concentraciones de metales en su

entorno (Phillips y Rainbow, 1993).

Estudios sobre la toxicodinamica y mecanismos de toxicidad de los metales pesados en
organismos acuaticos han sido previamente publicados; entre los cuales podemos citar los
trabajos de Bryan (1967) quien encontré diferencias funcionales en los musculos de
Homarus vulgaris, notando que los musculos que se contraian mas ripidamente tenian
concentraciones de zinc mas bajas que los misculos que se contrajan mdas lentamente.
Rainbow (1993) menciona que el zinc inhibe la enzima arginina-quinasa, la cual cataliza la
formacién de arginina-fosfato, un compuesto de elevada energia que permite la rapida

refosforilacidn del ADP durante 1a contraccion del mmisculo.
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Con respecto a la toxicidad de los metales pesados, destacan los trabajos de Bryan (1976b)
quien cita que el Hg es mas toxico para Acartia sp. que para Artemia sp., probablemente
porque el tegumento de la segunda posee una mayor impermeabilidad que el de la primera.
Madsen (1992), en un experimento con Crangon crangon, encontrd que [os organismos

jovenes son mas sensibles al arsénico que los organismos adultos.

Vernberg et al. (1974) expusieron a Uca pugilator a 1.8 ppb de Hg y encontraron que el
consumo de oxigeno en la zoea I disminuyo, en tanto que en la siguiente fase (zoea II) la
tasa no cambi6 con respecto a los testigos, y Hughes (1976) sefiald que el cobre, cadmio y

zing, interfieren con la captacién de oxigeno al nivel branquial.

Con respecto a trabajos Ilevados a cabo sobre la toxicidad aguda, Hubschman (1967) sefiala
que la concentracion letal media del cobre (CLsp-96 h) es de 3 mg/L en el caso de
Orconectes rusticus; Connor (1972) y Waldichuk (1974) sefialan que en el crusticeo
Crangon crangon la CLso-48 h de Cu es 29.5 y 3.3 mg/L, respectivamente. Johns y Miller
(1982) y Correa (1986) obtuvieron una CLs¢-96 h de Cu de 0.1 mg/L con Cancer irroratus
y Macrobrachium carcinus, respectivamente; mientras que Uma-Devi y Prabhakara-Rao
(1989) encontraron que para los juveniles de Uca annulipes y Uca triangularis las CLs-96

h de Cu fueron de 12.82 y 14.81 mg/L, respectivamente.

El trabajo de Thorpe y Costlow (1989) es de gran relevancia por sus posibles repercusiones
ecologicas y pesqueras, ya que sus resultados se pueden relacionar con el reclutamiento de
varios recursos o sobre la disponibilidad del alimento natural para los mismos. Estos
autores determinaron la CLso-96 h de Cd para las siguientes especies: Homarus americanus
(0.078 mg/L), Cancer magister (0.247 mg/L), Cancer irroratus (0.15 mg/L), Eurytemora
affinis (0.99 mg/L) y Paragrapsus cuadridentatus (0.62 mg/L); finaimente, para larvas de
Tisbe holothuriae, Portunus pelagicus, Portunus sanguinolentus y Charylodis feriatus, las
CLsp-48 h fueron 0.645, 0.380, 0.250 y 0.250 mg/L, respectivamente.

En lo referente a los trabajos de toxicidad aguda de metales pesados para camarones

peneidos, se pueden mencionar los de Bahner y Nimmo (1976), quicnes determinaron que
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la CLs-96 h de Cu en Farfantepenaeus duorarum es de 4.6 mg/L; y de Espina y Vanegas
(1996), que mencionan que las CLsp-96 h de Cd para juveniles de Farfantepenaeus aztecus

y Litopenaeus setiferus son de 1.32 y 3.04 mg/L, respectivamente, entre otros.

De acuerdo con Paez-Osuna y Frias-Espericueta (2001), entre los metales que representan
un mayor riesgo para la salud y que mas se movilizan de manera cotidiana dado su empleo
extendido, sobresalen el Pb, Hg y Cd y estos elementos son los de mayor prioridad para la
EPA (1991). Asi mismo, las aguas municipales y la produccién de fertilizantes constituyen
una considerable fuente antropogénica de Fe, Mn y Zn, entre otros (Paez-Osuna, 1996),
aunado al alto uso de compuestos de Cu como algicida en las granjas camaronicolas del

Noroeste de México.

Las concentraciones naturales tanto en el agua de rios y del mar se encuentran enlistadas en
numerosos textos (e.g. Bruland, 1983; Millero, 1996). Desafortunadamente, es muy escasa
la informacién disponible respecto a los niveles de concentracion de metales pesados en las
aguas tanto riverinas como lagunares y costeras, zonas donde se localizan la mayoria de las

laboratorios de produccion de larvas y granjas camaronicolas.

No obstante, Paez-Osuna y Frias-Espericueta (2001) resumen el intervalo de concentracién
de metales pesados disueltos en las aguas de diférentes lagunas costeras de México. En
dicha revision Cu, Cd, Zn, Pb y Fe oscilan entre 0.3-2.8, 0.1-29.3, 1.7-111, 0.1-69.1 vy 1-46
ng/l, respectivamente. Con respecto al Mn, Astorga-Castro (en prep.) determiné valores de
hasta 70 pg/l en efluentes de granjas camaronicolas ubicadas en la regién de Guasave,

Sinaloa.

Por lo anterior y debido a la gran importancia comercial del recurso camardn, se requieren
estudios de toxicidad aguda por metales pesados en los primeros estadios larvarios de las
varias especies de peneidos y en especial de Litopenaeus vannamei que actualmente es la
més utilizada utilizan en la camaronicultura en México, ya que estos estadios son mas

sensibles a toxicos que los adultos.
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Ademas, por ¢l incremento gradual en el nivel de concentracién de los metales en los
sedimentos y en la columna de agua de riés, estuarios, esteros y de la zona costera en
general, y al hecho que los laboratorios y granjas camaronicolas estan localizados en la
zona costera, éstos pueden experimentar los efectos de los metales pesados, lo que puede
repercutir de una manera negativa en la sobrevivencia y en el desarrollo fisiolégico de las
larvas de L. vannamei, con las consiguientes pérdidas econdmicas para una actividad

comercial que actualmente ha tomado mucho auge en nuestro pais.

Es por lo anterior que se consideré importante el determinar el nivel de toxicidad de los
metales pesados totales Cd, Cu, Fe, Mn, Pb, Zn y Hg para postlarvas de Litopenaeus
vannamei de manera individual y observar como esta toxicidad es modificada al combinar
los metales, asi como algunos efectos que tienen estos metales a diferentes concentraciones

sobre estos organismos en la fase de ecdysis y sobre el consumo de alimento.
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3. OBJETIVOS

3.1. Objetivo general

Obtener la concentracion letal media individual de siete metales pesados (Cd, Cu, Fe, Hg,

Mn, Pb v Zn) y de la combinacién de algunos de ellos para postlarvas de Litopenaeus

vannamei, y de esta forma conocer la capacidad de tolerancia a través de la evaluacion de la

sobrevivencia y del consumo de alimento.

3.2.- Objetivos especificos

Obtener 1a concentracion letal media a las 24, 48, 72 y 96 horas de la exposicion
individual a cadmio, cobre, hierro, mercurio, manganeso, plomo y zine, y con base en
estos resultados estimar el nivel de toxicidad de cada uno de estos elementos en
postlarvas de Litopenaeus vannamei.

Obtener la concentracion letal media a las 24, 48, 72, y 96 horas de exposicion de las
mezclas (1:1, unidades toxicas) de Cd-Zn, Cu-Zn, Zn-Hg, Cd-Hg, Hg-Pb v Fe-Mn, y
determinar si existe un efecto antagoénico, sinergético o aditivo de las mismas,

Conocer el efecto de proceso de ecdysis en la sensibilidad de las postlarvas de L.
vannamei expuestas a metales pesados solos o en combinacion.

Determinar si existe algun efecto agudo de la mezcla de todos los metales en
concentraciones iguales a los niveles permisibles de cada uno sobre las postlarvas de L.
vannamei.

Determinar el efecto a diferentes niveles de concentracién de Cd, Cu, Fe, Mn, Hg, Pb y
Zn sobre el consumo de alimento de postlarvas de Litopenaeus vannamei.

Determinar la resistencia fisiologica de las postlarvas de Litopenaeus vannamei en
comparacion con otras especies de decapodos.

Establecer el nivel de toxicidad de estos metales pesados y con base en ello sugerir
niveles de calidad del agua adecuados para la sobrevivencia de postlarvas de

Litopenaeus vannamei en sistemas de cultivo o en el medio natural.
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4. MATERIAL Y METODOS

De acuerdo con APHA-AWWA-WPFC (1989), el protocolo para pruebas de toxicidad debe
considerar todos los aspectos del experimento que pueden afectar la calidad de los datos
obtenidos. Esto comprende el muestreo y manejo de los organismos, asi como el origen y
condicidn de los mismos y los procedimientos de prueba. De aqui la importancia de realizar
los experimentos con base en estrategias y metodologias previamente probadas y es por
esto que los experimentos se llevaron a cabo con base en protocolos ya establecidos y
descritos, por ejemplo, en los trabajos de Chin y Chen (1987), Chen y Chin (1989), Frias-
Espericueta ef al. (1999, 2001).

Se llevaron a cabo siete experimentos para los metales individuales y seis para las
siguientes mezclas (1:1) (Cd-Zn, Cu-Zn, Zn-Hg, Cd-Hg, Pb-Hg, y Fe-Mn) y uno més con la
combinacioén de los siete metales utilizando diversos factores de aplicacion, (0.1, 0.05,
0.025 y 0.01). De acuerdo con Cairns y Pratt (1989) uno de los principales problemas del
uso de experimentos es la variabilidad de los datos obtenidos; para resolver esto, cada
experimento (individual y combinado) se realizé con concentraciones diferentes de cada
uno de los elementos a trabajar en tiempos diferentes, es decir, para completar un
experimento se requirieron de 8§ a 10 grupos de organismos obtenidos con reproductores
diferentes (Kraus ef al., 1988), lo que permitié obtener un valor de la concentracion letal
media (CLso) para cada metal mas representativo para las postlarvas de Litopenaeus

Vannamer.

Esta especie de invertebrado fue seleccionada como organismo de prueba por su gran
importancia comercial en la camaronicultura del pais, por su amplia distribucion en et
Noroeste de México, por su habilidad para adaptarse a condiciones de laboratorio y porque

existe informacion sobre algunos aspectos bioldgicos.
Cada 21-30 dias se realizo un viaje a un laboratorio de produccion de larvas (en funcién de

sus ciclos de produccion) para obtener los organismos de prueba (500 postlarvas por

experimento); dichos laboratorios se localizan a distancias relativamente cortas de

11



Mazatlan, Sinaloa (40-120 km), que minimizo el estrés de los organismos durante el

transporte,

Las postlarvas se transportaron al Laboratorio de Microalgas de la Facultad de Ciencias del
Mar de la Universidad Auténoma de Sinaloa, donde se colocaron en un recipiente de
plastico previamente lavado con 4cido clorhidrico (2M) y 4cido nitrico (2M) y desinfectado
con hipoclorito, en el cual se mantuvieron durante tres dias para su aclimatacion. Cada 24
horas se efectud un recambio de agua (30-95%), y los camarones se alimentaron ad libitum

dos veces al dia con nauplios de Artemia sp.

Posteriormente, las postlarvas se trasladaron a vasos de precipitado de vidrio (600 mi)
colocando 10 organismos por recipiente en 300 ml de agua, los cuales fueron aereados
constantemente y se les alimenté de la misma manera que en el periodo anterior. Cada 24 h
se recambio el agua y las postlarvas se mantuvieron por tres dias en esta condicion antes de
iniciar la fase experimental, para reducir los efectos del estrés ocasionado por la

transferencia y la manipulacién (Allan et al., 1990).

El agua de mar utilizada en los bioensayos fue bombeada directamente de la zona costera
aledafia al laboratorio de Microalgas de Ia Universidad, la cual fue filtrada mediante un
sistema de filtros de 10 a 1 pm, y finalmente tratada con carbono activado. Para conocer su
composicién quimica y verificar que la mortalidad que se presentd en los experimentos se
debi6 exclusivamente a los metales pesados agregados, el agua utilizada se caracterizod
periddicamente mediante los andlisis y métodos siguientes: salinidad mediante un
refractometro, pH mediante un potenciometro, alcalinidad por titulacidn potenciométrica
(Culberson et al., 1969), amonio por colorimetria (Solorzano, 1969), nitritos, nitratos y
fosfatos por colorimetria (Strickland y Parsons, 1972). Ademas se cuantificaron los niveles
de concentracion de metales pesados Cd, Cu, Fe, Mn, Pb y Zn por espectrofotometria de
absorciéon atomica, después de filtrar 10 litros de agua a través de membranas de
nitrocelulosa MILLIPORE tipo HA de 0.45 pm de abertura de poro (Osuna-Lopez et al.,
1989).

12
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Para la determinacion de los metales en la fraccion disuelta, éstos fueron preconcentrados al
hacer fluir la muestra (2-5 ml/min, regulada con una bomba peristaltica) a través de una
columna de vidrio cromatografica empacada con resina de intercambio catidnico (Chelex
100) y una vez que toda la muestra fluyd por la resina, ésta fue eluida con HNO: 2M
(Bruland et al., 1979). Posteriormente el eluato se concentré a sequedad (90°C) y los
metales puestos en disolucidon con HNO; 2M para su cuantificacion por espectrofotometria

de absorcion atomica.

4.1 Pruebas de toxicidad individuales

Como se comento anteriormente, los organismos fueron colocados en vasos de precipitados
de 600 ml (de vidrio), cada uno con 10 postiarvas PL17 y 300 ml de la solucion de prueba.
Los experimentos se llevaron a cabo con 7-9 concentraciones diferentes y con un testigo
para cada metal y cada experimento. Las pruebas con cada concentracién y con el relativo

testigo se realizaron por triplicado en todos los casos.

Las concentraciones para cada bioensayo se prepararon de la siguiente manera: sobre papel
PARAFILM se pes6 en una balanza digital, la cantidad de sal requerida para formar una
solucion madre de 1 mg/ml para cada metal, que se disolvié en un matraz de aforo de 1000
ml con la ayuda de un agitador magnético. Todos las sales utilizadas (CdCl,, CuCl,,

FeCl;#6H,0, HgCly, MnCl,4H,0, PbCl, y ZnCly) fueron de grado reactivo.

Después se colocaron en un matraz de Erlenmeyer de 2000 ml las cantidades necesarias de
la solucion madre (1mg/ml) con micropipetas para obtener la concentracién requerida y se
afiadieron 1,500 ml de agua mar previamente filtrada. Este procedimiento se repitié para las
concentraciones de cada experimento. Esta solucidon de prueba se colocd en los tres
recipientes (por triplicado) con la concentracién correspondiente, y finalmente se inicid el

experimento, con duracién de 96 h.
Cada 24 h se midieron la temperatura, el oxigeno disuelto y el pH y se realizé un recambio

de agua (aprox. 95%) de acuerdo al método estatico para pruebas de toxicidad descrito por

Buikema ef al. (1982). Para prevenir la pérdida de postlarvas durante el recambio, el agua
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fue retirada mediante una débil succiéon con mangueras, la cual se encontraba cubierta de

una malla fina (Kraus ef al., 1988; Wong ef al., 1993).

Asi mismo, cada 12 horas se observaron los organismos para determinar su
comportamiento y la mortalidad, y de acuerdo con Ahsanullah et al. (1981), los organismos
muertos fueron retirados en cada observacién. Se consideré que una postlarva estaba
muerta cuando no reaccioné al contacto de una vara de vidrio (Chen y Chin, 1987; Frias-

Espericueta et al., 2001).

El calculo de la concentracién letal media (CLsg) fue estimado por anilisis paramétrico
Probit (Rand, 1980; APHA-AWWA-WPCF, 1989), el cual se realizdé con un programa de
computo. Dicho programa genera una linea de ajuste Optima entre el logaritmo de las
concentraciones probadas y el porcentaje de mortalidad o mortalidad Probit, que a su vez
calcula la concentracidn que causa el 50% de mortalidad para un tiempo dado (24, 48, 72,
96 horas de exposicién al téxico), asi como la normalidad de los datos y los limites de

confianza al 95% (Finney, 1971).

Para establecer si dos CLs son estadisticamente diferentes (p = 0.05), se llevé a cabo una
prueba de comparacion entre estas (prueba z) por el método proporcionado por APHA-
AWWA-WPCF (1992).

Durante las pruebas de toxicidad, la evaluacion del consumo de alimento se llevo a cabo
mediante el método propuesto por Frias-Espericueta et al. (2000): después del recambio de
agua se colocaron 200 nauplios de Artemia sp. en cada recipiente y los nauplios restantes se
cuantificaron antes del siguiente recambio en muestras de 5 ml de la solucién por
recipiente, y observando el nimero de nauplios/ml y de esta forma se extrapolo el total de
nauplios en los recipientes. Por diferencia se obtuvo el consumo total y el consumo

individual se calculd considerando las postlarvas sobrevivientes.

14



Frias-Espericueta M.G. (2002) Posgradg en Ciencias del Mar y Limnologia

4.2 Pruebas de Toxicidad con mezclas

De acuerdo con Stromgren (1980), los efectos téxicos de los metales, se verifican
normalmente mediante experimentos que consideran solamente la toxicidad de un solo
metal. Sin embargo, en la naturaleza los organismos estdn expuestos a una mezcla de
muchos elementos y en particular existe poca informacion sobre ¢l efecto de combinaciones

de dos o mas metales.

Por este motivo, predecir una respuesta con base en pruecbas con metales individuales puede
llevar a decisiones equivocadas (Negilski ef al., 1981), ya que la toxicidad de mezclas de
sustancias toxicas puede diferir de la simple suma del efecto tdxico de sus componentes,
debido a las interacciones de sinergismo y antagonismo, de acuerdo a las cuales una
combinacién de metales puede resultar en aumento o disminucion de la toxicidad
individual, que se puede reconocer analizando los resultados de pruebas disefiadas con esta
finalidad (Vermeulen, 1995).

Se llevaron a cabo seis pruebas de toxicidad de las mezclas de dos metales, considerando
una razén de toxicidad de 1:1 en cada caso. Tanto la razén de toxicidad como las unidades
toxicas se calcularon de acuerdo a la formula descrita por Lioyd (1961), Sprague y Ramsay
(1965), Chen y Chin (1988) y Vanegas et al. (1997):

RT = (Ml-NOI‘l‘l) / (LCso M]) . (Mz-NOI‘ﬂ) / (LCso Mz)
UT = (M;-Nom) / (LCso M) + (M2-Nom) / (LCsp M3)

Donde.

RT= razoén de toxicidad

UT= unidad de toxicidad

M;-Nom, M,-Nom = concentracion nominal de cada uno de los metales en sus respectivas
soluciones.

LCso My , LCso Mz = valor de la LCs—96 h de cada metal cuando las postlarvas fueron
expuestas a los bioensayos individuales.

M; = metal uno
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M, = metal dos

Ahsanullah et al. (1981) sugirieron que para ciertos toxicos, entre ellos los metales, los
experimentos de 96 h son demasiados cortos para determinar adecuadamente los efectos
toxicos del elemento, pero son necesarios para obtener los valores de seguridad y ademas,

para el calculo de las unidades tdxicas (UT) utilizadas en los bioensayos de las mezclas.

Se trabajaron diferentes concentraciones (equivalentes a diferentes UT) en funcion de las
respuestas que se fueron obteniendo; el intervalo de unidades téxicas (UT) varié de 0.05
hasta 10. Como en los bioensayos individuales, éstos también se hicieron por triplicado y
con su respectivo control, igualmente por triplicado. En general, toda la metodologia
durante el bioensayo de las mezclas fue similar a las pruebas de toxicidad individual, con la
diferencia que el bioensayo con las mezclas tuvo una duracion de 168 h de exposicién

continua.

Las pruebas de toxicidad conjunta se llevaron a cabo con mezclas de los siguientes metales:
Cd-Zn, Zn-Cu, Zn-Hg, Cd-Hg, Hg-Pb y Fe-Mn. Para verificar la existencia de interaccién
entre la toxicidad de los dos metales, se calcul6 la toxicidad de las mezclas de dos metales
por medio de las sumas de las unidades toxicas de cada uno de los metales (Ward y Parrish,
1982; Vermeulen, 1995).

De acuerdo con Sprague (1970), Marking (1985), Chen y Chin (1988) y Vanegas et al.
(1997), si en un ensayo se observa una respuesta mayor que la esperada de los organismos
de prueba cuando éstos son expuestos a una unidad toxica (UT) menor a 1, el tipo de
interaccion de los componentes es sinergética, cuando es igual a 1 UT es estrictamente
aditiva, y si no se observan respuestas o éstas son menores que la esperada cuando la UT es

mayor a 1, el efecto es antagdnico.

Para corroborar el efecto de la mezcla sobre los organismos de prueba, se llevé a cabo una

prueba de independencia (chi cuadrada) (Sokal y Rohlf, 1979).
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4.3 Prueba de toxicidad con diferentes factores de aplicacién

Este bioensayo consistié en la combinacion de los siete metales en cuestion (Cd, Cu, Fe,
Hg, Mn, Pb y Zn), el cual tuvo una duracion de 21 dias. En este experimento también se
utilizaron 10 postlarvas PL17 por cada recipiente y se utilizé el mismo método estatico, con

recambios diarios de las soluciones de prueba (Buikema et al., 1982).

En general, todos los procedimiento de aclimatacién, mantenimiento, alimentacion, toma de

parametros y observaciones fueron las mismas que los bioensayos anteriores.

Para e] cdlculo de las concentraciones de cada metal de la muestra, se utilizo la LCsp-96 h
de cada uno de los metales probados en los experimentos individuales. Estos valores se
multiplicé por el factor de aplicacion de 0.1, y de esta manera se obtuvo una concentracion
de cada uno de los siete metales, las cuales se combinaron en un vaso de precipitados de
1500 ml y se agregé agua de mar hasta obtener el volumen deseado y de esta forma obtener
la solucidén de prueba. Este mismo procedimiento se repitié con los factores de aplicacion
de 0.05, 0.025 y 0.01. Dichas soluciones de prueba y los testigos también se trabajaron por

triplicado.
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5. RESULTADOS

5.1 Caracteristicas quimicas del agua de mar

Los valores de las diferentes caracteristicas quimicas del agua usada en este trabajo se
encuentran en el intervalo considerade normal para agua de mar (APHA-AWWA-WPCF,
1992). En especial, en lo que se refiere a la concentracion de metales pesados, todos los
valores se encuentran en niveles de por lo menos un orden de magnitud ‘inferiores a los de
la menor concentracion que se utilizd en los experimentos (Tabla 1), por lo cual se deduce
que los efectos téxicos registrados en el presente estudio se debieron exclusivamente al

metal afiadido o a los metales afiadidos a los recipientes de prueba.

Tabla 1. Caracterizacién del agua utilizada en los experimentos. En el caso de los metales,
se dan los intervalos de las concentraciones de agua usada en los testigos (ug/L) (disueltos)
y los de las concentraciones nominales usadas en las pruebas (mg/L). N.A.= no analizado.

Variable Testigos Concentraciones nominales
Alcalinidad total: 2.12-2.15 meg/] Cd: 0.3-04 1-25
pH: 8-8.1 Cu: 8-13 12-128
Amonio-N: 9-13 pg/l Fe: 1.6-2.9 30-80
Nitrito-N: 4-5.3 pg/l Mn: 1.5-2.3 50-350
Nitrato-N: 222-284 g/ Pb: 1.1-1.3 60-350
Fosfato-P: 70-83 pg/l Hg: N.A. 0.5-3
Salinidad: 34-36 “/g, Zn: 6.7-8.5 1-30

Algunos factores ambientales como la temperatura, la salinidad y el pH del agua, pueden
tener un marcado efecto sobre los valores de la CLsy en determinadas pruebas de toxicidad
(McLeese, 1974). Por ejemplo, McLusky y Hagerman (1987) observaron que al variar
significativamente estos pardmetros, los tiempos de sobrevivencia del crusticeo Praunus
flexuosus eran alterados. Notaron a demas que la maxima toxicidad de algunos metales
ocurre a altas temperaturas y a bajas salinidades y que disminuye en forma paralela con ia
disminucién y aumento de estas variables, aunque esto depende en gran medida de que
tanto se aleje la salinidad del punto isosmoético (Pequeux, 1995); esta misma situacion

ocurre para varios invertebrados acuaticos (McLusky et al., 1986), por lo cual es importante
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mantener relativamente constantes las caracteristicas ambientales cuando se lleva a cabo

este tipo de pruebas.

Por este motivo, es relevante resaltar que durante los experimentos la salinidad y el pH se
mantuvieron dentro de un intervalo restringido y que la temperatura tuvo una variacion
limitada a poco mas de 2 a 3°C; mientras que el valor promedio del oxigeno disuelto fue de

5.49 £ 0.34 mg/L.

5.2 Pruebas de toxicidad individuales

5.2.1 Cadmio total

En el presente estudio, el 100 % de mortalidad se observé solamente en los organismos
expuestos a 15, 20 y 25 mg/L, a 96, 72 y 12 h de exposicién al toxico, respectivamente,
mientras que con las concentraciones de 1, 2.5, 5 y 10 mg/L, las mortalidades obtenidas a

96 h de exposicién al cadmio fueron de 20, 56.6, 60 y 93.3 %, en este orden (Tabla 2).

Tabla 2. Porcentaje de mortalidad de postlarvas expuestas a diferentes concentraciones de
cadmio total (mg/L). Entre paréntesis se presenta el numero de mudas.

Tiempo Concentracién (mg/L)
(h) | Testigo| 1 | 25 | 5 ] 10 | 15 [ 20 [ 25
12 0 0 6.6 6.6 16.6 20 40 100

(2) (M ) (4)
24 ] 0 6.6 16.6 36.6 50 70

(4) (2} (2)
36 0 0 16.6 20 36.6 50 70

(1) 3 4) (1 (1)
43 0 0 233 333 56.6 70 733

(1) (2) {4}

60 0 13.3 233 36.6 76.6 83.3 86.6

(3) 0]
72 0 133 333 36.6 83.3 933 100

{3} (D (1

84 ] 20 36.6 36.6 86.6 933

2) (N
96 0 20 56.6 60 933 100

€)) (5) (D
T 15 2 15 11 5 6 2 0
mudas

19



Estudio de ia toxicidad aguda por metales en pogtlarvas de L. vanngmei 3. RESULTADOS

De acuerdo con Bodar ef al. (1990), cuando los crusticeos son expuestos a metales
pesados, sus respuestas fisiologicas y metabolicas parecen estar fuertemente afectadas por
el ciclo de muda. Por lo anterior, era importante observar si alguna postlarva alcanzo la fase
de ecdysis durante los experimentos, ya que en esta fase, por la incorporacion de agua, se
facilitaria la entrada del toxico al cuerpo del organismo. En este aspecto, no se observd una
relacién entre el numero de exuvias y la mortalidad, con la excepcion de los organismos
expuestos a 2.5 mg/L, en la cual, de las 17 postlarvas que murieron, 15 se encontraban en el

estadio de ecdysis.

Con los resultados de estas pruebas, los valores que se calcularon para la CLsp-96 h, con sus
respectivos limites de confianza (95 %) para 24, 48, 72 y 96 horas, fueron
significativamente diferentes y demuestran que el 50 % de una poblacion de postlarvas de
L. vannamei no sobreviviria 24 horas de exposicion a 11.46 mg/L de Cd, con iguales
porcentajes de mortalidad para valores progresivamente mas bajos, hasta 2.49 mg/L (CLs-

96 h) si la exposicion durara un total de cuatro dias (Tabla 3).

Tabla 3. Valores y limites de confianza superior ¢ inferior de la CLso de Cd total (mg/L)
para postlarvas de L. vannamei. Letras diferentes indican diferencias significativas (prueba
z: APHA-AWWA-WPCF, 1992; a= 0.05). a>b>c>d.

Hora CLs Lim. Sup. Lim. Inf.
24 1146 a 13.67 9.57
48 7.52b 9.27 5.99
72 408 ¢ 5.09 3.7
96 2.49d 3.20 1.83

5.2.2 Cobre total

La aplicacién de CuSOy en los estanques de cultivo de camarén es una practica comun en la
camaronicultura , que tiene la finalidad de reducir la excesiva abundancia de micro y macro
algas. Esto puede resultar en un excesivo incremento de este elemento en el agua, hasta
alcanzar niveles de toxicidad (Chen y Lin, 2001), motivo por el cual es importante verificar

el nivel de concentracidon ambiental y el grado de toxicidad de este elemento.
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Los porcentajes de mortalidad de las postlarvas expuestas a diferentes concentraciones de
cobre total {12, 16, 32, 48, 64, 80, 96, 112 y 128) se muestran en la tabla 4. El 100 % de
mortalidad sélo se observo en los organismos expuestos a 128, 112 y 96 mg/L. en 24, 48 y
72 h, respectivamente, mientras que en las concentraciones de 12, 16, 32, 48, 64 y 80 mg/L,
las mortalidades obtenidas a 96 h de exposicién al cobre fueron de 0, 20, 43.3, 56.6, 70 y
86.6 %, en el orden.

Al comparar el nimero de mudas en los organismos expuestos a 12 y 80 mg/l, en la primera
se observaron 32 exuvias (32 organismos que alcanzaron la fase de ecdysis) mientras que
en la segunda sélo se encontré evidencia de siete mudas. Aparentemente, concentraciones
subletales de Cu aceleran el ciclo de muda de las postlarvas, puesto que en ningin otro
experimento (Cd, Fe, Mn, Hg, Pb, Zn) se observaron tantas exuvias, cuyo numero fue
inclusive mayor que para los organismos que alcanzaron la fase de ecdysis en el testigo (19

exuvias).

Tabla 4. Porcentaje de mortalidad de postlarvas expuestas a diferentes concentraciones de
cobre total (mg/L). Entre paréntesis se presenta el nimero de mudas.

Tiempo Congcentracioén (mg/L)
(h) [Testigo] 12 [ 16 | 32 [ 48 | 64 [ 80 [ 96 | 112 | 128
12 0 0 0 0 33 6.6 66 166 333 40
(3) C)) 2) @) (1) (2)
24 0 0 0 3.3 10 20 333 50 70 100
@ & 3) (1 (3) @)
36 0 0 33 10 166 20 533 70 733
@ @ (1) (1) (D (1) ()
48 0 0 33 133 333 533 70 833 100
(3) @ @ (3)
60 0 0 66 266 366 533 733 833
n  ® 3 (2)
72 0 0 10 266 40 63.3 83.3 100
(3 3) @& @) (2)
84 0 0 133 266 566 633 83.3
(2) 6 Q) 4 )
96 0 0 20 433 56.6 70 86.6
03] (5) 3 (3) (1)
v 19 32 18 14 10 5 7 10 1 2
mudas
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A pesar del gran nimero de mudas, a 96 h de exposicion con 12 mg/L de Cu no se aprecié
ningiin efecto letal; no asi en los recipientes con las postlarvas expuestas a 32 mg/L., donde
murieron 13 de las 14 postlarvas que alcanzaron el estadio de ecdysis y no se observd

ningun tipo de relacion en el resto de las concentraciones usadas en este trabajo.

A partir de estos resultados, es evidente que se requiere estudiar con mayor detalle el
posible efecto del Cu sobre el ciclo de muda de las postlarvas expuestas a niveles subletales
de este elemento, puesto que a diferencia del Cd, Hg y Zn, los cuales son eliminados con el
exoesqueleto durante la ecdysis, solo una pequefia parte del Cu es eliminado por esta via,
indicando una conservacion del Cu a través del ciclo de muda, el cual puede ser utilizado

para la sintesis de hemocianina (Engel, 1987).

Los valores de la CLs en las postlarvas de L. vannamei para 24, 48, 72-y 96 h, con sus
respectivos intervalos de confianza se presentan en la tabla 5. Dichos valores oscilaron
entre 86.4 y 37.3 mg/L, lo cual indica que con estas concentraciones el 50% de una
poblacién de postlarvas de L. vannamei no sobreviviria a 24 y 96 h, respectivamente; si
estuviera a una salinidad de 35 %go. La misma tabla demuestra que las diferencias entre

cada una de las CLs fueron estadisticamente significativas.

Tabla 5. Valores y limites de confianza superior e inferior de la CLsg de Cu {mg/L) para
postlarvas de L. vannamei. Letras diferentes indican diferencias significativas (prueba z :
APHA-AWWA-WPCEF, 1992; a=0.05). a>b>c>d.

Hora CLsg Lim. Sup. Lim. Inf.
24 864 a 94.1 79.4
48 56.8b 63.2 50.5
72 46.1 ¢ 523 40.2
96 373d 42,9 32

5.2.3 Hierro total
El primer efecto letal de este elemento se observé a las 12 h después del inicio del
experimento en las concentraciones de 55 a 80 mg/L, con porcentajes de mortalidad que

aumentaron progresivarmente desde el 6.6 hasta el 100 %, respectivamente; mientras que en
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las concentraciones menores (30, 40, 45 y 50 mg/L) se tuvo una mortalidad inicial del 0 %.
Ademas, el 100 % de mortalidad se observo solamente a partir de 35 mg /L (alas 84 h) y en
_tiempos menores para las demdas concentraciones hasta la mas elevada. Con 50 mg/L., se
superd el 50 % de mortalidad a las 60 h, con una sobrevivencia final de 6.7 %; con las
demas, las mortalidades registradas fueron dei 0, 23.3 y 40 %, para 30, 40 y 45 mg/L,

respectivamente (Tabla 6).

Tabla 6.~ Porcentaje de mortalidad de postlarvas expuestas a diferentes concentraciones de
hierro total (mg/L). Entre paréntesis se presenta el nimero de mudas.

Tiempo Concentracién (mg/L)
(h) |Testigo] 30 | 40 | 45 ] 50 | ss | 60 | 65 | 70 | 80
12 0 0 0 0 0 6.6 16.6 266 333 100
{3)
24 0 0 0 0 133 133 40 46.6 60
2) n o (4) (1) N (2)
36 0 0 0 0 366 433 86.6 933 100
(4) (1) @ 8y (2) 2)
48 0 0 0 0 433 633 90 100
(3) & O M {3 (2
60 0 0 66 20 60 86.6 100
(O n @ 6 (1 (1 3)
72 0 0 166 20 766 933
3) (M (1 )]
84 0 0 166 233 866 100
(2 (h (2)
96 0 0 233 40 933
(1) @
s i8 1 13 6 13 3 8 3 2 0
mudas

En ningtin caso se observé una relacién entre la mortalidad y el nimere de mudas, por lo
cual se puede pensar que ¢l efecto toxico de este elemento ho se debe a su absorcién masiva
durante la ecdysis y pudiera estar mas bien relacionado con una acumulacidn progresiva,
que explicaria la regularidad del incremento de la mortalidad que se hace evidente en la

tabla que muestra los resultados de estos experimentos.

Los valores de las CLso que se dan con sus respectivos intervalos de confianza, indican que

63.3 y 44.26 mg/L provocarian un efecto letal en postlarvas de L. vannamei expuestas a 24
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y 96 h, respectivamente. Con respecto al analisis estadistico entre cada una de las CLsq, este

revel6 que todas las diferencias fueron estadisticamente significativas (Tabla 7).

Tabla 7.- Valores y limites de confianza superior e inferior de la CLsp de Fe (mg/L) para
postlarvas de L. vannamei. Letras diferentes indican diferencias significativas (prueba z :
APHA-AWWA-WPCF, 1992; a= 0.05). a>b>c>d.

LHora CLso Lim. Sup. Lim. Inf.
24 633a 65.9 61.1
48 52.5b 53.8 51.1
72 46.7c 48.1 452
96 443 d 45,6 42.8

5.2.4 Manganeso total

Para las postlarvas de L. vannamei, mortalidades superiores al 50 % se observaron
solamente para concentraciones de 150 mg/L en adelante, hasta un maximo del 100 % a las
24, 48, y 72 horas para los organismos expuestos a 350, 300 y 250 mg/L, respectivamente.
Con 50 mg/L la sobrevivencia fue del 100 % hasta el final del experimento (96 h), mientras
que con 100 mg/L fue superior al 70 % y el primer efecto negativo se notd solamente
después de dos dias. Mientras que con 150 y 200 mg/L los valores finales fueron del 60 y
86.6 % de mortalidad, respectivamente (Tabla 8).

Resalta la observacion de que en presencia de 50 mg/L de Mn total, el 80 % de los
organismos expuestos alcanzaron el estadio de ecdysis, y este nivel de concentracién no
provocé la muerte de nminguna de las postlarvas. Incluso con 100 mg/L, el 10 % de las
postlarvas alcanzaron la fase de ecdysis durante las primeras 24 h de exposicién y mas del
20 % mud¢ entre las 48 y las 60 h, sin que ésto tuviera algin efecto letal. De hecho, como
puede apreciarse en la tabla 8, no se observé alguna relacién entre el porcentaje de

mortalidad y el proceso de muda.
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Tabla 8. Porcentaje de mortalidad de postlarvas (PL17) expuestas a diferentes
concentraciones de Mn total (mg/L). Entre paréntesis se presenta el nimero de mudas.

Tiempo Concentracién (mg/L)

() | Testigo [ 50 [ 100 | 150 [ 200 | 250 [ 300 | 350
12 0 0 0 0 0 6.6 10 26.6
2 2 2) (3) (3)

24 0 0 0 10 20 40 70 100
D 2 (D 2) (M (10) (6)

36 0 0 0 20 43.3 56.6 83.3
@ (1) (3) (2) (1)
48 0 0 13.3 26.6 63.3 66.6 100
3) (2) (5 (4) )
60 0 0 13.3 26.6 66.6 86.6
) (6) (N &) (D
72 0 0 16.6 433 76.6 100
3) (2)
84 0 0 16.6 56.6 80
(1) )] (%)
96 0 0 26.6 60 86.6
&) (3) 2
T 19 24 17 13 16 18 10 0
mudas

La tabla 9 presenta los valores medios de las CLs; y relativos intervalos de confianza. Estos
valores disminuyeron progresivamente, indicando que 246 y 130 mg/L. de Mn ejercen un
efecto letal en el 50 % de las postlarvas de L. vannamei expuestas a 24 y 96 h,
respectivamente. La comparacion estadistica entre cada una de las CLso revelé que la
disminucion mencionada causa diferencias estadisticamente significativas, con excepcién
de los valores para 72 y 96 h (Tabla 9).

Tabla 9.- Valores y limites de confianza superior € inferior de la CLsy de Mn (mg/L) para
postlarvas de L. vannamei. Letras diferentes indican diferencias significativas (prueba z :
APHA-AWWA-WPCF, 1992; o= 0.05). a>b>¢.

Hora CLsg Lim. Sup. Lim. Inf.
24 246 a 264 229
48 178 b 196 160
72 148 ¢ 163 134
96 130 ¢ 144 117
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5.2.5 Mercurio total

Las concentraciones que se probaron fueron 0.5, 1, 1.25, 1.5, 2, 2.5 y 3 mg/L (Tabla 10).
En la primera no se observé mortalidad alguna durante todo el periodo del bioensayo, pese
a que 6 postlarvas mudaron en el transcurso de las 96 h. Con 1, 1.25 y 1.5 mg/L se
observaron mortalidades finales del 6.6, 46.6 y 96.6 %, respectivamente, y con 2, 2.5y 3
mg/L la mortalidad fue del 100 % a las 72, 48 y 24 h, en el mismo orden.

Tabla 10. Porcentaje de mortalidad de postlarvas (PL17) expuestas a diferentes
concentraciones de Hg total (mg/L). Entre paréntesis se presenta el nimero de mudas.

Tiempo il
(h) Testigo 0.5 1 1.25 L5 2 25 3
12 0 0 6.6 6.6 16.6 16.6 333 70
2) ) @ 4) (%) (1
24 0 0 6.6 20 43.3 50 733 100
# (1) 3) (6) (4) &)
36 0 0 6.6 20 70 73.3 80
(M (4) @ 2)
48 0 0 6.6 26.6 76.6 83.3 100
3 @ 4 4
60 0 0 6.6 30 80 86.6
&) (1) 6y
72 0 0 6.6 40 90 100
' (3)
84 0 0 6.6 40 933
2
96 0 0 6.6 46.6 96.6
(3 3
¥ 15 6 11 9 12 16 10 0
mudas

So6lo en la concentracion de 1.25 mg/L se pudo observar algun tipo de relacién entre la
toxicidad y la fase de ecdysis, ya que con esta concentracidn, durante las primeras 60 h de

exposicidn, 8 de las 9 postlarvas que murieron estaban en el estadio de ecdysis.
Los valores de las CLsq para este elemento oscilaron entre 1.76 v 1.23 mg/L (Tabla 11} y

todos los valores fueron estadisticamente diferentes (p <0.05), con excepcién de la

comparacion entre la CLs; calculadas para las exposiciones de 72 y 96 h.
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Tabla 11. Valores y limites de confianza superior ¢ inferior de la CLs; de Hg (mg/L) para
postlarvas de L. vannamei. Letras diferentes indican diferencias significativas (prueba z :

APHA-AWWA-WPCF, 1992; a=0.05). a>b>c.

Hora CLs Lim. Sup. Lim. Inf.
24 176 a 1.93 1.62
48 1.40b 1.50 1.31
72 1.27¢ 1.33 1.20
) 96 1.23¢ 1.29 1.18

5.2.6 Plomo total

Byrne et al. {1988) concluyeron que la principal forma quimica del Pb en agua marina es la
asociada a complejos del cloro y carbonatos con un 26 y 69 %, respectivamente; una menor
proporcion (4 %) estd asociada a los OH" y sélo el 3 % se encuentra como ion libre. En el
presente estudio, se observo una gran cantidad de precipitados del Pb, que requirié que se
cuantificara la fraccion disuelta para cada una de las concentraciones experimentales, las

cuales variaron entre 60 y 350 mg/L en la secuencia que se presenta en la tabla 12.

Tabla 12. Valores de Pb disuelto (mg/L) determinados por espectrofotometria de absorcion
atomica en las concentraciones nominales usadas (mg/L) del presente estudio.

Concentracion Pb disuelto
nominal

60 0.44
80 1.09
100 1.72
125 2.53
150 3.09
200 7.7
250 11.6
300 20.2
350 57.2

Durante las pruebas de toxicidad, solamente se observo el 100 % de mortalidad en los
recipientes con 300 y 350 mg/L a las 48 y 24 h de exposicidn, respectivamente; mientras
que en las restantes concentraciones los porcentajes de mortalidad a las 96 h disminuyeron
desde el 90 hasta el 10 % en forma paralela con la disminucion de la cantidad de Pb
utilizada (Tabla 13).
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Como con otros metales, no se observa alguna tendencia del efecto del Pb a diferentes
concentraciones sobre aquellas postlarvas que alcanzaron la fase de ecdysis. Sin embargo,
llama la atencién que en este experimento se presentd el numero mas bajo de organismos
que alcanzaron el estadio de ecdysis con respecto a aquellas en los testigos, en el cual se
observaron 14 exuvias. Mientras que en la concentracion mas baja (60 mg/L), la cual tuvo
una mortalidad del 10 %, sélo se observaron 7 exuvias. Por lo anterior, seria aconsejable un

estudio mas detallado del efecto del Pb sobre la muda de estos organismos.

Tabla 13. Porcentaje de mortalidad de postlarvas (PL17) expuestas a diferentes
concentraciones de Pb total {mg/L). Entre paréntesis se presenta el nimero de mudas.

Tiempo
(h) Testigo 60 80 100 125 150 200 250 300 350
i2 0 0 0 0 33 33 33 6.6 16.6 56.6
(1 (1 (1 (2) H
24 0 0 0 6.6 133 26.6 433 533 73.3 100
(2) (3) (2) (N (5)
36 0 0 0 6.6 133 26.6 433 56.6 80
(2) ey I 3
48 0 313 13.3 13.3 20 30 46.6 66.6 109
(1) 3) C))
60 0 6.6 20 20 20 33.3 46.6 66.6
(3} (H (2}
72 0 6.6 233 233 333 36.6 50 70
(1) (1 (2
84 0 6.6 233 333 333 36.6 53.3 733
(3) (2)
96 0 10 23.3 333 36.6 50 66.6 90
(2) (3) (3)
3 14 7 4 5 2 2 6 8 9 0
mudas

Los valores de las CLso que se resumen y se comparan en la tabla 14, variaron entre 210 y
134 mg/L para las 24 y 96 h de exposicion, respectivamente. Con la excepcion de los
valores calculados para las 48 y 72 h, las diferencias entre las CLsg resultaron significativas

para diferentes tiempos de exposicion.
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Tabla 14, Valores y limites de confianza superior e inferior de la CLsy de Pb (mg/L) para
postlarvas de L. vannamei. Letras diferentes indican diferencias significativas (prueba z :

APHA-AWWA-WPCF, 1992; a=0.05). a>b>c.

Hora CLsp Lim. Sup. Lim. Inf.
24 210a 229 192
48 180 b 201 162
72 160 b 181 142
96 134¢ 148 120

5.2.7 Zinc total

Los resultados de las pruebas de toxicidad aguda que se obtuvieron con las concentraciones
de Zn a las que fueron sometidas las PL 17 (1, 1.5, 2.5, 5, 10, 15, 20, 25 y 30 mg/L) se
presentan en la tabla 15, en la cual se puede apreciar que después de 12 h de exposicidn se

inicio a registrar un efecto toxico a partir de 10 mg /L.

Tabla 15. Porcentaje de mortalidad de postlarvas (PL17) expuestas a diferentes
concentraciones de Zn total (mg/L). Entre paréntesis se presenta el mimero de mudas.

Tiempo
(h) | Testigo 1 1.5 2.5 S 10 15 20 25 30
12 0 0 0 0 0 3.3 3.3 6.6 233 73.3
(1 (2) (2}
24 0 0 3.3 6.6 6.6 13.3 16.6 20 56.6 100
@) (1 C)) @) (1) {3) (M
36 0 0 33 13.3 20 20 26.6 46.6 73.3
(2) 3 4) (6) (4)
48 0 0 10 233 36.6 46.6 533 66.6 83.3
(2) (H (3) (8) ) (2)
60 0 0 16.6 433 43.3 533 56.6 86.6 100
3 (2) () {5) (3)
72 0 0 30 50 63.3 76.6 86.6 100
(H 2 (6)
84 0 0 30 63.3 66.6 83.3 90
3) (3 2) (5)
96 0 0 333 76.6 90 100 100
(2) (1 C))
b 14 6 6 23 i4 8 11 11 15 0
mudas
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El 100 % de mortalidad sdlo ocurrié con las concentraciones de 10 mg/L o superiores y se
registré a las 24 h con 30 mg/L y en tiempos progresivamente mayores a las demas

concentraciones ensayadas.

Con respecto a la relacién entre toxicidad y estadio de ecdysis, en los organismos expuestos
a 1 mg/L se observaron un total de 6 exuvias, sin que se observara algin efecto letal,
mientras que llaman la atencion los resuitados obtenidos con 2.5 mg/L, puesto que las 23
postlarvas que mudaron también murieron. En el resto de las concentraciones no se observé

una relacion evidente entre mudas y mortalidad.

La Tabla 16 indica que una poblacion de postlarvas de L. vannamei sufriria una mortalidad
del 50% en 24 y 96 h al ser expuesta a 22.3 y 2.1 mg/L de Zn, respectivamente. Ademas, el
analisis de los resultados demostré que todas las diferencias entre las CLs, fueron

estadisticamente significativas.

Tabla 16.- Valores y limites de confianza superior ¢ inferior de la CLsy de Zn (mg/L) para
postlarvas de L. vannamei. Letras diferentes indican diferencias significativas (prueba z :
APHA-AWWA-WPCEF, 1992; a= 0.05). a>b>c>d.

Hora CLsg Lim. Sup. Lim. Inf.
24 223a 293 18.2
48 86b 10.7 6.9
72 35¢ 43 27
96 2.1d 24 1.8

5.3 Pruebas de toxicidad con mezclas

Debido a las interacciones de sinergismo y de antagonismo, una combinacion de metales
puede resultar en aumento o disminucidn de la toxicidad individual, que se puede reconocer
analizando los resultados de pruebas disefiadas con esta finalidad (Vermeulen, 1995), las
cuales consisten en pruebas de toxicidad aguda usando mezclas de porcentajes

predeterminados de unidades toxicas (UT) de los dos o mas metales o tdxicos estudiados.
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Como se comentd en la seccion de Material y métodos, todos los experimentos con mezclas
de dos metales se llevaron a cabo usando una razon de toxicidad de 1:1, la cual permite
cuantificar el efecto sinergistico o antagbnico, aunque no es posible identificar cual

elemento contribuye en mayor proporcion a dicho efecto.

5.3.1 Cd-Hg
Como se sefiald anteriormente, las CLso-96 h de estos metales resultaron ser 2.49 y 1.23
mg/L para Cd y Hg, respectivamente. Por consiguiente, la UT de esta mezcla se define

como la suma de 1.245 y 0.615 mg/L de Cd y Hg.

Durante esta prueba, se observé el 100 % de mortalidad con 0.5, 0.75, 1, 2, 3, 4 y 8
unidades toxicas a 72, 36, 48, 36, 36 y 36 h, respectivamente, mientras que con las
fracciones menores de UT la mortalidad que se registré vari6 de 3.3 a 53.3 % durante las

168 h de exposicién (Tabla 17).

Sobresale el hecho de que en la UT de 0.05, después de un primer episodio de baja
mortalidad a las 36 h de exposicion a la mezcla, la mortalidad se mantuvo contante hasta el

final del experimento y fendmenos similares se notaron hasta las 0.15 UT.

En vista de los modos de accién de estos dos metales, era de esperarse un 100 % de
mortalidad antes de 96 h de exposicion a la mezcla con UT menores a 1. Esta prueba lo
demostrd, ya que el 100 % de mortalidad se registré a las 72 horas con 0.5 UT y entre las
36 y 48 horas con 0.75 y 1 UT, respectivamente; lo que se traduce como un efecto

sinergético.
Con respecto al nimero de postlarvas que alcanzaron la fase de ecdysis, sobresale el hecho
de que un alto porcentaje de postlarvas mudaron en las primeras 12 h de exposicién, que

probablemente fue debido al el estrés ocasionado por la adicién de la mezcla Cd-Hg.

Ademas, a 0.10, 0.15 y 0.25 UT (donde no se registré el 100% de mortalidad) el numero de

exuvias observadas fue de 17, 16 y 17, respectivamente, valores muy diferentes al de 0.05
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UT, donde s6lo se registraron 4 exuvias durante todo el experimento, que es notablemente

inferior a las 20 mudas encontradas en los recipientes testigos.

Tabla 17. Porcentaje de mortalidad de postlarvas (PL17) expuestas a diferentes unidades
toxicas de Cd-Hg (RT= 1:1). Entre paréntesis se presenta el nimero de mudas.

Tiempo Unidad Toxica
(h) Testigo | 0.05 0.10 0.15 0.25 (.50 0.75 1 2 4 8
12 0 0 0 0 0 333 333 50 30 433 333
(2) {4} (8) (10) (3) %) (8) (10 9 (10} (2
24 0 0 33 6.6 10 53.3 733 86.6 90 66.6 60
(1) 4) 2) (2) (D _
36 0 33 10 13.3 30 66.6 100 90 100 100 100
(3) (2) (1) :
48 0 3.3 10 16.6 30 70 100
() (3)
60 0 33 10 16.6 36.6 83.3
(2) (3 (1)
72 0 3.3 10 233 36.6 100
0y
84 0 33 10 23.3 40
(2)
96 0 33 10 233 43.3
108 0 33 10 23.3 46.6
(3) (1)
120 0 33 10 23.3 46.6
(2) @)
132 0 33 16.6 30 46.6
(1)
144 0 33 16.6 30 533
3) o)
156 0 33 16.6 36.6 533
1) (2)
168 0 33 16.6 36.6 53.3
(2) (1) (2)
¥ 20 4 17 16 17 12 8 10 9 10 2
mudas

De acuerdo con Pedersen y Petersen (1996) y Vanegas et al. (1997), si la UTsg (unidad
toxica que provoca la muerte del 50% de los organismos expuestos a la mezcla a un tiempo

dado) es menor que la unidad (1), el efecto es sinergético. En la tabla 18, en la cual se
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presentan los valores de la UTs, obtenidos a diferentes tiempos, se aprecia que los tres
valores son menores que la unidad (1 UT), por lo cual se deduce que el efecto es
sinergético. Ademas, en la misma tabla se presentan las concentraciones equivalentes de Cd
y Hg en la mezcla y se observa que la concentracion requerida de cada uno de los metales
para causar la muerte del 50% de la poblacién expuesta a la mezcla es un orden de

magnitud inferior de la calculada para los experimentos individuales.

Tabla 18. Valores de la UTs y sus limites de confianza (¢=0.05) (entre paréntesis) de
postlarvas de L. vannamei (PL17) expuestas a la mezcla de Cd-Hg (RT= 1:1), sus
concentraciones equivalentes (nominales) y las de los experimentos individuales (mg/L).

UTsg de la mezcla
Tiempo de Concentracién equivalente | CLs, individuales
exposicion UT Cd Hg Cd Hg
48h 0.29 0.36 0.17 7.52 1.76
(0.24,0.35)
96 h 0.22 0.27 0.13 2.49 1.23
(0.19,0.26)
168 h 0.19 0.23 0.11
(0.16,0.22)
5.3.2Cd-Zn

Durante las 168 h de esta prueba se obtuvo el 100% de sobrevivencia con 0.5 y 0.75 UT.
Con 1 y 2 UT las mortalidades finales fueron solo del 3.3 y 23.3 %, respectivamente, y el
efecto toxico aumenté en forma progresiva con el incremento de UT, con un 100% de

mortalidad entre las 108 y las 48 horas, para 3 y 10 UT, en el orden (Tabla 19).

El numero total de mudas en los testigos fue de 25, no muy superior al registrado en los
recipientes con 2 UT (23), pero mayor que en todos los demas tratamientos, con la
excepcion de 10 UT, en el cual se obtuvieron 23 mudas en total, de las cuales las primeras
21 fueron a las 24 horas, con una total correspondencia con el nimero de organismos

muertos registrados en un mismo intervalo.
Evidentemente, en este caso el efecto de la mezcla de estos dos metales es de tipo

antagoénico, con una UTsp-96 h superior al doble del resultado esperado para un efecto de

tipo aditivo (UTso > 1 UT en vez del esperado UTso =1 UT).
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Tabla 19. Porcentaje de mortalidad de postlarvas (PL17) expuestas a diferentes unidades
toxicas de Cd-Zn (RT= 1:1). Entre paréntesis se presenta el niimero de mudas.

Tiempo Unidad Téxica
(h) | Testigo | 0.50 .75 1 2 3 4 6 8 10
12 0 0 0 0 0 3.3 33 10 20 40
3 2) (2) 2 (3) (%) | (16)
24 0 0 0 0 0 10 26.6 30 56.6 70
(2} 2 (4) 3) 2) &)
36 0 0 0 0 0 20 30 40 733 80
(2) () (1) 3) (3) (2) (1 (2) (1) @)
48 0 0 0 0 0 433 46.6 46.6 73.3 100
(M ey
60 0 0 0 0 0 50 50 56.6 90
(3 (4) (3) (1 (€ 3) (5 @ (2)
72 0 0 0 0 0 633 633 70 100
(1 (1 (D @)
34 0 0 0 0 0 73.3 100 100
3) (3) @ 3) (2)
96 0 0 0 0 0 733
O] (1 (N 3
108 0 0 0 0 16.6 100
) n
120 0 0 0 0 20
(1) @ 3) (D ()
132 0 0 0 0 233
(2} (2) 3)
144 0 0 0 0 233
(3) (1)
156 0 0 0 3.3 23.3
@ 3) @
168 0 0 0 i3 233
2 3 @ (2)
¥ 25 12 17 16 23 15 18 i2 10 23
mudas

Como se menciond, los valores de la UTs, superiores a 1, indican que existe un efecto
antagonico entre estos dos metales (Tabla 20), puesto que la UTs-96 y 168 h fueron de 2.6
y 2.12, respectivamente, cuya concentracién equivalente en la mezcla es ligeramente mayor

que su respectiva CLso-96 h obtenida en los experimentos individuales .
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Tabla 20. Valores de la UTsy y sus limites de confianza (a=0.05) (entre paréntesis) de
postlarvas de L. vannamei (PL17) expuestas a la mezcla de Cd-Zn (RT= 1:1), sus
concentraciones equivalentes (nominales) y las de los experimentos individuales (mg/L).

UTsp de las mezelas
Tiempo de Concentracion equivalente | CLs, individuales
Exposicion uUT Cd Zn Cd Zn
48 h 4.63 5.76 4.81 7.52 8.67
(4.03,5.29)
9 h 2.6 3.23 2.7 2.49 2.08
(2.4,2.8)
168 h 2.12 2.63 2.2
(1.88,2.33)
53.3 Zn-Hg

En este experimento, los 1inicos tratamientos donde no se observé el 100% de mortalidad
fueron 0.05, 0.10 y 0.15 UT, con el 0, 16.6 y 50%, respectivamente; con 0.25, 0.35, 0.50 y
0.75 UT el 100 % de mortalidad se obtuvo, descendiendo paulatinamente, a 168, 84, 60 y
24 h, en el orden. La misma respuesta se obtuvo con 1, 2 y 4 UT; mientras que con 8 UT el

100 % se obtuvo hasta las 60 h de exposicion (Tabla 21).

Con base en el comportamiento observado con la UT mas elevada, se pudiera pensar que si
esta presente en concentraciones elevadas, el Zn ejerce un efecto protector contra el Hg en

las postlarvas de L. vannamei, aunque esto deberia comprobarse usando diferente RT.

En los recipientes del testigo se observd un total de 21 exuvias, un nimero igual al
registrado para las larvas expuestas a 0.15 UT, y no muy diferente de las 17 y 18
encontradas con 0.05 y 0.25 UT, mientras que con 0.10 UT el total fue de 13 exuvias, y el
nmimero disminuy6 a entre 8 y 0 para los demas tratamientos, donde el tiempo de exposicidn

fu mucho menor.

La UTse-96 h de esta mezcla fue de 0.17, con concentraciones equivalentes de Zn y Hg
muy inferiores, indicando un pronunciado efecto de sinergismo de estos dos metales, que
cabe resaltarlo, fueron los de mayor toxicidad de los siete metales que se usaron en los

experimentos individuales del presente estudio.
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Tabla 21. Porcentaje de mortalidad de postlarvas (PL17) expuestas a diferentes unidades
toxicas de Zn-Hg (RT= 1:1). Entre paréntesis se presenta ¢l nimero de mudas.

Tiempo Unidad Toxica
(h) Testige [ 0.05 | 0.10 ] 0.15 1 0.25 | 0.35 [ 0.50 | 0.75 1 2 4 3
12 0 0 33 10 [ 133|133 ] 30 | 60 (433|766 | 60 | 40
(D ® & @®H | @ @ | @ @ | ® | @
24 0 0 33 | 133|266 (333 60 | 100 [ 100 | 100 | 100 [ 50
(2) 3| @ | 3 (1 0y
36 0 0 1133 20 {366 | 50 | 833 66.6
(2) 1y | & @ | (D
48 0 0 133 20 [ 366 50 [ 9 73.3
(2) (2} 2 @
60 0 0 | 133] 30 | 40 | 633 | 100 100
1| @ | @
72 0 0 | 133 40 | 46.6| 80
(3) 3)
84 0 0 | 33| 40 60 | 100
2y | (D (1)
96 0 0 | 133 ] 50 60
(3 (M M
108 0 0 j166 | 50 | 63.3
0y (D
120 0 0 | 166 50 |633
2y |
132 0 0 [166 ! 50 | 766
) 3
144 0 ¢ | 166} 50 | 76.6
@ | @ (2)
156 0 0 (166} 50 | 833
(M @ |
168 0 0 | 166} 50 | 100
3 | M @)
¥ 21 17 13 21 I8 8 4 3 0 4 6 5
mudas

En la Tabla 22 resalta que 80 y 140 pg/L para Hg y Zn (UTse= 0.14), respectivamente,
provocaron el 50% de mortalidad de las postlarvas de L. vannamei durante 168 h continuas

de exposicion, valores de 20 y 10 veces menores que aquellos de los experimentos
individuales a 96 h.
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Tabla 22. Valores de la UTsp v sus limites de confianza («=0.05) (entre paréntesis) de
postlarvas de L. vannamei (PL17) expuestas a la mezcla de Zn-Hg (RT= 1:1), sus
concentraciones equivalentes (nominales) y las de los experimentos individuales (mg/L).

UTs, de las mezclas
Tiempo de Concentracion equivalente | CLgp individuales
€xposicion uT Zn Hg Zn Hg
48 h 0.26 0.27 0.16 8.67 1.4
(0.23,0.31)
96 h 0.17 0.17 0.10 2.08 1.23
(0.15,0.19)
168 h 0.14 0.14 0.08
(0.12,0.15)
5.3.4 Hg-Pb

Las tinicas concentraciones de la mezcla de estos dos metales con los cuales no se observo
el 100% de mortalidad fueron las de 0.10, 0.15 y 0.25 UT. Este porcentaje se alcanzd a las
108 y 48 h con 0.5 y 0.75 UT, respectivamente, y la sobrevivencia aument6
progresivamente en las dos UT siguientes (1 'y 2), en las cuales la mortalidad fue total a las
60 v 72 horas. Después de esta ultima ‘UT, el tiempo necesario para alcanzar el 0% de
sobrevivencia disminuy6 nuevamente y en forma progresiva, hasta las 12 horas registradas

con 8 UT (Tabla 23).

Globalmente, los dos metales actiian sinergisticamente en el intervalo de 0.15 a 0.75 UT y
un efecto similar es igualmente evidente entre 4 y 8 UT, quedando por explicar la aparenie
remision de toxicidad para las dosis de 1 y 2 UT que se hace todavia mas notoria
examinado la tendencia de las mortalidades registradas a las 24 y 36 horas en ese intervalo,
que en todos los casos aumentan en el primero de los intervalos mencionados y disminuyen
regularmente a partir de 0.75 UT alcanzando un minimo relativo con la concentracién
equivalente a 2 UT y vuelven a subir nuevamente hasta el limite superior de las UT

probadas.

Esto pudiera ser un efecto antagénico limitado a un intervalo de concentraciones de uno o
de ambos metales, como el que se menciono en el caso de la mezcla entre el Hg y el Zn,

que deberia ser objeto de una investigacion especifica, usando otros tipo de mezclas y/o con

diferentes RT.
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Tabla 23. Porcentaje de mortalidad de postlarvas (PL17) expuestas a diferentes unidades
toxicas de Hg-Pb (RT= 1:1). Entre paréntesis se presenta el nimero de mudas.

Tiempo ‘
(h) | Testige | 0.10 0.15 0.25 0.5 0.75 1 2 4 6 8
12 0 0 33 i3 10 20 13.3 13.3 333 50 160
3) 4 ) 2 (5 # 3 (2 D
24 0 0 10 13.3 533 63.3 43.3 20 73.3 100
2 (1 6 & €Y 3) (2)
36 0 0 16.6 333 66.6 76.6 66.6 53.3 76.6
2) (B (3) @)
48 0 0 233 40 73.3 100 83.3 66.6 100
(3) (2)
60 0 0 26.6 50 76.6 100 76.6
(3) (1) (3} (n
72 0 0 26.6 50 80 100
(1 (1 4 o)
84 0 0 30 50 80
(3) (3) (H
96 0 0 36.6 53.3 833
4) (1) (2) (1) H
108 0 0 36.6 533 100
120 6 | 0 36.6 53.3
&) (2)
132 0 0 40 56.6
@ (D
144 0 0 40 56.6
3 (H (1)
156 0 0 40 56.6
| @ |
168 0 0 40 56.6
(2 &) M
> 25 15 33 17 10 4 6 2 I 2 0
mudas

Como se menciono, las UTso fueron menores que la unidad tedrica calculada para el caso
del efecto aditivo (UTsg 0.28 a 0.20 para 48, 96 y 168 h), indicando un indudable efecto de

sinergismo de esta mezcla (Tabla 24).
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Tabla 24. Valores de la UTso y sus limites de confianza (0=0.05) (entre paréntesis) de
postlarvas de L. vannamei (PL17) expuestas a la mezcla de Hg-Pb (RT= 1:1), sus
concentraciones equivalentes (nominales) y las de los experimentos individuales (mg/L.).

UTsp de las mezclas
Tiempo de Concentracion equivalente | CLsp individuales
exposicion UT Hg Pb Hg Pb
48 h 0.28 0.17 18.7 1.4 179.9
(0.24,0.33)
96 h 0.23 G.14 154 1.23 134.2
{0.19,0.27)
168 h 0.20 0.12 134
(0.17,0.23)

En este experimento resalta el alto mimero de exuvias observadas en las postlarvas
expuestas a 0.15 UT (33 exuvias), un valor mayor del que se registré en los recipientes
testigo (25). Por otro lado, este valor es muy diferente de los encontrados en las
concentraciones cercanas y no existen antecedentes bibliograficos sobre la mezcla de estos
metales, un tépico mas que deberia ser estudiado con un cuidado particular, en vista de que
desviaciones positivas o negativas del ciclo de muda normal pueden ser interpretadas como

efectos de la presencia de un estresor.

5.3.5. Cu-Zn

Para este experimento, el 100 % de la mortalidad se obtuvo a4, 6,8 y 10 UT a 168, 120, 84
y 36 h, en el orden, mientras que el 0, 6.6, 16.6, 30 y 56.6 % de mortalidad, se observd a
0.25,0.5,0.75, 1 y 2 UT, respectivamente (Tabla 25).

Como se comentd en el experimento individual de Cu, aparentemente este elemento reduce
el tiempo requerido para completar un normal ciclo de muda en crusticeos. En este
experimento, en el testigo mudaron 21 organismos, pero en aquellos expuestos a 0.25 y 0.5
UT se observé que un alto nimero de postlarvas alcanzaron la fase de ecdysis,
observandose 39 exuvias en cada uno, indicando una mayor frecuencia de muda a estas
concentraciones, fendmeno que no ocurrid en el resto de las UT ensayadas ni en las otras

mezclas.
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Tabla 25. Porcentaje de mortalidad de postlarvas (PL17) expuestas a diferentes unidades
toxicas de Cu-Zn (RT= 1:1). Entre paréntesis se presenta el nuimero de mudas.

Tiempo
(h) Testigo | 0.25 0.5 0.75 1 2 4 6 8 10
12 0 0 0 0 0 0 133 13.3 16.6 76.6
(1 {5 {2} (2) (1} (2) (2) (3)
24 0 0 0 0 0 0 13.3 16.6 20 90
(2) &) {5} 4 (5) (5) (3) 3 (3)
36 0 0 0 0 0 33 20 233 23.3 100
2 #9) (1
48 0 0 0 0 0 13.3 233 333 50
2 (3) (5 (1) (1 2 (1} 2)
60 0 0 0 0 0 13.3 30 46.6 66.6
(2) (3) (1) (D (2) 1) (1
72 0 0 0 0 0 13.3 40 633 80
(3) ) (1) {1} (2) 2)
84 0 0 0 0 6.6 233 46.6 70 100
(3 (3) 4 (3 ey (0
96 0 0 0 3.3 10 333 46.6 83.3
(3} (2) 3 (3) {6} 3) (1}
108 0 0 33 33 13.3 36.6 50 83.3
(1) (3) (%) {1} (1 4 3
120 0 0 33 33 20 46.6 60 100
(2 3 (1) (2) (1 (1}
132 0 0 33 33 233 50 63.3
2) &) 0y) (1} (1
144 0 0 33 10 30 50 70
(2) 3) 4 (3) (3) (1)
156 0 0 3.3 10 30 56.6 83.3
(4} 2) () (2) (1
168 0 0 6.6 16.6 30 56.6 100
3} (2} (3) (2)
b 21 39 39 27 25 23 11 11 10 1
mudas '

Contrariamente al efecto observado para la mezcla de Zn-Hg, ¢l resultado de la interaccion
de estos dos clementos, que son esenciales para los crustaceos decdpodos, fue de
antagonismo, como lo demuestran los altos valores de las UTsg presentadas en la tabla 26,

que confirma plenamente la actividad antagonica de estos metales.

40



Frias-Espericueta M.G. (2002} Posgrado en Ciencias del Mar v Limnologta

Tabla 26. Valores de la UTso y sus limites de confianza (¢=0.05) (entre paréntesis) de
postlarvas de L. vannamei (PL17) expuestas a la mezcla de Cu-Zn (RT= 1:1), sus
concentraciones equivalentes (nominales) y las de los experimentos individuales (mg/L).

UT;; de las mezclas
Tiempo de Concentracion equivalente | CLsg individuales
£Xposicién UT Cu Zn Cu Zn
48h 6.09 140 6.33 56.8 8.67
(5.21,7.22)
96 h 2.98 68.5 3.09 37.3 2.08
(2.51,3.54)
168 h 1.44 331 1.49
(1.23,1.73)

5.3.6. Fe-Mn

En esta prueba se observo un porcentaje minimo de mortalidad con 1 UT (3.3 %) durante
las 168 h de duracion de la prueba de toxicidad, v esta mortalidad a las 168 h aument6 con
1.5y 2UT a 53.3y 100 %, en el orden. Posteriormente, el 100 % de mortalidad se fue
observando a menores tiempos de exposicion conforme aumentd la UT, obteniendo el 100

%alas 12 hen 4y 8 UT (Tabla 27).

Sobresale la baja mortalidad observada en las postlarvas durante las primeras 48 horas

cuando son expuestas a las concentraciones equivalentes a 0.75, 1, 1.5 y 2 UT.

En este experimento no se observo una relacion de la interaccion Fe-Mn con el ciclo de
muda, puesto que en el testigo se observaron 20 exuvias, lo cual confrasta con las exuvias
registradas a 0.75 y 1 UT, con las cuales donde 2 y 25 organismos alcanzaron la fase de

ecdysis, respectivamente.

A diferencia de otros experimentos, se observa que las postlarvas de L. vannamei expuestas
a la mezcla de Fe-Mn, no tuvieron una alta-incidencia de mudas durante las primeras doce
horas de exposicion, siendo un valor maximo de 3 exuvias observadas a 1.5 UT, y de 0

exuvias a las mas altas UT.
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Tabla 27. Porcentaje de mortalidad de postlarvas (PL17) expuestas a diferentes unidades
toxicas de Fe-Mn (RT= 1:1). Entre paréntesis s¢ presenta el nimero de mudas.

Tiempo
{h) Testigo | 0.75 1 1.5 2 2.5 3 3.5 4 8
12 0 0 0 0 0 20 46.6 73.3 100 100
(2) (2) (3) 4 @ (1) (D
24 0 0 0 0 0 20 60 100
(1) (2) (1) ey (2)
36 0 0 0 0 0 46.6 80
(3} (1) 9y
48 0 0 0 0 0 533 90
(8) 2 3 () (1)
60 0 0 0 0 6.6 60 100
2) (3) )
72 0 0 0 6.6 20 60
M @) (1) 2)
84 0 0 0 16.6 533 66.6
) )
96 0 0 0 23.3 56.6 80
(1) (3) (2)
108 0 0 0 333 56.6 86.6
(3) (H (2)
120 0 0 0 333 56.6 100
(2) (2)
132 0 0 0 43.3 56.6
N (H @)
144 0 0 0 50 56.6
(3) 4}
156 0 0 0 50 96.6
168 0 0 3.3 53.3 100
@) (5) (1)
5 20 2 25 13 i3 7 4 1 0 0
mudas

Como en el caso de Cu-Zn, pero en menor grado, la interaccidén de estos dos elementos
esenciales resulté ser antagénica, ya que a 0.75 y 1 UT no se observé mortalidad alguna a
96 h y ésta alcanzo solamente el 3.3 % a las 168 hcon 1 UT. Con 2 y 2.5 UT el 100 % se
registrd a tiempos de exposicién mayores a 96 h y ademas la UTs, fue siempre mayor que 1
(Tabla 28).
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Tabla 28. Valores de la UTsy y sus limites de confianza (a=0.05) (entre paréntesis) de
postlarvas de L. vamnamei (PL17) expuestas a la mezcla de Fe-Mn (RT= 1:1), sus
concentraciones equivalentes (nominales) y las de los experimentos individuales (mg/L).

UTs, de las mezclas
Tiempo de Concentracién equivalente | CLsg individuales
Exposicion UT Fe Mn Fe Mn
48 h 2.52 55.4 163 52.5 178
(2.41,2.63)
96 h 1.88 41.6 122 442 130
(1.74,2.02)
168 h 1.43 314 93
(1.33,1.53)

Es importante comentar, que en ninguna de los seis experimentos de las mezclas fue
necesario llevar a cabo la prueba de independencia propuesto por Sokal y Rohlf (1979),

puesto que el tipo de interaccion observada fue muy marcada en cada caso.

5.4 Experimento con diferentes factores de aplicacion.

Con base en los resultados de la segunda parte de este trabajo, y dado de que en el medio
natural y en los laboratorios de produccion de larvas, los organismos siempre estin
expuestos a una mezcla de todos los elementos, se decidi6 realizar otro experimento
utilizando la mezcla de los siete metales con Ia concentracion obtenida multiplicando la
CLsp-96 h por los factores de aplicaciéon de 0.01, 0.025, 0.05 y 0.1, oscilando las
concentraciones para Cd, Cu, Fe, Hg, Mn, Pb y Zn en 0.025-0.25, 0.373-3.73, 0.442-4.42,
0.012-0.124, 1.3-13, 1.34-13.4 y 0.021-0.21 mg/L, respectivamente; es decir, que las
concentraciones individuales de cada metal oscilaron desde una décima hasta una

centésima parte de la respectiva CL5g-96 h,

De acuerdo con Ahsanullah e? al. (1981), para proporcionar un valor seguro, las pruebas de
toxicidad debieran continuarse hasta cuando se tenga una seguridad razonable de que no
exista variacion significativa en las respuestas de los organismos expuestos, porque los
valores letales no son los mismos en prucbas de diferente duracién, como recalcaron
también Bryant ef al. (1985) y como de hecho se pudo notar pricticamente en todas las
pruebas llevadas a cabo con metales aislados o en mezcla; por tal motivo se decidié

exponer a los organismos por un periodo de 21 dias.
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En la tabla 29 se presentan los resultados de este ultimo experimento. Con el factor de
aplicacion de 0.1, se obtuvo un 16.6 % de mortalidad desde la primeras 24 h de exposicién.
A los cuatro dias se acerco al 50 % y fue aumentando paulatinamente hasta el 100 % a los
13 dias de exposicion. Con respecto al FA de 0.05, a las 24 h se observo el 6.6 % de
mortalidad, el 63.3 % se presentd a los 18 dias de exposicidn continua; y el numero de

sobrevivientes se mantuvo constante hasta el final de la prueba (21 dias).

Por otra parte, los organismos expuestos a las mas bajas concentraciones (factor de
aplicacidn de 0.01 y 0.025) no experimentaron mortalidad durante los 21 dias de exposicién
continua; sin embargo, una diferencia de sus respuestas a tales combinaciones fue la del
crecimiento, puesto que a 0.01 se observaron 88 exuvias, es decir que en promedio, cada
organismo mudé 2.93 veces, en comparacién con las 3.27 de los organismos testigo,

mientras que a 0.025 la proporcidn de muda fue de 1.53.

Aparentemente, en los organismos expuestos a las concentraciones equivalentes a 0.025 FA
la mezcla produce un efecto subletal, que tiene como resultado una disminucion del
crecimiento; esto no se aprecié en los organismos en los recipientes de 0.01 FA, en los

cuales la proporcion de muda fue muy similar a la registrada en los testigos.

Mediante este experimento se confirmoé que el factor de aplicacién propuesto por Sprague
(1971) de 0.1, no es siempre el adecuado cuando se utilizan mezclas de metales, ya que
evidentemente los efectos del sinergismo entre metales son més importantes que los

antagonicos que se describieron para dos de las seis pruebas anteriores.

El efecto negativo de esta combinacién se refleja también en los pesos finales de los
organismos que sobrevivieron en 0.01, 0.025 y 0.05 FA, cuyo peso himedo promedio fuc
de 13.11 = 8.19, 8.25 £ 4.88 y 4.01 £ 1.7 mg, respectivamente, demostrando que a medida
que se incrementd el FA, el crecimiento de los organismos expuestos se redujo. Al
comparar estos pesos con los recabados en los testigos (18.2 + 11.3 mg) (comparacién de

medias, Miller y Miller, 1987), el analisis estadistico revelé que la tinica diferencia que no
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resulté significativa fue entre los organismos expuestos a 0.01 FA y los testigos, mientras

que en los demas casos, todas las diferencias resultaron significativas (p<0.05).

Tabla 29. Porcentaje de mortalidad de postlarvas (PL17) expuestas a mezclas
(concentraciones nominales) de Cd, Cu, Fe, Hg, Mn, Pb y Zn con diferente factor de
aplicacion; mudas entre paréntesis.

r Dia Factor de aplicacién
testigo 0.01 0.025 0.05 0.1
1 0 0 0 6.6 16.6
(5) (3) (2} 4) (5)
2 0 0 0 10 36.6
(5 3 (1) 2 ()
3 0 0 0 13.3 40
(5) 4) 1 (3)
4 0 0 0 13.3 46.6
(N (6) (3) 2)
5 0 0 ] 16.6 60
@ 8 (3} @) 3
6 0 0 0 16.6 76.6
(11) (6) (%) 3) 4)
7 0 0 0 20 76.6
(12) &) )] (1
8 0 0 0 20 80
4 (3) (B ) 2
9 0 0 0 233 83.3
&) 4) 2)
10 0 0 0 30 83.3
(7 N 3) (3) (1)
11 0 0 0 333 86.6
(1 (3 3} (3)
12 0 0 0 40 90
2 ) (2)
i3 0 0 0 40 100
(6) (2} ) (1) (1)
14 0 0 0 40
(1) 9 4 3
5 0 0 0 433
() 3) (6) 2)
16 0 0 0 50
6) 3 (2}
17 0 0 0 60
(4) (2) 3)
18 0 0 0 63.3
2) (5} 3) (1)
19 0 0 0 63.3
3 (1 G) (2)
20 0 0 0 63.3
1 (7} ) (1)
21 0 0 0 63.3
2y (2) (2)
> mudas 98 88 47 52 17
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5.5 Consumo de alimento

En el presente trabajo los intervalos de las concentraciones que se probaron fueron
suficientemente amplios para poder observar el comportamiento alimenticio de las
postlarvas de L. vannamei expuestas a dosis inferiores a las CLsoy UTso que se calcularon

en este estudio.

Los resultados de estas observaciones se resumen en las siguientes tablas, considerando
solamente los casos de exposicién a dosis inferiores a las que se calcularon como letales a
96 y 168 h, ademas de los que se tuvieron en la Unica prueba en la que se utilizaron los siete

metales en combinacion.

5.5.1 Pruebas de toxicidad individuales

Los valores medios de consumo de alimento que se calcularon para las concentraciones de
cada metal inferiores a la CLsg-96 h muestran efectos diferentes para los diversos metales.
Ain considerando el factor de aplicacion de 0.1 para el calculo de las dosis permisibles de
cada metal aisladamente (Sprague, 1971), las larvas expuestas a 1 mg/L de Cd, cuatro veces
mas alta de este nivel, consumieron en promedio cerca del 75 % del alimento ingerido por

los testigos.

En los organismos expuestos al Cu, la disminuciéon del consumo de alimento fue muy
notoria alin en los grupos donde no se obtuvo ninguna mortalidad, puesto que a 12 mg/L de

Cu total el consumo fue de 33.3 %, mientras que a 36 mg/L fue del 29.2 %.

En presencia de Fe, aparentemente existe una relacion entre la dosis de metal aplicadas y el
consumo de nauplios de 4rtemia; éste disminuyé desde un 71 a un 45.8 % con respecto a
los testigos cuando la concentracion se acercé a la CLsp. Es decir, una cantidad de Fe
cercana al 70 % de la CLsp-96 h, aunque no caus6é mortalidad, disminuyd en un 30 % la

cantidad de nauplios consumidos.

Por el contrario, una concentracion de Mn que causé mas del 25 % de mortalidad en 96 h,

no disminuyd la actividad de alimentacidén de las postlarvas y lo mismo sucedid con el Pb,
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con el cual €l consumo de nauplios varié entre un 70.8 y un 95.8 % de los testigos y cabe
mencionar que con la dosis que mas se acercd a la CLso, las postlarvas consumieron poco

mas del 90 % de las mantenidas en agua libre de metales.

El Hg, como el Cu, causé una notable disminucion en el actividad de la alimentacion, lo
cual es evidenciada por las postlarvas expuestas a 0.5 y 1 mg/L, donde ¢l consumo

promedio de alimento fue del 58.3 + 14.4% en ambas concentraciones,

Por su parte, las postlarvas expuestas al Zn mostraron un comportamiento similar al que
tuvieron con Fe, ya que se observo una notable disminucion del consumo de alimento al ser
expuestas entre 1 y 1.5 mg/L de este metal (Tabla 30). Asi mismo, también se puede
observar que una concentracion cercana al 50 % de la CLsp-96 h, no causo una disminucién

evidente de la actividad alimenticia de las postlarvas de L. vannamei.,

Tabla 30, Consumo de alimento de las postlarvas de L. vannamei expuestas a los metales
de manera individual a concentraciones inferiores (mg/L) a la CL5¢-96 h. Valores maximos
y minimos de consumo (en paréntesis horas de exposicion).

Metal | CLso (mg/L) Conc. % % Consumo Maximo (hy | Minimo (h)
mortalidad alimento
Cd 2.49 1.0 20 75+18.6 100 (12) 50 (34)
Cu 37.3 i2 0 33.3£35.3 83.3 (84) 012,36
6 20 16.7+£20.4 50 (84) 0 (36,60
32 433 29.2+21.7 50 (60,80) 0 (12)
Fe 44.3 0 0 70.8£21.6 100 (12} 50 (60,84)
40 23.3 45,8297 83302 0 (36
Mn 130 50 0 91.7+8.4 100 (12,36} 83.3 (60,84)
100 26.6 91.7+8.4 100 (12,36) 83.3 (60,84)
Hg 1.23 0.5 0 58.3+14.4 83.3 (80} 50 (12,36,84)
1.0 6.6 58.3+14.4 83.3 (60) 50 (12,36,84)
Pb 134 60 10 95.8+£7.2 100 (12,36,84) 83.3 (60)
80 233 91.7+8.4 100 (12,36) 83.3 (60,84)
100 333 . 70.8+24.7 100 (34) 33.3 (60)
125 36.6 87.5+13.8 100 (12,36) 66.6 (60)
Zn 2.08 1.0 0 91.7+8.4 100 (36,84) 83.3 (12,60
1.5 33.3 58.3£27.6 83.3 (12,36) 16.6 (84)

En resumen, el metal que mds afectd la actividad de alimentacion de las postlarvas de L.
vannamei fue el Cu, lo cual pudiera estar relacionado con el alto nimero de mudas, ya que

en la fase de ecdysis los crusticeos disminuyen o cesan completamente su actividad de
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alimentacion, efecto que deberia ser tomado en consideracién en los laboratorios de
produccion comercial de postlarvas, puesto que en algunos de ellos se adicionan sales de
Cu para acelerar el crecimiento larvario y postlarvario. Como en el caso del Hg, la
disminucion del consumo de alimento no se relaciona con la concentracién de Cu en el
medio, por lo menos en el intervalo de las dosis probadas y lo mismo parece ocurrir con €l
Pb, donde la disminucién es poco evidente o por lo menos el consumo de alimento es

altamente variable,

5.5.2 Pruebas de toxicidad con mezclas (RT=1:1)

Como en el caso de las pruebas de exposicion a diferentes concentraciones de metales
individuales, se obtuvieron resultados contrastantes, que globalmente parece indicar que la
observacién del consumo de alimento no es un indicador confiable de la presencia de un

factor de estrés para las postlarvas de L. vannamei (Tabla 31).

Tabla 31. Consumo de alimento en postlarvas de L. vannamei expuestas a las mezclas de
metales (1:1} a concentraciones inferiores (mg/L) a la UTse-168 h. Valores maximos y
minimos (entre paréntesis horas de exposicion).

Mezcla UTsp uT % % Consumo Maximo (h) Minimo (h)
rnortalidad alimento
Cd-Hg 0.19 0.05 33 97.615.8 100 (36-156) 83.3 (12)
0.10 16.6 95.2+7.5 100 83.3
(12,36,84,132,156) (60,108)
0.15 36.6 92.8+8.3 100 83.3
(36,84,132,156) (12,60,108)
Cd-Zn 2,12 (.50 0 100+0 100 --
0.75 0 97.6x5.8 100 83.3 (84)
(12-60,108-156)
1 3.3 92.8+8.3 100 83.3
(60,108-156) (12,36,84)
83.3 50
2 233 64.3+£13.9 (60.156) (36,108.132)
Zn-Hg 0.14 0.05 0 100+0 100 -
0.1 16.6 95,2+7.5 100 (60,156) 83.3 (12-36)
Hg-Pb 0.20 0.1 0 02.8+8.3 100 833
(60,108-156) {12,36,84)
0.15 40 78.5£11.7 100 (12) 66.6 (36-84)
Cu-Zn 1.44 0.25 0 1000 100 -
0.5 6.6 85.7+£12.7 100 (12,84) 66.6 (132)
0.75 16.6 78.5+£11.7 83.3 (12-108,156) 50 (132
1 30 73.8%15 83.3(12-108) 50(132-156)
Fe-Mn 1.43 0.75 0 1000 100 -
1 33 95,2+7.5 100 (12-108) 83.3 (132-156)
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De las tres mezclas que incluyeron el mas toxico de los metales que se usaron en este
trabajo (Hg), solamente en el caso de Hg-Pb se noté una disminucién evidente de la
alimentacion cuando la UT utilizada se acercd a la UTs¢-168 h, lo cual ademas causo un 40
% de mortalidad. En cambio, la mezcla Cd-Hg, con la UT de 0.15, tuvo una mortalidad
similar a la de Hg-Pb, en la cual no se observé una disminucion significativa del niimero

nauplios consumidos, y lo mismo se observé en el caso de Zn-Hg.

En Las pruebas con la mezcla Cd-Zn, se observé un efecto sobre la alimentacion solamente
cuando la UT utilizada superd el 90 % de la UTsp-168 h, con la cual se obtuvo un 23 % de
mortalidad y un 35 % de disminucion de la cantidad de nauplios ingeridos. En el caso de
Cu-Zn la disminucién se hizo notoria cuando la UT utilizada fue cercana o superior al 50 %
de la UTs. Finalmente, no se noté ningin efecto para la mezcla Fe-Mn, hasta una UT

equivalente al 70 % de ta UTsp calculada para estas pruebas.

5.5.3 Pruebas con diferente factor de aplicacion

La prueba de la mezcla de los siete metales que se llevd a cabo con diferentes factores de
aplicacion para determinar ¢l nivel de toxicidad, no reveld diferencias estadisticamente
significativas en el consumo de alimento cuando se usaron los factores de 0.01 y 0.025, y
solamente con el factor de 0.05, con el cual se obtuvo mas del 60 % de mortalidad después
de 21 dias de exposicion, el consumo de alimento resultdé altamente variable, pero solo

ligeramente inferior al 85 % del valor obtenido en los testigos (Tabla 32).

Tabla 32. Consumo de alimento en postlarvas de L. vannamei expuestas a las mezclas de
metales (1:1) a concentraciones inferiores (mg/L) a Ia UTsy.Valores maximos y minimos en
porcentaje.

FA % de Mortalidad % Consumo Maximo Minimo

de alimento

0.01 0 1000 100 0
0.025 0 97.6x£5.8 100 83
0.05 63 84.1+17.4 100 50
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6. DISCUSIONES

6.1 Pruebas de toxicidad individuales

Las pruebas de toxicidad aguda han sido utilizadas principalmente para establecer criterios
de calidad de agua y proteger de esta forma el ambiente acuatico (Ahsanullah y Arnott,
1978), aunque algunos de estos estudios con invertebrados y peces marinos y
dulceacuicolas se han llevado a cabo con el fin de comparar la sensibilidad de diferentes
especies y el potencial toxico de los metales, ademas que para obtener las concentraciones
ambientales seguras utilizando los valoresu;ie la CL5sp-96 h de los metales y los factores de

aplicacion preestablecidos (Ahsanullah et a/., 1981).

A manera de consideracion general para cada una de las discusiones del presente estudio, es
importante comentar que un factor muy importante a considerar en las pruebas de toxicidad
es la edad de los organismos (Buikema ef al., 1982). Nimmo et al. (1977) demostraron que
las larvas de crustidceos son de 3 a 10 veces mas sensibles que los adultos; ademds
Greenwood y Fielder (1983) concluyeron que, como en el caso de algunos otros
contaminantes ambientales, la tolerancia a los metales pesados por parte de los estadios
larvarios es menor que en los adultos y €sto se debe a que las larvas no tienen todavia bien
desarrollados sus mecanismos de defensa (Shane, 1994). Este tipo de observaciones se
considerd en el presente estudio, al comparar los resultados obtenidos con otros existentes

en la literatura.

Ademas, en las pruebas de toxicidad en las cuales se utilizan como tdxico a algiin metal, es
importante considerar la salinidad del medio, ya que por un lado ésta altera la especiacion
quimica del elemento en cuestidn, y por el otro, modifica los mecanismos de
osmoregulacién de los decipodos, puesto que en los sistemas estuarinos existe un gradiente
de la salinidad tanto espacial como temporal, y estos cambios pueden provocar ajustes en la
concentracion interna de los iones mayoritarios (osmolaridad) mediante la incorporacién de
agua. Este incremento en la captura de agua puede inducir una difusion hacia el interior del
organismo, provocando con esto una mayor acumulacién de metales y por ende una mayor

toxicidad (Bianchini y Gilles, 1996).
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En este contexto, se podria esperar una relacion entre la salinidad del ambiente (habitat) y
la toxicidad del elemento en cuestion para diferentes especies eurihalinas dependiendo de
sus capacidades osmoreguladoras. Aunque en el presente estudio la salinidad se mantuvo
aproximadamente constante, este tipo de consideraciones pudiera resultar muy importante
al intentar de aplicar los resultados de este tipo de estudios a situaciones de cultivo diversas,

es decir, con diferentes salinidades.

6.1.1 Cd

De acuerdo con la EPA (1991), el cadmio es uno de los cinco metales considerados de
mayor toxicidad para la fauna de los sistemas acudticos y terrestres; sus principales fuentes
antropogénicas son los efluentes industriales y municipales, en tanto que los aportes

naturales son el intemperismo, la escurrentia y €l transporte atmosférico.

De Conto Cinier et al. (1998) seflalan que el cadmio constituye un problema de gran
magnitud ecoldgica, debido a que Ia presencia de determinados ligandos permite que este
elemento se pueda acumular por absorcién a través de las branquias hasta alcanzar niveles

superiores a los del medio ambiente.

Debido a que no se determinaron las diferentes especies quimicas del Cd en las soluciones
de prueba, los valores de las CLsg en el presente estudio estan referidas como Cd total. De
acuerdo con Hall et al. (1995), la especiacion inorganica del Cd en aguas naturales esta en
funcion del pH, de la temperatura, de la fuerza idnica de la solucién y de las
concentraciones de potenciales ligandos. En agua marina, Byrne ef al. (1988) estimaron que
el 97.2% de Cd inorgénico disuelto existe como compuestos del cloro, predominantemente
CdCl y CdCl,, mientras que el ion metélico libre representa menos del 3%; incluso en

ambientes estuarinos, los cloruros dominan la especiacion de este metal (Hall ez al., 1995).

En comparacion con los resultados de este estudio, Jennings y Rainbow (1979) observaron
un porcentaje de mortalidad del 50 % en organismos adultos del cangrejo Carcinus maenas

expuesto a 10 mg/L de Cd, mientras que Canli y Furness (1993) registraron en 96 horas un
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15 % de mortalidad en Nephrops norvegicus expuesto a 0.1 mg/L de Cd. Aparentemente,
las postlarvas de L. vannamei poseen una tolerancia al Cd que es intermedia entre la de C.
maenas, organismo tipico de aguas costeras, de lagunas y de estuarios, y de N. norvegicus,
que vive en aguas relativamente profundas y en mar abierto, aunque una comparacion entre

organismos deberia hacerse considerando también su etapa de desarrollo.

La causa de la mortalidad de las postlarvas en el presente estudio, pueden ser explicadas
con base en los siguientes trabajos. De acuerdo con Landis y Yu (1999), el Cd es toxico en
pequefias cantidades y no existe evidencia de que este elemento desempefie alguna funcién
biologica. Estos autores han demostrado que el principal efecto toxico del Cd es que se une
a los grupos SH (ligandos) de la membrana y de otros constituyentes celulares, causando
alteraciones estructurales y funcionales. Ademas, induce un dafio a la mitocondria, con lo
cual desacopla la fosforilacion oxidativa, causando un deterioro del metabolismo energético

de la célula.

Dhavale y Masurekar (1988) expusieron al cangrejo Scylla serrata a concentraciones
letales de Cd y observaron que se redujo significativamente la actividad de la Na, K-
ATPasa en las branquias. Postel ef al. (1998) al someter a Carcinus maenas a Cd,
observaron que este metal se unia a la misma enzima con un alto grado de irreversibilidad,

provecando una alteracion en el estado de fosforilacion de dicha molécula.

Verbost et al. (1989) concluyeron que aparentemente el Cd entra a la célula a través de los
canales de Ca en la membrana apical y Rainbow (1997), expresé que hay canales
especificos para cada uno de los iones esenciales, pero que los no esenciales entran a la
celula por esos mismos canales o por los designados a los iones mayoritarios como e} Ca, lo
cual llega a inhibir la bomba de Ca en la membrana basolateral, provocando un aumento de
Ca al interior de la célula. De acuerdo con Hansen et al. (1992) iones libres de Ca en
concentraciones anormalmente altas activan fosfolipasas, provocando una hidrélisis

autocatalitica de fosfolipidos y por ende, la muerte celular.
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Asi mismo, Krishnaja et al. (1987) describieron cambios histopatologicos en las branquias
de Scylla serrata expuesto a 2.4 mg/L por 30 dias, como una proliferaciéon celular
(hiperplasia) con algunas regiones necréticas; lo cual es importante debido al papel que

desempefian las branquias en la respiracion y la osmoregulacion.

Evidentemente, estos efectos pudieron ocurrir en las postlarvas de Litopenaeus vannamei,
por lo que un estudio sobre los efectos subletales de este elemento en esta especie, seria de

gran ayuda para corroborar la toxicodinamica del Cd en esta especie.

Con respecto al ciclo de muda, los peneidos incrementan su talla en una serie de pasos: un
rapido aumento en la ecdysis es seguido por un periodo sin crecimiento o bien con un
pequefio incremento hasta la siguiente ecdysis. En esta fase, la cual estd caracterizada por ¢l
desprendimiento del exoesqueleto, el organismo absorbe una gran cantidad de agua de su
entorno para incrementar el volumen de su cuerpo, ya que la cantidad de agua absorbida

determina el tamafio del cuerpo hasta la muda siguiente (Dall et al., 1990).

En este aspecto, y como se comento en la seccion anterior, no se observé una relacién entre
el niimero de exuvias y la mortalidad, con la excepcidn de los organismos expuestos a 2.5
mg/L, en la cual, de las 17 postlarvas que murieron, 15 se encontraban en el estadio de
ecdysis. Segiin White y Rainbow (1986), los decapodos no pueden regular la concentracién
interna de los metales no esenciales como el Cd y el Hg, de tal manera que estos elementos
pueden acumularse en los tejidos en altas concentraciones; y de acuerdo con Kito e al.
(1986) a esa alta concentracion la cantidad acumulada de Cd excede la habilidad del animal
para sintetizar metalotioneinas, el cual se une a proteinas de alto peso molecular
(estructuras no-tioneinas), y esta acumulacion en otras partes del cuerpo tiene efectos
téxicos que se manifiestan con anomalias estructurales v de desarrollo, entre otros efectos

que ya se comentarorn.
De hecho, Weis (1978) observo que los cangrejos retardaban significativamente su ciclo de

muda al ser expuestos al Cd, concluyendo que este elemento inhibe algunas enzimas

encargadas del proceso fisioldgico de la muda. Bjerregaard (1988) observé que Carcinus
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maenas era mas sensible al Cd en ¢l estadio de ecdysis que en la intermuda, y Zanders y
Rojas (1992) determinaron una concentracion de Cd mas alta en los amfipodos (Elasmopus
rapax) muertos que en los vivos y ademds observaron que la mayoria de los organismos

muertos se encontraban en la fase de ecdysis.

En lo que concierne a la CLsp, los datos presentados en la literatura y recopilados por
Sullivan (1977) para varias especies de cangrejos marinos oscilan entre 15.7 y 101.9 mg/L,
mientras que Phillips (1980), mediante pruebas Ilevadas a cabo en crustaceos adultos,
enconird valores de 0.3-61.5 mg/L. Posteriormente, la EPA (1985) presentd un intervalo
mas amplio para espectes de invertebrados marinos de 0.04 a 135 mg/L. de Cd total, Los
resultados del presente estudio se encuentran en este intervalo, aunque son inferiores a los
de Sullivan (1977), probablemente porque este autor se refiere a organismos adultos, los

cuales tienen una mayor resistencia al Cd (Buikema et al., 1982).

En comparacidn con otros crusticeos, aparentemente L. vannamei se encuentra ¢como una
especie tolerante al Cd, incluso presentd una mayor tolerancia que algunos juveniles y
adultos las cuales presentan una mayor tolerancia a este metal que sus formas larvarias
(Tabla 33), con excepcion de los estados larvarios de Rhithropanopeus harrisii y

Palaemonetes pugio, cuya tolerancia al Cd es alta.

Sin embargo, como se comentd anteriormente, seria importante verificar la salinidad a la
cual se llevaron a cabo todas estas pruebas de toxicidad, puesto que conforme disminuye la
salinidad se incrementa la concentracién del ion libre del Cd, y con ello su toxicidad (Hall
et al., 1995).

Aunado a lo anterior, la toxicidad y la biodisponibilidad de los metales traza a organismos
acuaticos ha sido relacionada con la actividad del ién libre cuyas concentraciones pueden
ser mucho mas bajas que las totales debido a la captura por ligandos organicos e
inorganicos de la solucién (Sunda et al., 1987). Como se coment6 anteriormente, en el caso
del cadmio los cloruros son dominantes en aguas marinas, por lo cual es importante

considerar el valor de la salinidad cuando se lleven a cabo pruebas de toxicidad de este tipo
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y referir los resultados en términos de toxicidad del Cd total (Gentile, 1982; Sullivan et al,,
1983). '

Tabla 33. Comparacién de CLs; de Cd en varias especies de crustaceos.

Especie CLsp (mg/L) Referencia
24-h 48-h 72-h | 96-h
Cancer magister 0.247 Martin ef al. (1981)
(zoea})
Scylla serrata 0.078 Ramachandran ef al. (1997)
(zoea)
Rhithropanopeus harrisii 3.37 Thorpe y Costlow (1989)
{larva)
Palaemonetes pugio 1.88 Thorpe y Costlow (1989)
(larva)
Marsupenaeus japonicus 0.030 Bambang ef al. (1994)
(larva)
Palaemon serratus 1.68 Marifio-Balsa ef al. (2000)
(larva)
Maja squinado 0.158 Marifio-Balsa et al. (2000)
(larva)
Litopenaeus vannamel 11.46 7.52 408 | 249 Este estudio
(postlarva)
Farfantepenaeus duorarum 3 Nimmo et al. (1977)
(juvenil)
Callinectes similis 6.35 Ramirez et al. (1989)
(uvenil
Uca annulipes 24.22 15.91 Uma-Devi (1987)
{juvenil)
Uca triangularis 15.19 7.66 Uma-Devi (1987)
(juvenil)
Palaemonetes pugio 1.3 Burton y Fisher (1990)
(juvenil)
Procambarus clarkii 1.04 Nagvi y Howell (1993)
{juvenil)
Litopenaeus setiferus 0.99 Vanegas et al. {(1997)
{juvenil)
Palaemon elegans 9.54 3.54 0.67 Lorenzon et al. (2000}
(juvenil)
Callianassa australiensis 6.33 Ahsanullah ef al. (1981)
(adulto)
Scyila serrata 119 38 24 18 Krishnaja ef al. (1987)
{adulto)
Callinectes similis 6.35 Ramirez et al. (1989)
{adulto)

Hall et al. (1995) al someter al copépodo Eurytemora affinis y al pez Cyprinidon variegatus
a diferentes salinidades (5, 15 y 25 %0) pero a la misma concentracion de CdCls,

encontraron que la CLso disminuia al disminuir la salinidad; por este motivo, concluyeron
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que a baja salinidad el i6n libre es el principal responsable de la toxicidad, pero que los

cloruros (CdCl, CdCl,) son también téxicos para los organismos acuaticos.

Es interesante notar que la CLsy para varios organismos adultos como Callianassa
australiensis es cercana al 10 % o es inferior a la que se encontrd para las postlarvas de L.
vannamei que, segun Kraus et al. (1988) pudiera relacionarse con patrones genéticos
adquiridos en dependencia del habitat tipico de cada especie en particular, lo que. les

permitiria desarrollar mecanismos de defensa para los xenobioticos.

Esta capacidad para tolerar al Cd puede referirse a la capacidad de induccién de las
metalotioneinas (MT), las cuales son una familia de proteinas de bajo peso molecular
(6,000-10,000 Da), con un contenido de S (uno de los tres ligandos predominantes entre las
biomoléculas: S, N, y O) superior al 30 % y una constante de afinidad (Ka) elevada para los

iones metalicos (Carpene, 1993).

De acuerdo con Aoki et al. (1989) las larvas de especies sensibles al Cd carecen de la
capacidad de induccion de MT, y estas especies no se encueniran en ambientes

contaminados por metales, lo cual seria interesante investigar este topico en L. vannamei.

6.1.2 Cu

De acuerdo con Harris (1991), el Cu es un elemento esencial para la vida de los
organismos, ya que forma parte de la estructura de mas de 30 enzimas y otras moléculas.
Todos los artrépodos, incluyendo a los crustaceos, tienen hemocianina como pigmento
respiratorio (Barnes, 1989), por lo cual necesitan cantidades relativamente importantes de
cobre, que es el componente activo del grupo prostético de este pigmento (Truchot y Rtal,
1998), aunque, como en ¢l caso de los otros metales esenciales, una concentracidon excesiva

puede tener efectos adversos para los crustaceos marinos (Chinni ef al., 2000).
Existe en la literatura alguna informacion sobre los porcentajes de mortalidad obtenidos con

postlarvas de decdpodos: Hubschman (1967) observé una mortalidad del 100 % en

postlarvas de Orconectes rusticus después de 12 h de exposicién a 1 mg/L de Cu. La
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mortalidad de los juveniles de Nephrops norvegicus fue del 33 % durante 96 h de
exposicion a 0.1 mg/L de Cu (Canli y Furness, 1993); mientras que Wong ef al. (1993)
observaron un 55 % de mortalidad en postlarvas de Metapenaeus ensis al ser expuestos a 8

mg/L durante 48 h.

En el caso de los adultos, Truchot y Rtal (1998) y Naqvi et al. (1998) observaron un 50 y
66 % de mortalidad en Carcinus maenas y Procambarus clarkii expuestos a 2 'y 10 mg/L
de Cu, respectivamente. Los porcentajes de mortalidad en el presente estudio son menores
que los citados en estos trabajos para esas concentraciones; sin embargo, como en el caso
del Cd, la salinidad es un factor determina la especie quimica que domina y por lo tanto,

puede alterar la toxicidad del elemento.

En lo que se refiere a la especiaciéon del Cu, Zirino y Yamamoto (1972) y Mantoura et al.
(1978) concluyeron que la especie quimica mayoritaria del Cu en agua marina es el
Cu(OH),, con un porcentaje mayor al 90 %, mientras que el CuCO; comprenderia menos
del 10 % y el i6n libre el 1 %, con porcentajes menores de 5 a 6 especies quimicas mas. Sin
embargo, Byme et al. (1988) concluyeron que la principal especie en la fraccién inorganica
del Cu disuelto estd formada por carbonatos (85 %) seguido por los hidréxidos, los cuales

contribuyen con un 8 %, mientras que el ién libre contribuye conun 5 %.

De acuerdo a la literatura, la mortalidad registrada en esta investigacidén puede explicarse de
la siguiente manera: Rainbow et al. (1990) y Rainbow (1995) mencionan que los decapodos
regulan la concentracién de Cu en su cuerpo, pero que si éste excede el valor de 0.1 mg/L
en el ambiente, la tasa de captacién es mayor que la de excrecién y desintoxicacién, y la

cantidad de Cu en los tejidos aumenta con un consecuente efecto téxico (Canli y Furness,
1993).

De acuerdo con Truchot y Rtal (1998), la accion toxica del Cu se hace particularmente
evidente en las branquias, con las cuales provoca importantes dafios citoldgicos, alterando
funciones esenciales como la regulacién idnica y el intercambio gaseoso, con una

consecuente alteracion de ta homeostésis idnica y del balance 4cido-base de 1a hemolinfa.
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Ademis, Bjerregaard y Vislie (1985) y Hansen et al. (1992), al someter a Carcinus maenas
a concentraciones subletales de Cu, encontraron que este elemento disminuye la actividad
de 1a Na, K-ATPasa hasta un 60 %, provocando con esto cambios en los parametros iénicos
y osméticos de la hemolinfa, Hebel ez al. (1997) observaron un decremento en la actividad
de la piruvato kinasa y en la hexoquinasa (100 y 77 %, respectivamente) en crusticeos
expuestos a 10 mg/L Cu; estos decrementos sugieren que la disminucién de la energia

celular puede ser la causa del efecto téxico del Cu en crustaceos.

Con respecto al efecto del Cu sobre la fase de ecdysis, en el presente estudio se observé una
alta incidencia de mudas. Bjerregaard y Vislie (1985) concluyeron que el Cu puede
estimular la muda por dos procesos: aparentemente, concentraciones relativamente altas de
Cu inhiben a las proteinas transportadoras del Ca de la hemolinfa al exoesqueleto, de tal
manera que la concentracién de Ca en la hemolinfa aumenta. De este modo la muda seria
estimulada ya que aparentemente el Cu inhibe a la hormona que inhibe la muda, mientras

que €l aumento de Ca en la hemolinfa estimula a las hormonas de la muda.

Ahsanullah y Ying (1995) observaron que un aumento en la concentracién de Cu de 100 a
200 pg/L causo una reduccion del crecimiento tanto en Fenneropenaeus merguiensis como
en Penaeus monodon y Wong et al. (1995) observaron el mismo comportamiento en
Metapenaeus ensis a 100 pg/L durante 8 dias de exposicion. Por otro lado, Chen y Lin
(2001) al someter a juveniles de P. monodon a diferentes concentraciones de Cu (de 0.45 a
4.5 mg/L) observaron que el tiempo requerido para completar el primer ciclo de muda era

reducido conforme se incrementaba la concentracion de Cu en el ambiente.

En su estudio sobre la toxicidad del Cu para Orconectes rusticus, Hubschman (1967) noto
que la mortalidad se evidenciaba cuando los organismos alcanzaban la fase de ecdysis, y
Bjerregaard y Vislie (1985) observaron el mismo fendémeno en Carcinus maenas. De
acuerdo con Daly er al. (1992) es posible que el estrés de la muda y la toxicidad del cobre
se combinen y ejercen un efecto sinergético.; esto podria repercutir en algunos procesos
fisioldgicos del organismo, que deberia ser estudiado con otros experimentos en los cuales

se observe el efecto del Cu a concentraciones subletales, y por un periodo mayor.
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Con respecto a la sensibilidad de L. vannamei en comparacién con otras especies de
crustaceos, aparentemente este decapodo tiene una mayor tolerancia que el resto de las
especies tanto en sus estadios larvarios como en juveniles y adultos (Tabla 34). Sin
embargo, como se comento en el caso del Cd, es importante considerar la salinidad a la cual
se llevaron a cabo las pruebas de toxicidad, ya que esto puede dar lugar a especies quimicas
mas tdxicas, por lo cual un mismo crusticeo podria presentar diferentes valores de CLsg a

diferentes salinidades.

Como se comentd anteriormente, el Cu (CuSOy) es utilizado como alguicida o fungicida en
algunas granjas de peces y camarones en Estados Unidos (Masuda y Boyd, 1993), y dicha
practica es comun también en las granjas camaronicolas y en la mayoria de los laboratorios
comerciales de produccion de larvas de camardén del Noroeste de México en donde se
utiliza en sustitucién de otros productos antimicéticos, los cuales también estin basados en

compuestos del cobre (verde malaquita y cutrin, entre otros).

Es posible que esta exposicion regular y en varios casos constante a estos compuestos, que
se utilizan en concentraciones subletales para el camarén, cause el desarrollo del sistema de
defensa de estos organismos, que podria explicar, en dado caso, la posible alta resistencia
de las postlarvas que se encontrd en este trabajo; aunque un experimento similar al del
presente estudio, con diferentes valores de salinidad, aclararia la comparacion de la

sensibilidad de estas especies.

Cada compartimento celular tiene una concentracion Optima para cada metal, que necesita
ademas de mantenerse en estado estable mediante el equilibrio entre las entradas y salidas
del metal que se esta considerando. Aunque éstas pueden desviarse de su situacion ideal, las
MT actiian como un sistema amortiguador que captura e inmoviliza metales cuando éstos
estan en exceso y los libera cuando decrece su disponibilidad. Por ejemplo, las MT pueden
regular las concentraciones de Cu durante el ciclo de muda (Engel y Brouwer, 1987), y
adicionalmente, estas pueden donar Cu a la apohemocianina y activarlas para el transporte
de O, (Brouwer et al, 1989).
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Tabla 34. Comparacion de CLsp de Cu obtenida en varias especies de crustaceos.

Especie CLso (mg/L) Referencia
24-h 48-h 72-h | 96-h
Paragrapsus quadridentatus 0.17 | Ahsanullah y Amott (1978)
(zoea)
Cancer magister 0.049 Martin et al. (1981)
(zoea)
Seylia serrata 0.08 Ramachandran ez al. (1997)
(zoea)
Palaemon serratus 33 Marifio-Balsa et al. (2000)
(larva)
Maja squinado 0.05 Marifio-Balsa et al. (2000)
(larva)
Metapenaeus ensis 4.76 Wong et al. (1993)
(postlarva)
Marsupenaeus japonicus 1.85 Bambang et a/. (1995)
(postlarva)
Litopenaeus vannamei 86.4 56.8 46.08 | 37.3 Este estudio
{postlarva)
Uca annulipes 21.59 9.42 Uma-Devi (1987)
(juvenil)
Uea triangularis 13.27 8.28 Uma-Devi (1987)
(juvenil)
Palaemonetes pugio 2.1 Burton y Fisher (1990)
(juvenil)
Fenneropenaeus 0.38 Ahsanullah y Ying (1995)
merguiensis (juvenil)
Marsupenaeus japonicus 2.05 Bambang et al. (1995)
(juvenil)
Palaemon elegans 249 12.79 3.27 Lorenzon et al. (2000)
{juvenil)
Penaeus monodon 1529 | 13.15 9.7 7.73 Chen y Lin {2001)
{(juvenil)
Mysis sp 4.86 2.89 2.04 1.44 | Zyadah y Abdel-Baky (2000)
(adulto).

Naturalmente que la rapidez de induccion de las MT en estos procesos, es fundamental para
poder tolerar situaciones de estrés por algunos metales. Esta capacidad de induccidn es
mayor en los tejidos involucrados en la captura, almacenamiento y excrecién de metales
como las branquias (Roesijadi y Klerks, 1989), las cuales se encontraron constantemente en

contacto con el Cu contenido en las soluciones de prueba del presente estudio.

Aunque de manera general, algunos autores han sefialado que la forma idnica del Cu es la
més toxica, la toxicidad de este elemento no es exclusivamente por esa especie. Hartung
(1973) observo que el Cu particulado resulté ser mas toxico para ciertos peces que el Cu

disuelto y Borgmann y Ralph (1983) en un experimento con Daphnia sp, demostraron que
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la toxicidad del Cu no es sélo una funcion del i6n libre, sino que otras especies quimicas
son también tdxicas y dicha toxicidad varia entre los organismos. Por este motivo, es
importante comentar que en los experimentos llevados a cabo en este trabajo se observaron
precipitados, por lo que fue necesario medir la cantidad de Cu disuelto en cada una de las

concentraciones de prueba (Tabla 35).

Tabla 35. Valores de Cu disuelto (mg/L) determinados por especirofotometria de absorcion
atomica en las concentraciones nominales usadas (mg/L.) para el presente estudio.

Concentracion Cu disuelto
nominal

12 1.1
16 3.82
32 3.85
48 4.79
64 5
80 5.06
96 5.4
112 6.4
128 6.7

Por este motivo se decidié obtener la CLsy como Cu total, puesto que se observaron
precipitados en el fondo del recipiente, los cuales estuvieron siempre en contacto con las
branquias de organismos de prueba, los cuales pudieron provocar algin efecto deletereo.
Hebel et al. (1997) citan un dafio ultraestructural en las células de las branquias de
Carcinus maenas, manifestado por una hiperplasia y necrosis, el cual tuvo consecuencias
sobre la regulacién i6nica y osmotica, y por ende, en los procesos fisioldgicos de la

respiracion y circulacion.
6.1.3 Fe
Debido a la falta de trabajos especificos sobre la toxicidad de este metal, no fue posible

comparar la sensibilidad de L. varnnamei con otras especies de crusticeos.

Es importante comentar que en los experimentos se observaron precipitados, por lo que fue

necesario medir la cantidad de Fe en la fraccidon disuelta para cada una de las
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concentraciones de prueba (Tabla 36). Como en el caso del Cu, el Fe también estuvo en

contacto con las branquias, por lo que ta CLsg se calculd como Fe total.

Jansen y Groman (1993), los cuales observaron una alta mortalidad en estanques donde se
mantenia la langosta Homarus americanus, en los cuales determinaron una alta
concentracion de Fe (disuelto:particulado, 1.3:11 mg/1). Sus observaciones indicaron que en
su forma de precipitado (FeOH) este elemento se unia a las branquias de los organismos,
provocando una insuficiencia del sistema respiratorio, que segun estos autores fue el factor

responsable de la mortalidad de las langostas.

Estos precipitados también se observaron en las branquias de las postlarvas de L. vannameli,
por lo que es probable que las mortalidades observadas sean ¢l resultado de este mismo

mecanismo.

Tabla 36. Valores de Fe disuelto (mg/L) determinados por espectrofotometria de absorcidn
atémica en las concentraciones nominales usadas (mg/L) del presente estudio.

Concentracion Fe disuelto
nominal

30 0.87
40 0.93
45 0.95
50 0.97
55 1.45
60 2.4

65 4.25
70 6.7

80 10.2

De acuerdo con Simkiss y Mason (1983), la ferritina es una proteina encargada del
almacenamiento de Fe insoluble, que de esta manera queda disponibie para la célula. Se
trata de una macromolécula soluble en agua, la cual consiste de una capa externa de sub-
unidades apoferritinas y una interna donde alrededor de 4,500 atomos de Fe pueden ser

almacenados como oxihidroxido férrico (Aisen y Listowsky, 1980).
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En invertebrados, la ferritina ha sido aislada de tejidos de crustaceos y moluscos (Bottke,
1985). Kim et al. (1986) determinaron la cantidad de ferritina que circula en el plasma
sanguineo de invertebrados acuaticos, para los cuales se cree que la ferritina provee de
hierro para una variedad de funciones celulares. Rama Kumar y Prasad (1999) concluyeron
que aquellos organismos que no pueden evitar situaciones téxicas deben de poseer
mecanismos eficientes de defensa y la ferritina puede formar la linea frontal de estos
mecanismos. Evidentemente, este sistema pudo haber sido el responsable por la tolerancia
al Fe por parte de las postlarvas de L. vannamei ha bajas concentraciones de Fe a las que

fue expuesta.

6.1.4 Mn

Segan Eriksson (2000), el Mn es el octavo metal mas abundante del planeta y se encuentra
ampliamente distribuido en el agua y la corteza terrestre, siendo muy abundante en los
sedimentos marinos. Este elemento es esencial para los organismos marinos, puesto que es -

utilizado como cofactor enzimatico en los procesos de la respiracion (Rainbow, 1988).

Con respecto a su especiacion quimica, el ion libre del Mn es la especie quimica mas
abundante en el agua marina (90 %), seguida por el MnCl (9 %), y en menor proporcidn se

encuentra asociado a los SO4 y CO3; (Mantoura et al., 1978).

Canfield er al. (1993) encontraron que los niveles de Mn en el agua intersticial de
sedimentos marinos varia de 0.16 a 24 mg/L, lo cual, debido a los habitos bentdnicos de log
peneidos que frecuentemente se entierran y se mantienen en contacto directo con el agua
intersticial, pudiera causar una acumulacién neta de Mn por absorcién Esto fue demostrado
por Baden et al. (1995), los cuales observaron que Nephrops norvegicus incorporaba Mn a
través de las branquias cuando se exponia a concentraciones mayores a 1.75 mg/L, que

pudiera explicar los efectos encontrados en el presente estudio.

Aunado a lo anterior, el Mn es biodisponible y puede ser facilmente captado por la fauna
benténica (Eriksson, 1998). Aunque este metal es considerado como esencial por estar

incluido en algunas funciones metabolicas de plantas y animales (Silva y Williams, 1991),
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se vuelve toxico cuando se encuentra a altas concentraciones y deteriora algunos procesos
fisiologicos, como los relacionados con €l funcionamiento del sistema neuromotor (Baden y

Neil, 1998).

Sin embargo, y de acuerdo con Lasier et al. (2000), muy poca investigacion ha sido llevada
a cabo sobre la toxicidad del Mn en organismos acuaticos. Este elemento es abundante en
los sedimentos, y dada las condiciones quimicas que ahi prevalecen el Mn es convertido a
su forma soluble, la cual es mas toxica, y altas concentraciones han sido reportadas en el

agua intersticial (75 mg/L) (Brumbaugh et al., 1994).

Esto es un factor importante ha considerar, puesto que algunos laboratorios de produccion
de postlarvas de camar6n, utilizan filtro de arena (sedimentos marinos costeros) al tomar el
agua marina para su uso cotidiano, la cual podrian tener concentraciones relativamente altas

de Mn.

Tabla 37. Comparacion de CLso de Mn obtenida en varias especies de crustaceos.

Especie CLsy (mg/L) Referencia
24-h 48-h 72-h | 96-h
Ceriodaphnia magna 15 Lasier et al. (2000)
(zoea)
Hyalella azteca 3 Lasier et al. (2000)
{larva)
Litopenaeus vannamei 246 178 148 130 Este estudio
(postlarva)

Aunado a lo anterior, la toxicidad del Mn ha sido subestimada, por lo que una muy limitada
investigacion ha sido llevada a cabo en establecer la toxicidad de este elemento en
organismos acuaticos (Lasier et al, 2000), razén por la cual, pocos trabajos fueron

incorporados para la presente discusién (Tabla 37).

6.1.5 Hg
El Hg, el Cd y el Pb son los tres metales pesados ampliamente reconocidos como los mas

toxicos (Landis y Yu, 1999) y aparentemente los crusticeos acuaticos son los organismos
mas sensibles al Hg (Eisler, 1973).
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Los datos de estas pruebas parecen indicar una desaceleracién de la mortalidad después de
las primeras 48 h, que pudiera ser debido a una activacién de los mecanismos de defensa de
los organismos de prueba. Esto concordaria con los resultados de otros autores, como por
ejemplo Johnson y Gentile (1979) los cuales, en un ensayo llevado a cabo con larvas de
Homarus americanus, observaron una mas rapida respuesta, medida en términos de

mortalidad, durante las primeras 48 h de exposicion a Hg y Cd.

Como se menciond previamente, el mecanismo de defensa seria una induccion a la sintesis
de metalotioneinas (Roesijadi y Robinson, 1994) cuyo efecto, segun Kraus ef ¢/, (1988) se
daria después de 48 h de exposicidn al estimulo. Por este motivo, la medida de esta
induccion ha sido propuesta como un indicador celular de la exposicion y toxicidad de
metales en animales acuaticos (Roesijadi y Robinson, 1994), que seria necesario cuantificar
con un estudio mas detallado, mediante el cual se cuantifique el tiempo que requieren las
postlarvas de L. vannamei para la induccion de estas proteinas y de esta forma conocer la

rapidez de respuesta para este tipo de estrés.

Comparando los datos que se encontraron en este estudio con los que existen en la
literatura, L. vannamei tiene una mayor tolerancia al Hg que otros crustaceos, ya que Canli
y Fumess (1993) observaron un 80 % de mortalidad en juveniles de Nephrops norvegicus
expuestos a 0.1 mg/l. de Hg durante 96 h y Bianchini y Gilles {1996), quienes midieron la
toxicidad del mercurio para los decapodos Eriocheir sinensis, Carcinus maenas y Cancer
pagurus, observaron un 50 % de mortalidad después de 96, 72 y 48 h de exposicién a 1

mg/L de Hg, respectivamente.

Uno de los principales efectos del Hg (y otros elementos como el Cd, Zn y Cu), es que éste
puede ser acumulado en las branquias (y en otros tejidos externos) e inhibir la enzima
responsable de la bomba Na/K (Na/K-ATPasa) provocando un deterioro en el

mantenimiento de la osmolaridad de la hemolinfa (Péqueux ez al., 1995).

Krishnaja et al. (1987) observaron cambios histopatoldgicos en el hepatopéncreas de Scyila

serrata expuesto a 0.32 mg/L de Hg, lo cual es de vital importancia fisioldgica ya que en

65



Estudio de la_toxicidad aguda por metales en postlarvas de L. vannamer 6. DISCUSIONES

los crustaceos, este organo es el responsable de la secrecién de enzimas digestivas y de
absorber vy transformar el alimento. Ademas, Rao (1989) observo una disminucion del
metabolismo oxidativo en presencia de Hg, indicando un efecto adverso en la funcion
mitocondrial que se traduce en un decremento en la produccién de energia, debido a la gran
cantidad de enzimas que dependen de grupos sulfidrilos (SH) para los cuales el Hg tiene

una gran afinidad.

De acuerdo con varios autores, la mayor sensibilidad a sustancias toxicas de larvas y
juveniles de crustaceos estaria relacionada con su mayor frecuencia de mudas (Rao et al,
1985; Dall et al., 1990), que no parece ser el caso para L. vannamei y este metal. Sin
embargo, Stevenson (1986) y Keteles y Fleeger (2001) concluyeron que la quitina y
protefnas asociadas (con grupos S, N y OH) conienidas en el exoesqueleto de decapodos
capturan algunos elementos como Hg, Cd y Zn. En vista de que durante la preecdysis el
organismo libera elementos del exoesqueleto a Ia hemolinfa, se causaria un incremento en

la concentracion interna de Hg, facilitando el efecto toxico de este elemento.

Aunado a lo anterior, Weeks er al. (1992) observaron que la fase de ecdysis puede
determinar la concentracion de metales y la distribucién entre los diversos tejidos y el
exoesqueleto en decapodos. Incluso, el exoesqueleto de los crustaceos puede incorporar
metales desde la hemolinfa y contribuir a su eliminacién (Keteles y Fleeger, 2001), que
deberia ser corroborado mediante un experimento con isétopos disefiado especificamente

para este fin.

En la tabla 38 resalta la alta tolerancia de las postlarvas de L. vannamei al Hg total, la cual
es mayor que para los estadios larvarios y juveniles del resto de los crusticeos en los cuales
se estudid el efecto de este metal. Inclusive es menos sensible que el resto de los demas
crustaceos en su fase adulta, con la excepcion de Palaemonetes pugio (Kraus y Kraus,
1986) cuya CLs-96 h es de 2.6 mg/L. Sin embargo, es importante considerar el punto
1sosmotico de las especies en cuestion, lo que modificaria su respuesta al Hg (Pequeux,
1995).
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Tabla 38. Comparacion de CLsg de Hg obtenida en varias especies de crusticeos.

Especie CLsg (mg/L) Referencia
24-hr | 48-hr | 72-hr | 96-hr
Cancer magister 0.008 Martin e al. (1981)
{zoea)
Palaemon serratus 0.074 Marifio-Balsa et al. (2000)
{(larva)
Maja squinado 0.072 Marifio-Balsa et al. (2000)
(larva)
Homarus gammarus 0.048 Marifio-Balsa et al. (2000)
(larva)
Litopenaeus setiferus 0.017 Green et al. (1976)
(postlarva)
Litopenaeus vannamei 1.76 1.4 1.27 1.23 Este estudio
(postlarva)
Uca annulipes 0.10 0.064 Uma-Devi (1987)
{(juvenil)
Uca triangularis 0.147 0.072 Uma-Devi (1987)
(juvenil}
Palaemon elegans 9.54 3.54 0.67 Lorenzon et al. (2000)
{juvenil}
Palaemonetes pugio 2.6 Kraus y Kraus (1986)
{adulto)
Scylla serraia 0.93 0.80 068 | 0.68 Krishnaja et al. (1987)
(adulto)
Paratelphusa hydrodromus 0.39 | 0.35 | Ananthalakshmikumari et al.
(adulto) (1550)

Con respecto a las formas quimicas del Hg en el agua marina, Mantoura et al. (1978)
sefialaron que el 99 % del Hg se asocia a los Cl, mayoritariamente como HgCl y en menor
proporcion a los Br', aunque posteriormente Turner et al. (1981) calcularon que el 100 %
del Hg en agua marina se asocia a los Cl, tépico que debe ser considerado en este tipo de

pruebas.

6.1.6 Pb

El amplio uso de diversos compuestos que contienen Pb y su subsecuente introduccién en
los cuerpos acuaticos es un factor que puede tener repercusiones fisiolégicas para varios
organismos acuaticos (Tulasi y Ramana Rao, 1989). De acuerdo con Prosi (1989), el Pb es
el metal de mayor movilizacidn antropogénica, con su consecuente progresivo incremento

en los cuerpos acuaticos.
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Sobresale la alta tolerancia del camardn blanco (L. vannamei) al Pb, puesto que solo a partir
de 60 mg/L se observé mortalidad en los organismos de prueba. Spehar et al. (1978) al
someter a una prueba de toxicidad aguda al amfipodo Gammarus pseudolimnaceus,
observaron una mortalidad mayor al 50 % después de 96 h de exposicion a partir de 136
pg/L de Pb. Por su parte, Canli y Furness (1993) en un experimento llevado a cabo en
juveniles de Nephrops norvegicus observaron un 16 % de mortalidad a las 96 h de
exposicién continua a 1 mg/L de Pb, y en cuanto al motivo de la toxicidad, Chinni et al.
(2000) al exponer a concentraciones letales de Pb a postlarvas de Fenneropenaeus indicus,
concluyeron que la mortalidad ocurrié debido a una alteracion en el epitelio branquial. Esto
causé un estancamiento en la perfusiéon de la hemolinfa inhibiendo con ésto el intercambio

gaseoso.

Existe un incremento en la evidencia de que a largo plazo, niveles subletales de Pb pueden
disminuir la biodiversidad y eventualmente provocar la extincién de algunas especies
(Kime, 1995). De acuerdo con Jain et al. (1996), este elemento inactiva varias enzimas de
la glicdlisis en varios tejidos y observaron que el Pb se acumula principalmente en las

branquias y en los tejidos con alto contenido de Ca, como €l exoesqueleto.

En la Tabla 39 se comparan los resultados de este trabajo con los que se encontraron en la
literatura sobre la toxicidad de este metal para diferentes crusticeos. Considerando
globalmente estos valores, las postlarvas de L. vannamei presentan una sensibilidad al Pb
muy cercana a la de juveniles de Palaemon elegans y notablemente inferior a la de los
juveniles del cangrejo rojo de rio (Procambarus clarkii) y los adultos de Scylla serrata,
aunque las larvas de Cancer magister y el amfipodo Gammarus pseudolimnaeus resultaron

ser sensitivas a concentraciones de aproximadamente tres dérdenes de magnitud inferiores.

Es importante comentar que los precipitados observados en el experimento, inducieron la
formacién de sales y por lo tanto una reduccién considerable en la biodisponibilidad del Pb,
por lo que se podria sobre evaluar la toxicidad del Pb, aunque en los laboratorios de
produccion de larvas de camar6n que utilicen agua marina (como la mayoria), por dicho

ambiente quimico, esas serian las especies quimicas y la toxicidad de las mismas.
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Tabla 39. Comparacion de CLsy de Pb para varias especies de crustaceos.

Especie CL<y(mg/L) Referencia
24-hr | 48-hr | 72-hr | 96-hr
Cancer magister 0.575 Martin et al. (1981)
(zoea)
Litopenaeus vannamei 2096 | 1799 | 1606 134 Este estudio
{postlarva)
Procambarus clarkii 751 Nagvi y Howell (1993)
(juvenil}
Palaemon elegans 5623 | 2399 167 Lorenzon et al. (2000).
(juvenil)
Gammarus pseudolimnaeus 0.124 Spehar et al. (1978)
(adulto)
Scylla serrata =370 Krishnaja et al. (1987)
(adulto) :

6.1.7 Zn

Rainbow (1995), sefialé que la concentracién interna de Zn de los crustaceos decapodos se
mantiene relativamente constante (dentro de un relativo intervalo de concentraciones)
cuando son expuestos a diversas concentraciones de Zn. Sin embargo, como en el caso del
Cu, esa capacidad de regulacion es finita y cuando los organismos son expuestos a las
concentraciones elevadas que se utilizan para las pruebas de toxicidad aguda, la tasa de
captacion del metal es superior a la tasa de excrecion, resultando en una acumulacion del

contaminante (White y Rainbow, 1984).

Canli y Furness (1993) no registraron mortalidad en juveniles de Nephrops norvegicus
expuestos a 2 mg/L de Zn durante 96 h, concentracién que coincide aproximadamente con

la CLsp-96 h que se encontrd en este trabajo para postlarvas de L. vannamei.

También se encontrd una disminucion significativa de la actividad de la Na-K-ATPasa en
las branquias posteriores de los cangrejos Carcinus maenas y Eriocheir sinensis cuando
¢stos fueron expuestos a Zn (Haya et al., 1983). Esto puede indicar que hay un mimero
determinado de sitios activos presentes en la molécula de la enzima y que una interaccién
total entre estos sitios y el Zn produce una inhibicion parcial de su actividad cercana al 50
% (Bianchini y Carvalho de Castilho, 1999),
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Por otro lado, Crespo (1984) concluyé que a una concentracion letal del Zn induce dafios
citologicos a las branquias y la causa fisiologica de muerte puede estar relacionada con un
desequilibrio de los procesos respiratorios y osmoreguladores; que es lo que

presumiblemente ocurri6 en los experimentos con postlarvas de L. vannamei.

Segiin Bianchini y Carvalho de Castilho (1999) los valores de la CLso para invertebrados
acuaticos varia entre 0.5 y 15 mg/L, intervalo en el que se encuentran los resultados de este
trabajo, aunque los datos que se presentan en la tabla 40 indican limites méximos y
minimos notablemente superiores al mencionado, inclusive para todos los organismos
juveniles, entre los que destaca en manera particular la alia tolerancia del peneido

Litopenaeus setiferus como lo sefiala Vanegas et al. (1997).

Tabla 40.- Comparacion de CLsg de Zn obtenida en varias especies de crustdceos.

Especie CLss (mg/L) Referencia
24-hr | 48-hr | 72-hr | 96-hr ‘
Paragrapsus quadridentatus 1.23 | Ahsanullah y Arnott (1978)
{zoea)
Cancer magister 0.456 Martin et a/. (1981)
(zoea)
Portunus pelagicus 0.56-0.6 Greenwood vy Fielder (1983)
(zoea)
Portunus sanguinolentus 0.6-0.7 Greenwood y Fielder (1983)
(zoea)
Litopenaeus vannamei 223 8.67 348 | 2.08 Este estudio
(postlarva) '
Uca annulipes 40.6 31.9 Uma-Devi (1987)
(juvenil)
Uca triangularis 46.1 39 Uma-Devi (1987)
(juvenil)
Palaemonetes pugio 11.3 Burton y Fisher (1990)
(juvenil)
Litopenaeus setiferus 43.8 Vanegas et al. (1997)
{iuvenil)
Palaemon elegans 166 26.3 Lorenzon et al. (2000)
(juvenil)
Callianassa australiensis 10.2 Ahsanullah et al. (1981)
(adulto)
Callinectes similis 6.3-11 Ramirez ez al. (1989)
(adulto)
Chasmagnathus granulata 15.7 Bianchini y Carvalho de
{adulto) Castilho (1999)
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Sobresale el hecho de que los organismos expuestos a 2.5 mg/L, 23 alcanzaron la fase de
ecdysis y 23 postlarvas murieron, lo que reﬂeja una clara relacién entre toxicidad con la
fase de ecdysis. Keteles y Fleeger (2001) al exponer al Zn a Palaemonetes pugio,
concluyeron que la alta mortalidad durante la fase de ecdysis que sufrio esa especie durante
las pruebas de toxicidad podria ser atribuido a un incremento en el nivel de concentracion
en los tejidos por la redistribucion de ciertos elementos previos a la ecdysis, aunado a la
captacién de agua que acompaiia este proceso, la cual contribuy6é a incrementar la

concentracion de Zn en los tejidos de las postlarvas de L. vannamei.

Con respecto a su especiacién quimica y de acuerdo con Mantoura et al. (1978), el ion libre
del Zn es la especie quimica mas abundante en agua marina (80%), seguida por el ZnCl
(20%), y en menor proporcién asociado a los SOs4, CO; y OH; especies quimicas que

prevalecieron durante el presente estudio.

6.1.8 Orden de toxicidad
Con base en los resultados que se comentaron en los incisos anteriores, el nivel de toxicidad
de los siete metales estudiados se puede ordenar de la siguiente manera:

Hg>7Zn>Cd >Cu>Fe>Mn>Pb

De acuerdo con Krishnaja et al. (1987) el mercurio es el elemento mas toxico de la presente
serie, que quedd confirmado en este trabajo. Sin embargo, hay una variacion considerable
en este orden, que depende de las diferentes respuestas de las especies estudiadas (Eisler,
1977; Canli y Furness, 1993).

En concordancia con lo anterior, McLeese (1974), Eisler y Hennekey (1977), Ahsanullah y
Arnott (1978), Ahsanullah et al. (1981) y McLusky y Hagerman (1987) observaron los
siguientes ordenes de toxicidad en diferentes especies acuéaticas: Cu > Zn > Pb; Hg > Cd >

Zn; Cd > Zn; Cu>Cd > Zny Hg > Cd > Cu > Zn > Pb, respectivamente,

En los diferentes ordenes de toxicidad citados anteriormente, el Cd presenta un mayor nivel

de toxicidad que el Zn, sin embargo, en el presente estudio esto no ocurrié asi. De acuerdo
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con Eisler y Hennekey (1977) esta variabilidad interespecifica de la tolerancia a metales
pesados bajo condiciones de laboratorio estd en funcién de la disponibilidad del téxico asi
como a las inherentes diferencias genéticas de cada especie o poblacidn, coincidiendo en
esto con Levinton (1980) ¢l cual sugirié que la habilidad para resistir los efectos daiiinos de

los metales pesados puede estar relacionada con una adaptacion genética de la especie.

Aunado a lo anterior, Kraus et al. (1988) no observaron irregularidades en ¢l desarrolio de
larvas de Palaemonetes pugio, sometidas a concentraciones subletales de Hg. Estos
resultados contrastan con los publicados por Shealy y Sandifer (1975), quienes notaron
varios defectos en el desarrollo de Palaemonetes vulgaris expuesto a HgCl,, demostrando

que la sensibilidad/tolerancia a los metales varia entre las especies.

Naturalmente que para desarroliar la adaptacion a una mayor tolerancia al Cd que al Zn, L.
vannamei tendria que estar previamente expuesta al Cd, lo que le daria la capacidad de

desarrollar una mayor resistencia a la presencia de este elemento.

Paez-Osuna y Marmolejo-Rivas (1990) y Paez-Osuna et al. (1994), que estudiaron el nivel
de concentracion de algunos metales pesados en diferentes cuerpos de aguas costeros del
Noroeste de México, encontraron niveles de Cd relativamente elevados de hasta 30 pg/l,
que pudiera ser la explicacion de la diferencia del nivel de toxicidad entre el Cd y el Zn,

que no coincide con las escalas de toxicidad mencionadas anteriormente.

Esto ha sido previamente demostrado por Kraus et al. (1988), quienes observaron una
mayor tolerancia al Hg en poblaciones de Palaemonetes pugio ubicadas cerca de una zona
industrializada contaminada con Hg, en comparacién con las de otras zonas relativamente
“limpias™ (pristinas). Moraitou-Apostopoulou et al. (1982) observaron el mismo fendmeno

en poblaciones de Palaemon elegans, en el caso de Cd y Cr.
Sin embargo, pese a que el Zn es considerado un elemento esencial para diversos procesos

fisioldgicos de la fauna acuatica, varios estudios han demostrado que, cuando est4 presente

en altas concentraciones, el Zn puede alcanzar niveles de toxicidad (Crespo, 1984) y que

72



ademds los crustaceos son un grupo muy sensible a los efectos de este metal (Eisler y
Hennekey, 1977). Sin embargo, en las tablas 2 y 15 se puede apreciar que a 1 mg/L, el
porcentaje de mortalidad es mayor en el caso del Cd, mientras que el Zn se vuelve mas

toxico cuando las concentraciones superan este nivel.

Esto es un claro ejemplo de hormesis, con diferentes comportamientos a diferentes
concentraciones, siendo de estimulacion a diversos procesos fisiolégicos a bajas

concentraciones; y de inhibicidn a altos valores (Calabrese y Baldwin, 1998).

De manera general, se pudiera esperar un diferencia en la tolerancia/sensibilidad a metales
entre los camarones y los cangrejos. Sin embargo, al analizar las tablas aqui presentadas, se
observo que existe una amplia variacién de respuestas a los metales; por ejemplo, el
camarén juvenil Farfantepenaeus duorarum tiene una respuesta al Cd muy similar a los
juveniles de Callinectes similis, y mayor que la del juvenil Procambarus clarkii. A nivel
larvario Palaemones pugio y Palaemon serratus presentaron una mayor tolerancia que los

estadios larvarios de los cangrejos Cancer magister y Scylla serrata.

Con respecto al Cu, aparentemente los cangrejos poseen una mayor tolerancia, pero los
juveniles de Penaeus monodon tiene una respuesta muy similar a la del cangrejo violinista.
Y lo mismo ocurre con el Zn, donde L. sefiferus posee una mayor tolerancia que los
cangrejos, pero otros camarones como los del género Palaemon y Palaemonetes presentan

una tolerancia menor que la de algunos cangrejos.

Esto demuestra que la tolerancia a los metales pesados depende de la fisiologia particular
de cada especie, la cual estd en funcién a las condiciones del habitat de dichas especies
(Kraus et al., 1988).

Las caracteristicas ionicas de los metales pueden servir para predecir su tendencia a unirse a
algun tipo de biomolécula y con eso predecir también su toxicidad (Magwood y George,
1996). Por ejemplo, McCloskey ef al. (1996) observaron que la electronegatividad y el

radio atémico reflejan la tendencia de unirse a ligandos con donadores de O y S y Tatara et
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al. (1998) usaron estas caracteristicas de 18 metales en un modelo mediante el cual
pudieron predecir con éxito la CLso a 24 h de 17 de los 18 metales (Li, Na, Mg, K, Ca, Cr,
Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Sr, Cd, Cs, Ba, La, y Pb) aunque el modelo no resulté efectivo para
periodos mas largos de exposicion del organismo de prueba, que en este caso fue el

neméatodo Caenorhabditis elegans.

En las figuras 1-7 se presentan las ecuaciones que predicen la mortalidad a un tiempo dado
(24, 48, 72 y 96 h) de una poblacién de postlarvas de L. vannamei expuestas a diferentes
concentraciones de Cd, Cu, Fe, Hg, Mn, Pb y Zn. Estas ecuaciones fueron obtenidas de
acuerdo al comportamiento que describe la linea Probit cuando se relacionan la mortalidad
Probit contra el tiempo de exposicién al metal (Finney, 1971) y en funcién al ajuste

estadistico que esta tiene (xz; Hubert, 1992).

6.2 Pruebas de toxicidad con Mezclas

De acuerdo con Vermeulen (1995) la toxicidad de una mezcla es determinada por la
naturaleza del tdxico, su concentracién, ademas de la temperatura, la dureza del agua, la
duracion de la exposicidén y el tipo de organismo de prueba. Este ultimo factor estd
aparentemente entre los mas importantes debido a la diversidad de la toxicocinética de

metales que se ha descrito para las diversas especies estudiadas.

6.2.1 Cd-Hg
Existen muchas evidencias de que los metales traza como ¢l Hg y el Cd son captados por
los organismos cuando estos elementos se encuentran en el medio, siendo las branquias uno

de los principales tejidos involucrados en la captacion de metales (Roesijadi y Klerks,
1989).

Esta facilidad para ser captados e introducidos al organismo facilita que se manifiesten
efectos téxicos aun a bajas concentraciones. Weis (1978) observd que aunque estos
elementos compiten por el mismo sitio, su alta afinidad a compuestos SH incrementa su
toxicidad cuando se encuentran en ¢l medio a concentraciones relativamente altas, lo que

explica el efecto de sinergismo observado en el presente estudio.
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El mismo efecto de sinergismo fue observado también por Mohan ef al. (1986) pero en el
mejillén Perna viridis, lo cual demuestra que estos metales pueden ejercer su efecto toxico
en un amplio ndmero de organismos expuestos simultineamente a estos elementos, aun en

el caso de especies que pertenecen a phyla diferentes.

En la tabla 24 se pudo apreciar el hecho de que cuando las postlarvas son expuestas a
concentraciones de Cd y Hg equivalentes a bajas UT (0.05-0.25 UT), la mortalidad se
mantiene constante a partir de 84 h de exposicion. Aparentemente, con esas fracciones de la
UT, a ese tiempo de exposicion empieza la sintesis de metalotioneinas, las cuales ejercen su
papel de proteccion contra estos metales; ya que, de acuerdo con Carpene (1993), ambos

elementos inducen la sintesis de estas metaloproteinas.

Con respecto al efecto que la mezcla tuvo sobre el ciclo de muda, Fingerman et al. (1996)
observaron que la interaccién de Cd y Hg redujo significativamente la ecdysis en Uca
pugilator v Uca pugnax. Este efecto se notd claramente en los organismos expuestos a 0.05
UT, puesto que solo 4 organismos alcanzaron la fase ecdysis, en comparacién con los 23
del testigo. Entre 0.10 y 0.25 UT mudaron entre 16 y 17 postlarvas, que disminuyeron a
entre 8 y 12 para el intervalo de 0.5 a 4 UT, aunque en estos ultimos casos puede
considerarse como el resultado de una fuerte situacion de estrés, ya que de hecho se notd

durante las primeras horas de exposicién.

6.2.2 Cd-Zn

Zatta (1984) observé que en la hemolinfa de Carcinus maenas, la hemocianina puede
funcionar como un transportador de iones metélicos, teniendo en cuenta que la hemocianina
representa alrededor del 95 % de las proteinas de la hemolinfa en ese decidpodo. Asi mismo,
este autor encontré que la hemocianina es capaz de captar otros iones como el Cd, ya que
tiene una baja constante de afinidad, que la identifica como una proteina de transporte de

diferentes elementos.

Por lo tanto, es probable que la hemocianina de las postlarvas de Litopenaeus vannamei

haya retenido tanto al Cd como al Zn en la hemolinfa, pero que esta capacidad resultd
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insuficiente cuando los organismos fueron expuestos a concentraciones de Cd y Zn

equivalentes a 1 y 2 UT, con las cuales ya se presentaron mortalidades.

Ademas, De Conto Cinier et al. (1998) observaron que cuando el organismo es expuesto a
Cd, este ion en el citosol puede desplazar al Zn (y en ocasiones al Cu) del respectivo sitio,
provocando con esto una alteracion de la estructura no tioneina, con un correspondiente

dafio celular.

En términos generales, la reduccion del nimero de mudas con esta mezcla coincide con las
observaciones de Fingerman et al. (1996) los cuales encontraron que, como en el caso de la
mezcla Cd-Hg, la de Cd-Zn afecta negativamente el ciclo de muda del cangrejo violinista

Uca pugilator.

Caiiizares-Villanueva et al. (2000) al someter al Daphnia magna a la mezcla de Cd-Zn,
también observaron antagonismo, mientras que Thorp y Lake (1974) y Kraak (1992)
observaron simple adicion en el camaron dulceacuicola Paratya tasmaniensis v en el
mejillon zebra Dreissena polymorpha, respectivamente. Sin embargo, en los crustaceos
marinos Callianassa australiensis y Litopenaeus setiferus, Negilski et al. (1981) y Vanegas
et al. (1997) observaron claros efectos de sinergismo. Esta observacién se contrapone al
antagonismo observado en L. vannamei, lo cual puede ser explicado por diferencias

genéticas y/o ambientales inherentes a cada especie.

6.2.3 Zn-Hg
Eisler (1981} concluy¢ que en el 95 % del Hg que llega a la hemolinfa de los crusticeos es
unido a las proteinas circundantes y un fenémeno similar ha sido observado en el caso del

.Zn por Roesijadi (1980).
Esto es un factor muy importante en la toxicodindmica de estos elementos, ya que puede

explicar como el efecto toxico puede ser disminuido inicialmente. Con UT elevadas las

proteinas de Ia hemolinfa ya no serfan capaces de llevar a cabo su papel protector, que es
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muy probablemente la explicacion que se encontrd en las pruebas de toxicidad de esta

mezcla.

Con base en el comportamiento observado con la UT mas elevada, se puede pensar que el
Zn ejerce un efecto protector contra el Hg en las postlarvas de L. vannamei. Esta conclusion
coincide con la expresada por McLusky y Hagerman (1987), los cuales observaron que la
LTsy (tiempo letal medio) para el misidaceo Praunus flexuosus aumentaba conforme
incrementaba la concentracion de Zn en ¢l medio. Evidentemente se requiere de un estudio
més detallado para verificar si efectivamente el Zn de alguna manera contrarresta el efecto
toxico del Hg en estos organismos, que pudiera ser confirmado variando las

concentraciones relativas de los dos metales presentes en la mezcla.

Como en las mezclas anteriores, Fingerman et a/. (1996) también observaron una reduccién
muy pronunciada del ciclo de muda en los cangrejos U. pugilator, que en este caso se hizo
especialmente evidente a partir de 0.35 UT, quedando por investigar la probabilidad de una

respuesta especial en el caso de 0.15 UT.

6.2.4 Cu-Zn

Para el caso especifico de Cu y Zn y de acuerdo con Fletcher y Fletcher (1980),
encontraron que cuando un organismo es expuesto a concentraciones relativamente altas de
dichos elementos, estos se unen a las proteinas del plasma, las cuales pueden tener una
importante funcion en el transporte de metales como ocurre también con el Cd. Sin
embargo, cuando la concentracion de esos metales aumenta en la hemolinfa se sobrepasa su

capacidad, los metales ese unen a otras estructuras y sobrevienen los efectos téxicos.

Duodoroff (1952) observd un claro ejemplo de sinergismo en peces. Recientemente,
Zyadah y Abdel-Baky (2000) encontraron que la tolerancia de los alevines de Mugil
cephalus era incrementada cuando este era expuesto a la mezela de Cu-Zn que cuando se
exponian a cada metal de manera individual, y el mismo antagonismo fue reportado por

Kraak (1992) en el caso del mejillon Dreissena polymorpha y para el crusticeo Callianassa

77



Estudio de la toxicidad aguda por metales en postlarvas de L. vanpgmei 6. DISCUSIONES

australiensis por Negilski ef al. (1981); asi como Botton et al. (1998) con larvas de Limulus

polyphemus.

Todo esto indica, como ya se mencion® para otras mezclas, que {a respuesta de los
organismos puede variar de acuerdo a su pertenencia a una determinada entidad o categoria
taxonémica, que puede ser el resultado de diferencias en las tasas de absorcién para
diferentes concentraciones externas y condiciones de prueba (Negilski er al., 1981) 0o a la
sustitucion y/o competencia entre el Cu y el Zn por los sitios disponibles de las

proteinas/enzimas ¢ durante la sintesis de éstas (Abdel-Moati y Farag, 1991).

6.3 Experimento con diferentes factores de aplicacion

Se han descrito varias formas para estimar las concentraciones de seguridad de un
contaminante, que son obviamente valores inferiores a la concentracion letal media, que
expresa mas bien la capacidad de una especie a sobrevivir eventos téxicos de corta
duracion, sin que esto implique la capacidad de desenvolverse normalmente en presencia de

cantidades subletales del toxico considerado.

De hecho, ya Tarzwell (1962) comenté en el periodo inicial de los estudios
ecotoxicologicos, que el objetivo principal de las investigaciones sobre efectos letales y
subletales es el de predecir los niveles de concentracion de un contaminante que son

seguros bajo condiciones continuas de exposicion,

De acuerdo con esto, Buikema ef al. (1982) concluyeron que una prueba de toxicidad aguda
provee informacion precisa acerca de la toxicidad aguda de una sustancia, droga o veneno
en condiciones determinadas, pero no puede predecir adecuadamente una concentracién
que no tenga algin efecto subletal o crénico sobre los organismos, es decir, una
concentracion que permita que los organismos puedan prosperar normalmente y no sélo

sobrevivir (Bartholomew, 1964),

De acuerdo con lo anterior y después de una serie de experimentos, Sprague (1971)

concluyo que el nivel de seguridad (concentracion de un contaminante que no tenga a largo
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plazo un efecto adverso sobre los organismos) puede ser obtenido multiplicando el valor de
la CL5¢-96 h por un factor de aplicacién de 0.1. Este factor de aplicacién de 0.1 se obtuvo
mediante procedimientos estadisticos y se deriva de una serie de experimentos en los que
no se observaron dafios sobre diferentes funciones fisioldgicas como la reproduccion, la

respiracidn, el crecimiento y la susceptibilidad a enfermedades, entre otros.

Este mismo factor fue aplicado por varios autores (Buikema et al., 1982; Chen et al., 1990,
Frias-Espericueta et al., 1999) para toxicos diferentes, pero sin considerar el tipo de
sustancia y las actuales interacciones con otros que pudieran estar presentes en el ambiente,
de tal manera que el poder predictivo de resultados obtenidos mediante el uso de este
factor, pudiera verse fuertemente sesgado y es justamente por este motivo que el estudio de
los efectos combinados de diferentes toxicos ha sido ampliamente reconocidos como un

aspecto importante de la evaluacién ecotoxicologica de los metales (Enserink et al., 1991).

Los resultados del presente estudio, indican claramente que a medida que se incremento el
FA, se redujo el crecimiento de los organismos expuestos. Esta observacion estd en
concordadncia con Spehar y Fiandt (1986), quienes observaron que la mezcla de seis
metales redujo el crecimiento y la reproduccion en Ceriodaphnia dubia. Asi mismo,
Enserink ef al. (1991} observaron que ¢l principal efecto subletal para el claddcero Daphrnia

magna de la mezcla de As, Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb y Zn, fue la reduccién del crecimiento.

Simpson (1979) y Ramirez er al. (1989) observaron que, cuando los organismos son
expuestos a metales, estos concentran sus energias en los procesos de biosintesis de
proteinas detoxificadoras, por lo cual disminuye el crecimiento. Evidentemente, los
resultados de estos experimentos presentan diferencias en sensibilidad a los metales por
parte de las postlarvas de L. vannamei, la cual fue considerablemente mas baja que las
presentadas durante los experimentos individuales. Estos resultados estan en concordancia
con Pedersen y Petersen (1996) los cuales observaron la misma tendencia con cinco
organismos diferentes y de 5 a 20 sustancias utilizadas como tdxicos.
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Es de vital importancia el conocimiento de los limites de tolerancia para los estadios més
vulnerables de las especies, debido a que estos datos pueden ser relevantes en las
consideraciones del control de la contaminacidén (Greenwood y Fielder, 1983; APHA,
1989). Greenwood y Fielder (1983) recomendaron que la concentracién maxima de Zn y
Cd en aguas marinas y estuarinas debe ser obtenido al multiplicar la CLsp-96 h por un
factor de aplicacion de 0.01. Este mismo factor fue utilizado por Ahsanullah y Arnott
(1978) y Ahsanuliah ef al. (1981).

Por lo anterior, dado los resultados obtenidos y utilizando el factor de aplicacion de 0.01,
las maximas concentraciones de Cd, Cu, Fe, Hg, Mn, Pb y Zn en el agua de mar de los
laboratorios de cultivo de larvas de Litopenaeus vannamei, son de 25, 343, 442, 12.4 1300,
1342 y 20.7 pg/L, respectivamente. De acuerdo con la EPA (1979) la concentracién de
minimo riesgo recomendada para Zn, Cd y Cu son de 20, 0.2 y 10 pg/L, en el orden,
aunque estos valores varian en funcion de la tolerancia de cada especie. Por ejemplo, Eisler
y Hennekey (1977) observaron que la concentracion de 10 pg/L de Hg no fue letal para
algunas especies de cangrejos adultos, y Canli y Furness (1993) demostraron que una
concentracion de 120 pg/L de Cd no tuve algin efecto adverso sobre los decapodos
Palaemonetes pugio y Pagurus longicarpus durante 30 dias de exposicién continua, aunque
estos autores no consideraron el sinergismo de los metales, lo cual pudiera alterar

notablemente sus resultados.

Ortiz et al. (1999) sometieron al pez Fundulus heteroclitus a concentraciones subletales de
Cu (800 pg/L) durante 30 dias, y observaron una necrosis branquial y hepatica, ademas de
una mayor concentracion de Cu en el higado que en las branquias, lo cual parece reflejar el
papel multifuncional de este drgano, tanto en los procesos de desintoxicacién como en los

de acumulacion.

Por otro lado, Malik et al. (1998) sometieron al pez Chana punctatus a concentraciones
subletales de Zn (2.4 mg/L) durante 60 y 120 dias, y observaron que el Zn produjo cambios
notables en la composicién quimica (glucégeno, proteinas y lipidos) en el higado y en el

miusculo.

30



Frias-Espericueta M.G, (2002) Posgrado en Ciencias de! Mar y Limnologia

Estos autores conciuyeron que la disminucion de glucégeno puede ser debido al aumento
de la tasa metabolica (glucogendlisis) para satisfacer las demandas de energia provocadas
por el estrés de la exposicién al toxico; mientras que el decremento en el contenido
proteinico es probablemente debido a una intensiva proteolisis causada por el Zn. Por
ultimo, la disminucién en el contenido de lipidos puede ser explicada por la citotoxicidad

del Zn el cual causa dafio a la membrana celular,

Como se coment0 anteriormente, es impbrtante definir los niveles de toxicidad de los
metales para la produccion y el cultivo de una especie de gran importancia econdmica y
social para nuestro pais, para poderlos comparar con los valores encontrados en cuerpos de
agua naturales. Por ejemplo, Ramirez et al. (1989) obtuvieron valores para Pb, Cr y Cd de
246.4, 50.6 y 35 ug/L, respectivamente, en la laguna de Tamiahua, Veracruz. Villanueva y
Botello (1998) al revisar los valores de concentracion de metales pesados en el agua de
diversos ambientes costeros del Golfo de México encontraron para Hg, Pb, Cd, Cu y Zn
valores de 3-63 pg/L, 0.7-29.4, 0.9-3.1,2.5 y 15 mg/L.

Estos datos revelan que diferentes cuerpos acuaticos de la costa atlantica mexicana estan
seriamente impactados por los metales y un censo de la fauna de esos cuerpos revelaria el
efecto de dichas concentraciones, cuyos valores sobrepasan los niveles de toxicidad que se

encontraron en el presente estudio.

En la zona costera del Noroeste de México se cuenta con mucho menos actividad industrial
que su contraparte del Golfo de México, y ademds existe una carencia de datos que
informen sobre el nivel de concentracién de los metales pesados en sus aguas naturales. Por
otro lado, Astorga-Castro (en prep.) presenta los siguientes intervalos de valores en aguas
de uso y de descarga de cinco granjas camaronicolas para Cd, Cu, Fe, Mn, Pb y Zn: 0.17-
0.74, 0.19-2.24, 0.23-30.9, 0.61-74.2, 1.47-7.88 y 1.56-55.87 ng/L, respectivamente. De
estos seis elementos €l Zn supera (55.87 pug/L) el nivel de toxicidad obtenido en el presente
estudio (20.7 pg/L).
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Es importante comentar que un experimento en laboratorio no puede duplicar las variables
multifuncionales enconiradas en situaciones naturales (Martin et al., 1981); sin embargo,
los experimentos de laboratorio son un complemento necesario de los datos del campo para

obtener informacion sobre el modo de accion de los metales (Rainbow et al.,1990).

Ademas, esta informacion puede ser utilizada para predecir, por lo menos como primera
aproximacion, el efecto de los diferentes niveles de los metales, lo cual resulta de gran
importancia para determinar la maxima concentracion que puede ser tolerada en los
laboratorios de produccién de postlarvas y estanques de cultivo sin ningun efecto deletéreo

sobre la salud de los peneidos (Alcaraz ef al., 1999).

6.4-Consumo de alimento

Las pruebas de toxicidad aguda tienen como finalidad primaria la de establecer los limites
de la concentracion de cualquier tdxico que puede ser tolerada por diferentes especies en el
medio en que habitan, por lo cual se centran exclusivamente en observar la mortalidad de

los organismos de interés durante un tiempo determinado.

Por otro lado, segiin Buikema et al. (1982) y Rao y Sarma (1986) es importante corroborar
los resultados de estas pruebas mediante observaciones adicionales, como por ejemplo las
respuestas en condiciones subletales sobre el crecimiento, el comportamiento, el
metabolismo medido en términos de actividades enzimaticas, ademas del consumo de

alimento que, segiin Wong er al. (1993), es un buen indicador de estrés ambiental.

6.4.1 Pruebas de toxicidad individuales

Woo et al. (1993) observaron una disminucién significativa en el consumo de alimento en
decapodos cuando son expuestos al Cd. Este mismo fendmeno fue observado en el presente
estudio, donde las postlarvas expuestas a 1 mg/L de cadmio total, tuvieron un consumo de
alimento inferior al de los testigos. Dicho fenémeno fue observado por Rosenberg y
Costlow (1976) en el cangrejo Callinectes sapidus expuesto a 50 pg/L de Cd. De acuerdo

con Sarma (1993), los mecanismos de ataque y digestion de la presa pueden ser alterados
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cuando los organismos son expuestos a toxicos; esto puede provocar una disminucion en el

consumo de alimentos y un consiguiente menor crecimiento de los organismos.

Con respecto al Cu, la alta reduccién del consumo de alimento observado en el presente
estudio, fue también observada por Weeks (1993} quien, al someter al amfipodo Orchestia
gammarellus a 0.817 mg/L de Cu, observo una reduccién en su tasa de alimentacion del
772 y 66.1% a 48 y 96 h, respectivamente. Wong ef al. (1993) y Chen y Lin (2001) en
postlarvas de Metapenaeus ensis y juveniles de Penaeus monodon, respectivamente,
también observaron que la cantidad de alimento consumido decrecia conforme se
incrementaba la concentracidon de Cu en el medio, fenomeno que también fue observado
por Hubschman (1967) y White y Rainbow (1982) en los decapodos Orconectes rusticus y

Palaemon elegans, en el orden.

En estas pruebas en particular, la alta incidencia de mudas observadas en las postlarvas
expuestas a bajas concentraciones de Cu total, puede explicar el bajo consumo de alimento

por las postlarvas de L. vannamei que se observo para esas concentraciones.

En el caso de las postlarvas expuestas al Zn, el estrés también ocasion6 una reduccion en el
consumo de alimento, lo cual es observado de mejor manera en aquellas postlarvas
expuestas a 1 y 1.5 mg/L. Este comportamiento también fue observado por Weeks (1993) al
someter al amfipodo Orchestia gammarellus a 0.458 mg/L de Zn; observo una reduccion en

su tasa de alimentacion del 67.4 al 50% a 48 y 96 h, respectivamente

En concordancia con la aseveracién de Rao y Sarma (1986), a altas concentraciones del
toxico la captura de alimento decrece porque se afecta su comportamiento depredador y de
acuerdo con Gilbert y Stemberger (1985), este consumo reducido de alimento que se
observo en las postlarvas de Litopenaeus vannamei al ser expuestas a diferentes metales,

pudo no ser suficiente para compensar sus costos metabolicos.
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6.4.2 Pruebas de toxicidad con mezclas

En estos ensayos, la cantidad de alimento suministrado se ajustd para mantener una racion
constante, calculada con base en los organismos sobrevivientes registrados diariamente, sin
el correspondiente ajuste de volumen de solucion de prueba en el recipiente, para mantener

constante la concentracion de las presas.

Aungque esto pudiera haber resultado en una disminucion de la captura de nauplios, debido
a su menor concentracién y a una consiguiente menor probabilidad de encuentro entre presa
y depredador, este efecto se hubiera hecho notorio solo en los casos en los cuales se
encontraron altas mortalidades asociadas a una disminucion en el consumo de nauplios que,
como se hizo notar, se encontr6 solamente en algunas oportunidades, mientras que en otras,

el consumo global no se alejo en promedio del 85 %.

Se ha mencionado que las pruebas de toxicidad aguda deberian ser consideradas con
cautela debido a que su utilidad consiste en verificar las dosis letales de los téxicos objeto
de estudio y de la posibilidad que tiene una poblacion determinada de sobrevivir a un
evento agudo de toxicidad. Los resultados también pueden ser utilizados para obtener el
nivel de toxicidad de estos elementos, y con base en ello monitorear el nivel de
concentracidon de dichos metales, siempre que no existan factores de estrés adicionales que
puedan modificar de alguna manera la respuesta del organismo de prueba (Buikema et al.,
1982).

Para esto es necesario estudiar posibles efectos subletales, entre los cuales se ha sugerido la
observacién de eventuales modificaciones de los habitos alimenticios del organismo de
prueba (Rao y Sarma, 1986; Wong et al., 1993).

Aparentemente, esto no es aconsejable en el caso L. vannamei cuando se usan solamente
los resultados de pruebas a corto plazo: en varios de los experimentos de las mezclas de dos
metales se verificé un consumo de alimento cercano al 100 % comparado con los testigos
durante siete dias, aun con dosis muy cercanas a la necesaria para causar un 50 % de

mortalidad. Evidentemente, en todos los casos no es solo el consumo de alimento el efecto
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que deberia de estudiarse, sino otros aspectos como su asimilacion, ya que, con pocas
excepciones, los factores de estrés que son el objeto de este trabajo no causaron cambios

importantes en el comportamiento alimenticio de este organismo depredador.
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7.- CONCLUSIONES

. Las CLs0-96 h para postlarvas de Litopenaeus vannamei fueron de 2.49, 37.3, 44.3, 130,
1.23, 134 y 2.1 mg/L. para Cd, Cu, Fe, Mn, Hg, Pb y Zn, respectivamente.

. El orden de toxicidad de los siete metales estudiados en postlarvas de L. vannamei fue
Hg>Zn>Cd>Cu>Fe>Mn>Pb.

. Con respecto a las mezclas (RT= 1:1) la UTsp-168 h para Cd-Hg, Cd-Zn, Zn-Hg, Hg-
Pb, Cu-Zn y Fe-Mn fueron de 0.19, 2.12, 0.14, 0.20, 1.44 y 1.43 unidades,
respectivamente.

. La suma de contribuciones toxicas (S) del efecto de la interaccion Cd-Hg, Zn-Hg y Hg-
Pb fue sinergética, mientras que para Cd-Zn, Cu-Zn y Fe-Mn fue antagénica. En
ninguna de las mezclas probadas se observé el efecto de aditividad estricta.

. Tanto en los experimentos individuales como en las mezclas, no se evidencié una
tendencia definida y general con respecto al estadio de ecdysis. Sin embargo, en los
experimentos con Cu, el mimero de exuvias observadas fue mayor que en cualquier otro
tratamiento.

En contraste con lo anterior, el Cu disminuyé seriamente el consumo de alimento,
independientemente de su concentracién. Un efecto similar se observé en el caso del
Hg. En general se puede concluir que no existen evidencias suficientes para afirmar que
el consumo de alimento sea un pardmetro de utilidad para verificar la presencia de
factores subletales de estrés en las postlarvas de L. vannamel.

. La maxima concentracidon de Cd, Cu, Fe, Mn, Hg, Pb v Zn para aguas de uso en
laboratorios de produccion de postlarvas de camarén que usen agua de mar, debe de ser |
24.9, 373,443, 1300, 12.3, 1340 y 20.8 pg/L, respectivamente, los cuales se calcularon
utilizando un factor de aplicacion de 0.01, que fue el tnico en el cual no se observaron

efectos letales y con crecimiento similar al de los testigos.
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Despite national policies regarding the use and management of coastal resources,
pollution problems are increasing in Mexico and, at the current rates of input,
metals contamination will become stressful to many ecosvstems (Villanueva and
Botello 1996). to the point that any level of exposure of the organisms
participating in their food chains could cause severe disruptions of the normal
functions of the biological svstems. where the metals are accumulating.

The whiteleg shnmp Liropenaeus vammamei i1s a tropical species that is
geographically distributed from Sonora. Mexico. to northern Peru. It is cultured in
extensive. Intensive. and semi-intensive svstems and is. together with Litopenaens
stvlirostris. the most popular shrimp for aquaculture in Mexico as well as in other
Central and South America countries. In the last decade. shnmp aquaculture has
rapidlv increased in Mexico. where most shrimp farms are located in zones with
high agricultural activities, high use of pesticides, and in which studies carried out
for more than 25 vears have demonstrated high concentrations of Hg, Pb, Cd. Cr,
N1 and Zn (Villanueva and Botello 1996). However. information about metal
toxicity for these organisms is scarce. This paper provides information on the
mortality of L. vamnnamei postlarvae. exposed under laboratory conditions to
individual concentrations of Cd. Hg and Pb. the three heavy metals widely

recognized as the most toxic in our environment.
TESIS CON

MATERIALS AND METHODS FALLA DE ORIGEN

Postlarvae (PL12) were obtained from a commercial facility located close to
Mazatlan (Mexico). and held for three days under laboratory conditions in a 50 1
stocking tank. During acclimation the postlarvae were fed with Arremia sp.
nauplil. and seawater was changed every day (Buitkema et al. 1982). The mean
wet welght of postlarvae was 4.22 = 1.35 mg. Seawater used in the bioassays was
pumped from the Mazatlan Bay and was filtered through a sand and gravel bed,
one cartridge system of 10, 5 and 1 um. and finally treated with activated
charcoal. Chemical characteristics of filtered seawater are given in Table 1; each
value was calculated with conventional methods (APHA- AWWA-WPCF 1992). | i



Metal test solutions were prepared bv dissolving the required amounts of CdCl..
HgCl-» and PbCl. (Baker GR grade) in seawater. The concentrations of total Cd.
Hg and Pb (nomrnal concentrations) ranged from 1 to 25. 0.5 to 3. and 60 to 330
mg L. respectivelv. Throughout the experiments salinity was 34 ppt. pH ranged
berween 8 0 and 8 1. and water temperature was 26-27°C.

Table 1. Chemicai characteristics of seawater used in bioassavs

Parameter Dissolved metals (ug L)
Total alkalinity: 2.12-2.15 meq L™ Cd: 0.3-0.4
PH: 8-8.1 Cr 0.14-0.15
Ammonia-N: 9-13 pg L™ Cu: 8-13
Nitrite-N: 4-5.3 ug L™ Fe: 1.6-2.9
Nitrate-N: 222-284 pg 1" Mn: 1 5-23
Phosphate-P: 70-83 g L™ Pb: 11-13
Zn 67-85

Short-term (24. 48. 72, and 96 hr) median lethal concentration (LCs,) toxicity
tests were conducted following the methods described by APHA-AWWA-WPCF
(1992), and Buikema et al. {1982). Postlarvae were sampled randomlv from the
stocking tank and placed n triphicate 600 ml giass beakers for each of the
treatments where they were kept for three days before bioassays. with 12 hr light:
12 hr dark cvcle. All glassware was acid-washed before use. Each flask containing
300 ml of test solution and 10 test postlarvae. was aerated bv an airstone. and
feeding was the same as during the acclimation period. Each test solution and the
control seawater medium were renewed dailv. in accordance with a static renewal
method for toxicity tests (Buikema et al. 1982). and postlarvae were not
transferred to new flasks. During the experiment. dissolved oxvgen was 5.49 &
0.34 mg L™ in all containers. All observations on survival and culture conditions
were carried out at 12-hr intervals. Death was assumed when postlarvae were
non-motile and showed no response when touched with a glass rod. Controls
were run in parallel with similar conditions.

L.Cso values and their 93% confidence limits for total metais were calculated with
a computer program based upon a method described by Finnev (1971).
transforming the mortality data in probit mortality. With this method, the
esuimated probit line and results of a chi-square test for goodness of fit were
determined. A z-test for the companson of two LCs, values at the 3% level of
significance (APHA-AWWA-WPCF 1992) were carried out between each LCs,
value.

A valid criicism of bioassavs 1s that the results obtained with only one group of
test organisms are considered as representative of the species in question. To
avoid this problem. we obtained the LCs, of the three metals using 3-6 groups of
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postlarvae at different times and from different broodstocks. to test the toxicity of
different concentrations of each metal in each of these separate experiments.

RESULTS AND DISCUSSION

No shrimp died in the controls run in parallel with the bioassavs of postlarvae
exposed to different concentrations of total Cd. Hg. and Pb. With regard to Cd,
no shrimp died in 1 mg 1" during the first 48 hr of exposure. In 1. 2.5 5. and 10
mg L7 total Cd. mortalities of 20. 356.6. 60. and 93.3% were recorded.
respectivelv. after 96 hr exposure and a 100% mortality occurred in 15. 20, and
25 mg L7 at 96. 72. and 12 hr of exposure, respectively. According to Landis and
Yu (1999) the main biochemical effects of Cd are: (a) it can bind with SH-
containing figands in the membrane and other cell constituents. causing structural
and functional disruptions. and (b) 1t can uncouple oxidative phosphorvlation and
impair the cell energy metabolism.

Mortalities in 0.5. 1. 1.25. and 1.5 mg L” total Hg were 0. 6.6. 46.6. and 96.6%,
respectively: Whﬂe in2. 25 and 3 mg L. 100% mortality occurred at 72. 48. and
24 hr. in the order. Hg 1s considered highly toxic to all living organisms. and its
toxicity is due to (a) inhibition of a high variety of enzvme systems (with thiol
ligands) and (b) because it inhibits active transport mechanisms through
dissipation of normal cation gradient and destrovs mitochondrial apparatus. In

addition it causes swelling of cells leading 1o lvsis (Landis and Yu 1999),

Regarding total Pb. mortalities of 10. 23.3. 33.3. 36, 6 30. 66 6. and 90% were
noted in 60. 80. 100. 125. 150, 200. and 250 mg L. respectively: while 100%
mortality was observed in 300 and 350 mg L™ at 48 and 24 hr of toxic exposure,
respectivelv Landis and Yu (1999) pointed out that (a) Pb has a high afftnity for
the sulfhvdrvl group (SH) and therefore some enzvmes are inhibited: (b} Pb is
similar in many aspects to Ca and may perform a competitive action on
mitochondnal respiration and neurological function and {(c) Pb can interact with
nucleic acids. leading to either decreased or increased protein svnthesis.

Bodyv concentrations of non-essential metals as Cd or Hg do not appear to be
regulated by anv crustacean. decapod or otherwise. Therefore. these metals
accumulate to high levels in the tissues (Zanders and Rojas 1992) causing death of
the test organisms.

During late proecdvsis and ecdvsis shrimps take water to increase their size.
resulting in hvdration of their tissues and an increase in the blood volume (Dall et
al. 1990). This water mnflux would favour metal accumulation in postlarvae,
possiblv causing the lethal effect. According to Zanders and Rojas (1992), the
physiology and the metabolic responses of crustaceans to heavy metal exposure
appear to be stronglv affected by the molting cvcle. In our study. some postlarvae
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Figure 1. LCs. values and 95% confidence limits for total Cd (e ). Hg( O ) and
Pb ( & }in L. vammcomei postlarvae (PL18) exposed from 24 to 96 hr

reached the ecdysis phase. and no relation was observed between mortality and
ecdvsis in the case of the Cd and Pb bioassays. In Hg bioassav. no mortality was
found in 0.5 mg L', in spite of the fact that 20% reached the ecdysis stage;
indicating the existence of defense mechamsms. such as metallothioneins, which
tend to bind actively with Hg (Landis and Yu 1999) and decrease 1ts toxicity in
the test organisms, However. in 1.25 mg L™, only the individuals that died during
the first 60 hr of exposure. were I ecdysis stage. Zanders and Rojas (1992)
observed that most of the amphipod £. rapax which died during the first 24-48 hr
of Cd exposure were in the ecdysis phase.

LCs. values and their 93% confidence himits (error bars) for total Cd. Hg and Pb
are shown in the Fig. 1 and table 2. A comparison between the LCs, (APHA-
AWWALWPCFE 1992) for each bioassayv at different exposure times, was carried

out. This analvsis revealed no significant difference (P<0.05) between 72-hr and

96-hr for total Hg, and 48-hr and 72-hr for total Pb. Significant differences
(P<0 03) were observed between all Cd values and the others comparisons for
total Hg and Pb.

Statistical analvsis showed that the probit of mortality had a positive linear
relationshup with each metal. and that all values of the chi-square test were less
than the tabulated critical value for £<0.05. suggesting that the distribution of
every mortality value (probit of mortality) was close to the estimated probit lines
{Finnev 1971).

During the Pb assav we observed the presence of particulates at the bottom of the
expertmental vesseis. For the quantities added of 50. 100. 150. 200, 250, 300, and
350 mg L' of toral lead, dissolved lead determined by atomic absorption
spectrophotometry. was 044, 1.72. 3.09. 7.7, 11.6. 20.2. and 372 mg L
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respectively. Although dissolved metals are considered more toxic since they are
more easily absorbed by aquatic organisms than the particulate fraction. we
decided report our results as a function of total lead: rather than dissolved Pb
concentrations since. due to benthic behavior, our test organisms were always in

contact with the particulate.
observed browsing among
experimental containers.

as well as with the dissoived lead and were 1n fact
the precipitates present at the bottom of the

Table 2. 96-hr LCs, values (mg L") of total Cd. Hg. and Pb for several

crustacean $pecies

Species Cd Hg Pb Author
Palaemon serratus (larvae)* 1.68  0.074 Marnio-Baisa et al. (2000)
Maja squinado (larvae)* 0.158 0.072 Maritio-Balsa et al. (2000)
Paragrapsus quadridemarys  0.49 Ahsanullah and Arnott
(larvae) (1978)

Cencer irroratus (larvae) 0.25 Benijts-Claus and Benijts
(1975)

Rhithropanapeits harrisii 337 Thorpe and Costlow

(larvae) (1989)

Palaemoneres pugio 1.88 Thorpe and Costlow

{larvae) (1989)

Penaeus japonicus (larvae)  0.03 Bambang et al. {1994)

Homarus comericanus 0078 002 Johnson and Gentile

(larvae) (1979)

Palaemonetes pugio 26 Kraus and Kraus (1986)

{larvae)

Pencaens setiferis 0017 Green et al. (1976)

{postlanvae)

Proccanbaus clarkii 751 Nagvv and Howell (1993)

{juvenile)

Gammarus pseudolinmaens 0.124 Spehar et al. (1978)

{adult)

Palaemaon elegans (juvenile) 167 Lorenzon et al. (2000)

Cancer magisier (larvae) 0.247 0.082 0.575 Martunetal (1981)

Seviia serrata (adult) i8 0.68 >370 Krishnaja et al. (1987)

L. vannamei (postlarvae) 249 123 134 This study

* 72.hr LC. values

Our 96-hr LCs, value for Cd was 2.49 mg L. well within the interval reported.
Postlarvae of L. venmamei were more tolerant than most of larval crustaceans, but
less tolerant than the adults of Scvfia serrata. probablv because adult crustaceans
are more tolerant to heavy metals than their larval/postlarval (Marnno-Balsa et al.

2000},
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Regarding Hg. Bianchini and Gilles (1996) pointed out that 1 mg L™ Hg was
lethal for the crabs Eriocheir sinensis and Carcinus maenas, and Mance (1987)
reported L.Cs, of 0.1 mg L™ for marine crustaceans adult and larvae exposed to
Hg. This study agrees with several previous investigations, which show that
marine species are much more susceptible to Hg than Cd and Pb and other metals.

According to Krishnaja et al. (1987) the Pb tolerance of decapods is high, since
they may accumulate high concentrations of Pb without any lethal effects. This
explains why the LCsa values for Pb are the highest found in this work.

Toxicitv data of this kind provide biological cniteria to establish quality standards
that protect resources of the coastal environment. In fact. it has been suggested
that thev may be used to obtain the maximum permussible concentrations (MPC).
with a protection factor of 100 according to the formula: MPC= LC:/100
(Marifo-Baisa et al. 2000) In this case, the MPC for rearing' of L. vannamei
would be 0.012. 0.024 and 1.3 mg L™, for Hg, Cd and Pb. respectively. However,
the first physiological response of organisms to sublethal concentrations might
occur at molecular level (Lorenzon et al. 2000). and this must be investigated in L.
varmamei to validate the MPC calculated from these acute toxicity tests.

Osuna-Lopez et al. (1989}, found in the Northwest coast of Mexico an interval for
Cd and Pb of 0.02-3 and 1.1-9.3 pg L™ respectively. In this context. the MPC
obtained here has important implications for shnmp pond management. especially
in the grow-out units of the Northwest coast of Mexico. where shomp culture is
increasing. Therefore. the interaction between metals and shrimp is an important
consideration. and the synergism of these metals must be object of further studies.
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