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RESUMEN 
 
El Estero de Urías, Mazatlán, Sinaloa, recibe el aporte de diversos contaminantes de origen 

antropogénico entre ellos los plaguicidas organoclorados (OCs) y organofosforados (OFs). La 

evaluación in situ del efecto tóxico de estos contaminantes sobre la biota del sistema, aunado al 

análisis químico de la bioacumulación de los contaminantes, aporta información valiosa sobre 

los escenarios reales de exposición de los organismos. En el presente trabajo se evaluaron en 

dos periodos climáticos (secas y lluvias) el posible efecto de la exposición in situ a los 

plaguicidas organofosforados y organoclorados (OFs y OCs) en el mejillón Mytella strigata 

(bivalvo residente y de amplia distribución) en el Estero de Urías, Mazatlán, Sinaloa, mediante 

la utilización de múltiples biomarcadores de exposición y de efecto. Se valoraron como 

biomarcadores de exposición a los plaguicidas OFs y OCs, la actividad enzimática de las 

esterasas (Acetilcolinesterasa y Carboxilesterasa) en el músculo y la hemolinfa, así como la 

actividad EROD en la glándula digestiva de los mejillones, respectivamente. Como 

biomarcadores del efecto tóxico de los plaguicidas, se evaluaron diversas respuestas biológicas 

a nivel sub-organismo (Potencial antioxidante reductor del Fe; FRAP, por sus siglas en inglés), 

Estabilidad lisosomal, Proteínas e Índice proteico) y a nivel organismo (consumo de oxígeno, 

excreción nitrogenada y razón atómica O:N). Adicionalmente se cuantificaron las 

concentraciones de los plaguicidas OFs en agua, sedimento y organismo y de OCs en 

sedimento y organismo. No se detectaron OFs en agua, ni en sedimento. La bioacumulación de 

los plaguicidas presentó un comportamiento diferencial, estacional; la mayor acumulación 

corporal de OCs fue en la época de lluvias mientras que para los OFs fue en la época de secas 

y cuyos niveles fueron de dos órdenes de magnitud mayores que los OCs. No se observaron 

relaciones de causalidad entre los plaguicidas OCs y OFs bioacumulados y los cuantificados en 

sedimentos. Las elevadas concentraciones de los plaguicidas OFs y OCs detectadas en 

sedimentos y organismos sugiere que éstos xenobióticos representan un riesgo para las 

poblaciones de Mytella strigata y para la biota del sistema. 

Los resultados obtenidos denotan que durante la época de secas los organismos están sujetos 

a un mayor estrés ambiental siendo los mejillones provenientes de Castillo los que presentan un 

mayor deterioro tanto a nivel bioquímico como fisiológico. De acuerdo a lo esperado, los 

resultados obtenidos de las respuestas biológicas evaluadas permiten afirmar que las esterasas 

son un biomarcador adecuado para valorar la exposición in situ de plaguicidas 

organofosforados en los mejillones; en contraste, la actividad EROD no representa un 

biomarcador de exposición adecuado a los OCs. Las alteraciones observadas en los 

biomarcadores de efecto, tanto a nivel sub-organismo como organismo, no se correlacionaron 



 
 

con la bioacumulación de los plaguicidas y por lo tanto, de manera individual, no son 

indicadores biológicos adecuados del efecto tóxico de los plaguicidas OCs y OFs. Sin embargo, 

la integración de los resultados obtenidos sugiere una marcada diferenciación entre las épocas, 

así como entre estaciones, que pueden estar relacionados con la variación espacio-temporal en 

un escenario de contaminación tan complejo como es el Estero de Urías. Se concluye que el 

enfoque de la evaluación de biomarcadores múltiples en conjunción con el análisis químico de 

los contaminantes es fundamental para establecer el riesgo potencial por efecto de los 

contaminantes en la biota de los sistemas lagunares-estuarinos. 
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1. INTRODUCCIÓN 
 
Los ambientes lagunares-estuarinos se han constituido en sitios de depósito de contaminantes 

de origen antropogénico, los cuales ingresan por descargas directas de los ríos, efluentes 

urbanos e industriales, escurrimientos agrícolas y precipitación atmosférica, entre otros. Los 

aportes que reciben estos sistemas incluyen metales pesados y diversos compuestos orgánicos 

como los hidrocarburos policíclicos aromáticos (HPAs), plaguicidas organoclorados (OCs) y 

organofosforados (OFs), bifenilos policlorados (PCBs) y carbamatos (CBs) (Méndez et al., 1990; 

Kennish, 1992; Galindo et al., 1999; Ruelas-Insunza y Páez-Osuna, 2000). Estos ecosistemas 

costeros están sujetos gradualmente y de manera crónica a impactos significativos y a la 

degradación de los mismos.  

 

Dentro de los contaminantes orgánicos destacan los plaguicidas organoclorados, carbamatos y 

organofosforados. Los dos últimos son actualmente los de mayor utilización en todo el mundo y 

prácticamente han sustituido a los plaguicidas organoclorados. La ventaja de los OFs sobre los 

OCS es que los primeros son menos persistentes en el ambiente (Catalogo oficial de 

plaguicidas, 2004). No obstante, numerosos OFs presentan una toxicidad aguda y crónica 

elevada en peces e invertebrados acuáticos; algunos de ellos son más persistentes de lo 

esperado y en algunas ocasiones los productos de degradación son más tóxicos que el 

compuesto original (Detra y Collins, 1991). 

 

El aporte y el depósito de los contaminantes en las zonas costeras pueden variar estacional y 

temporalmente y depende de diversos factores ambientales como las corrientes de agua, la 

topografía, los cambios en la temperatura y la salinidad, la tasa de sedimentación, las 

características de los sedimentos y las partículas en suspensión, entre otros, lo que a su vez 

determina la biodisponibilidad de los contaminantes para los organismos. Una vez que la biota 

ha asimilado estos contaminantes, entra en juego su capacidad para biotransformarlos, 

acumularlos en formas no tóxicas en los tejidos, desintoxicarlos y/o eliminarlos (Kennish, 1992). 

 

Los efectos de los tóxicos ambientales pueden manifestarse biológicamente a diferentes niveles 

de organización, desde los niveles subcelulares, hasta el nivel de población, comunidad y 

ecosistema, cambios que pueden ser cruciales a largo tiempo en la estabilidad de las 

poblaciones así como en la dinámica de los ecosistemas. Cuando los ecosistemas costeros, por 

la afectación en la biota, llegan a presentar modificaciones en su dinámica, las evaluaciones de 
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las alteraciones bioquímicas, fisiológicas y conductuales en los organismos, pueden ser útiles 

en el monitoreo del efecto de los contaminantes (Kennish, 1992). 

 

La evaluación del efecto tóxico de los contaminantes sobre los organismos permite evaluar y 

valorar el grado de afectación así como las probables repercusiones en un ambiente, y 

proponer posibles soluciones, estos estudios se han llevado a cabo tanto en laboratorio como 

en el campo. No obstante, la mayoría de las evaluaciones en el campo e in situ se han 

efectuado en sistemas templados cuyo comportamiento no es aplicable a los sistemas 

tropicales costeros de México (Bourdeau et al., 1989; Lacher y Goldstein, 1997). En nuestros 

sistemas costeros es amplio el desconocimiento del efecto tóxico de los contaminantes sobre 

los organismos, su alteración biológica y la implicación de las perturbaciones sobre las 

poblaciones y los ecosistemas, así como el impacto que podría causar al hombre. 

 

En los sistemas acuáticos, los mejillones se han utilizado mundialmente como organismos 

centinelas para evaluar el estado de perturbación del ambiente (Villanueve et al., 1999; 

Galloway et al., 2002a). Fue Goldberg en 1975, quien propuso establecer un programa de 

monitoreo llamado “Mussel watch” (mejillón centinela) para evaluar las direcciones espaciales y 

temporales de contaminantes químicos en estuarios y áreas costeras del Norte de América, 

utilizando a los mejillones como monitores ambientales. Actualmente este programa se ha 

extendido a nivel mundial evaluándose, en conjunción con los organismos, las matrices 

ambientales relacionadas a su hábitat tales como la columna de agua y los sedimentos.  

 

Los mejillones presentan diversas ventajas que han sustentado su utilidad para evaluar el 

impacto de los contaminantes en los ambientes acuáticos y particularmente en los costeros:  

 

• Son especies dominantes en sistemas costeros y estuarinos y tienen una amplia 

distribución geográfica, lo que proporciona ventajas al efectuar comparaciones (Koehn, 

1991; Widdows y Donkin, 1992). 

• Son sedentarios, por lo que incorporan los contaminantes del área donde se ubican, en 

contraste con las especies móviles en donde no es posible asegurar que la 

incorporación de contaminantes sea de una zona específica. Particularmente, los 

bivalvos se han definido como especies que acumulan contaminantes traza en sus 

tejidos revelando esencialmente la fracción que existe en el ambiente, lo cual puede ser 

de relevancia ecotoxicológica (Blackmore et al., 1998). 
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• Son tolerantes a un intervalo amplio de condiciones ambientales y de contaminantes 

(Widdows y Donkin, 1992). 

• Son organismos filtradores con bajas tasas de biotransformación, lo cual implica que 

acumulen contaminantes inorgánicos y orgánicos. Lo anterior determina que sean 

bioindicadores ideales de la presencia de tóxicos persistentes como los plaguicidas 

(Galloway et al., 2002a).  

• Son longevos; en ambientes templados llegan a vivir hasta 20 años, sin la presencia de 

disturbios, lo que permite la realización de estudios a largo plazo (Thompson, 1980).  

• Son especies de importancia económica y son de interés para la salud pública (Widdows 

y Donkin, 1992). 

 

El presente proyecto de investigación se enfoca a la evaluación de los efectos biológicos 

adversos de tóxicos ambientales, particularmente de plaguicidas organofosforados y 

organoclorados, de amplia utilización en la zona costera en estudio. Para ello se abordó el 

estudio en el mejillón Mytella strigata, bivalvo residente y de amplia distribución en el Estero de 

Urías, Mazatlán, Sinaloa, y se evaluaron los efectos biológicos a través de un enfoque que 

integra biomarcadores de la exposición y del efecto de los plaguicidas. 

 

1.1. BIOMARCADORES 
 
Los biomarcadores son respuestas biológicas tempranas que permiten la evaluación a nivel 

sub-organismo (molecular, celular, bioquímico), organismo (fisiológico, conductual, histológico) 

y supraorganismo (población, comunidad) del efecto adverso de estresores ambientales 

incluidos los contaminantes (Adams, 1990; Depledge, 1994; Jamil, 2001; Beliaeff y Burgeot, 

2002; Forbes et al., 2006). De manera ideal, los biomarcadores deben de establecer la relación 

entre la concentración de los contaminantes (causa) y sus efectos nocivos; de esta manera dan 

una respuesta temprana del efecto del(os) contaminante(s) sobre la biota, lo que permitiría 

predecir los cambios y/o alteraciones en niveles mayores de organización biológica (Forbes et 

al., 2006). De tal manera, los biomarcadores pueden ser herramientas de gran utilidad en el 

biomonitoreo y en la evaluación del riesgo ecológico a fin de detectar, explicar y/o predecir 

impactos químicos adversos sobre las poblaciones, las comunidades y los ecosistemas (Forbes 

et al., 2006).  
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Acorde a Jamil (2001), los biomarcadores han sido clasificados en tres categorías: 
 
A) Biomarcadores de exposición: Indican la presencia y el efecto de uno o varios contaminantes 

en el organismo a través de respuestas que incorporan propiedades farmacodinámicas en 

los individuos y propiedades fisicoquímicas del tóxico. De tal manera, aportan información 

de los mecanismos de toxicidad involucrados y presentan una cierta especificidad 

relacionada con los mecanismos de acción particulares de los tóxicos (Lagadic et al., 2000; 

Jamil, 2001; Forbes et al., 2006). Así la actividad enzimática de las esterasas (ej. 

acetilcolinesterasa y carboxilesteresa) se utilizan ampliamente como biomarcadores de 

exposición a los plaguicidas organofosforados (OFs) y carbamatos (CBs); la actividad 

EROD (etoxiresorufin-o-desetilasa) se utiliza ampliamente como biomarcador de exposición 

a los bifenilos policlorados (PCBs) y a los hidrocarburos poliaromáticos (HPAs); las 

metalotioneínas a la exposición a los metales pesados y; los aductos de DNA a la 

exposición a agentes alcalinos (Hyne y Maher, 2003). 

 
B) Biomarcadores de efecto: Son respuestas biológicas a nivel sub-organismo, organismo y 

supra-organismo, que revelan el riesgo del efecto tóxico a largo plazo y dan cuenta de las 

alteraciones en las respuestas medidas a diferentes niveles de organización biológica, si 

bien no son específicos de la presencia y/o exposición de tóxicos particulares (Lagadic et 

al., 2000; Jamil, 2001). Algunos ejemplos de estos biomarcadores incluyen la evaluación a 

nivel celular de la estabilidad lisosomal y del estrés oxidativo así como de diversas tasas 

fisiológicas como el consumo de oxígeno, la excreción nitrogenada, la tasa cardiaca y el 

campo de crecimiento (Adams, 2005; Shiedek et al., 2006). 

 

C) Biomarcadores de sensibilidad individual. Son respuestas que indican la existencia de una 

diferente sensibilidad a un tóxico en una parte de la población, como el marcador de 

resistencia genética a los tóxicos (Jamil, 2001). Este último tipo de biomarcador 

frecuentemente se asocia a la prevención de las enfermedades específicamente en 

humanos (Nacional Research Council, 1987; citado en Schlenk, 1999). 

 

En las evaluaciones del impacto por contaminantes en los ecosistemas, es importante integrar 

una batería de diferentes tipos de biomarcadores que aporten información a diferentes niveles 

de organización biológica a fin de identificar la "salud" de un ecosistema (Roy et al., 1996). 

Según Lafontaine et al. (2000), la acumulación de pruebas en la evaluación de impactos por 

contaminación incrementa la confianza en la interpretación de los resultados y las posibles 
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relaciones de causalidad. Baršienė et al. (2006) afirman que la evaluación de biomarcadores 

múltiples son una herramienta valiosa para la identificación del potencial riesgo de 

contaminación ambiental. Es importante que en este tipo de evaluaciones se cuantifique la 

bioacumulación de los contaminantes en los organismos, así como los niveles en agua y 

sedimento para obtener una información más completa del ecosistema y su nivel de 

contaminación. 

 

En el presente estudio, la evaluación de los efectos biológicos de la contaminación en campo e 

in situ en el bivalvo Mytella strigata se abordó a través de una propuesta de biomarcadores 

múltiples, tanto de exposición como de efecto, los cuales se detallan a continuación. Cabe 

destacar que en este estudio, la evaluación in situ se refiere al análisis de las matrices 

ambientales del agua, del sedimento y de los organismos indígenas en su sitio de distribución 

natural. 

 
1.1.1. Biomarcadores de Exposición: 
A. Esterasas 

En vertebrados, la acetilcolina (ACh) es un neurotransmisor y un mediador químico responsable 

de la transmisión del impulso nervioso desde las neuronas preganglionares hasta las 

postganglionares del sistema nervioso simpático y parasimpático, desde las fibras 

parasimpáticas postganglionares hasta los órganos efectores, así como de nervios motores de 

músculos esqueléticos (Carlock et al., 1999). 

 
Fig. 1. Esquema de la sinapsis colinérgica (tomado de Tejedor, 2006). 
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Las neuronas colinérgicas sintetizan acetilcolina, la cual es empaquetada en vesículas 

sinápticas. Sobre la terminal de despolarización, las vesículas sinápticas se fusionan con la 

membrana plasmática y liberan la acetilcolina dentro de la fisura sináptica, para facilitar la 

generación y propagación del impulso nervioso (Fig. 1) (Jamil, 2001; Pope et al., 2005).  

 

La Acetilcolinesterasa (AChE) en vertebrados, esta presente en la superficie de las células post-

sinápticas e inactiva muy rápidamente e hidroliza a la acetilcolina (ACh) generando ácido 

acético -el cual se va al torrente sanguíneo- y colina, que regresa a la célula presináptica 

(Landis y Yu, 1999; Jamil, 2001; Pope et al., 2005). La acetilcolinesterasa tiene un sitio activo 

con diferentes regiones, una región aniónica donde tiene un grupo glutamil y una región estérica 

donde se encuentra la serina. Normalmente la acetilcolina es degradada por el enlace inicial de 

la acetilcolina a la región serina, la cual dona un protón y se libera la parte colina. Con la adición 

de una molécula de agua, la serina recupera su protón, por lo que es reactivada, y se libera el 

grupo acetil del sitio activo (Fig. 2) (Landis y Yu, 1999).  

 

La inhibición de la acetilcolinesterasa por presencia de los plaguicidas organofosforados ha sido 

utilizada como un biomarcador de neurotoxicidad. El organofosforado es capaz de entrar al sitio 

activo y unirse a la serina (Fig. 2) proceso que involucra dos pasos (Landis y Yu, 1999): 

1.- Formación de un enlace fosfoester entre la serina y el fosfato y perdida de un 

nitrofenol, fluoruro u otro grupo, reacción que es reversible. 

2.- Formación de un enlace irreversible entre el carboxilo de un residuo glutamil de la 

acetilcolinesterasa y el fosfato del organofosforado que está interactuando con la 

serina. La enzima fosforilada producida no tiene actividad, por lo que no puede 

hidrolizar el sustrato natural, acetilcolina.  

 

La inhibición de la AChE induce la acumulación del neurotransmisor acetilcolina en la sinapsis y 

aumenta la estimulación de los receptores colinérgicos postsinápticos, alterando el sistema 

nervioso y muscular. Los plaguicidas organofosforados inhiben la AChE irreversiblemente, 

mientras que los carbamatos la inhiben reversiblemente (Pope et al., 2005). 
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Fig. 2. Esquema que representa la hidrólisis de la acetilcolinesterasa. Izquierda: hidrólisis normal. 
Derecha: inhibición por la presencia de un organofosforado (paraoxón) (tomado de Landis y Yu, 1999). 
 
 

En muchos invertebrados, se han reportado esterasas solubles en la hemolinfa las cuales son 

capaces de hidrolizar esteres carboxílicos de alcoholes, alcoholes amino y fenoles (Bocquene 

et al., 1990, Canty et al., 2007). Según Canty et al. (2007) la acetilcolinesterasa que se 

encuentra en la hemolinfa de Mytilus edulis, es una proteína globular hexamérica muy similar en 

los patrones de substrato y especificidad inhibidor de las acetilcolinesterasas purificadas de 

sistemas nerviosos de invertebrados y vertebrados, la cual no parece estar relacionada con 

funciones neurológicas y parece desempeñar un papel de protección, quizás controlando la 

elaboración de acetilcolina en los fluidos del cuerpo, ó como lo sugiere Soreq y Seidman (2001), 

puede funcionar como un factor de crecimiento. La inhibición de estas enzimas periféricas por 

organofosforados provee sin embargo un método conveniente, no destructivo, de monitoreo de 



INTRODUCCIÓN 

 

8 
 

exposición a plaguicidas en bivalvos y ha sido ampliamente implementado por agencias 

regulatorias (Rickwood y Galloway, 2004). 

 

En el mejillón Mytilus galloprovincialis la mayor actividad de la acetilcolinesterasa (AChE) se 

reporta en la hemolinfa, comparada con la evaluada en branquia, glándula digestiva y el 

complejo del manto y la gónada (Dailianis et al., 2003). De manera similar, en Mytilus edulis, la 

mayor actividad se reporta también en la hemolinfa (Galloway et al., 2002b; Canty et al., 2007). 

Para el caso de la actividad de la carboxilesterasa (CbE) su actividad es más elevada en el 

organismo completo (tejido homogeneizado) tanto en Mytilus edulis, (Galloway et al., 2002b) 

como en el bivalvo Corbicula fluminea (Basack et al., 1998). 

 

Diversos estudios han utilizado la actividad de la acetilcolinesterasa (AChE) como un 

biomarcador de exposición a organofosforados en bivalvos (Escartin y Porte, 1997; Basack et 

al., 1998; Canty et al., 2007). Binelli et al. (2005) reportan inhibiciones del 66% en ésta enzima 

en el tejido suave del mejillón cebra, Dreissena polymorpha, en una evaluación in situ en los 

grandes lagos Italianos en los que se registraron altas concentraciones de plaguicidas 

organofosforados, clorpirifos y clorpirifos oxon. En la hemolinfa de Mytilus edulis se reporta la 

inhibición enzimática del 18% por la exposición tanto al malatión (Lehtonen y Leiniö, 2003) 

como a 1 mM de paraoxón (Galloway et al., 2002b). En la misma especie, Canty et al. (2007) 

registran una reducción en la AChE en hemolinfa del 80% a las 24 h de exposición a 100μg l-1 

de azametifos. De manera similar, se han registrado inhibiciones hasta del 50% en la AChE 

tanto en la branquia como en la glándula digestiva de Mytilus galloprovincialis por la exposición 

a 10-6 M de eserina (Escartín y Porte, 1997).  
 

Otras esterasas frecuentemente afectadas por inhibidores de la colinesterasa, son la 

butirilcolinesterasa y la carboxilcolinesterasa, funcionalmente importantes en la desintoxicación 

hidrolítica de algunos OFs, al desempeñar un rol adicional de protección como sitios alternativos 

de enlace con OFs y su fosforilación (Jokanovic et al., 1996, citado en Rickwood y Galloway, 

2004). Si bien la inhibición de las esterasas frecuentemente se ha asociado con el efecto 

adverso de los plaguicidas organofosforados, estudios recientes han demostrado que su 

actividad puede ser alterada por numerosos contaminantes como metales pesados en 

evaluaciones in vivo e in vitro (Herbert et al., 1995), detergentes determinados in vitro 

(Guilhermino et al., 1998), así como por componentes de mezclas complejas de contaminantes 

evaluadas en campo (Payne et al., 1996).  
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B. Actividad EROD (Etoxiresorufin-o-desetilasa) 

La biotransformación de xenobióticos se realiza básicamente en 2 fases (Orellana y Guajardo, 

2004) en las cuales se incrementa la solubilidad de los compuestos en el agua facilitando así su 

excreción y/o eliminación del organismo (Winters, 1993): 

1. Una primera fase catalizada principalmente por el sistema de monooxígenasas 

dependiente del citocromo p450. 

2. Una segunda fase en la cual participan transferasas que catalizan reacciones de 

conjugación de los xenobióticos con diversas moléculas de naturaleza endógena y polar. 

El sistema de las monooxígenasas, que forma parte de la primera fase de biotransformación de 

xenobióticos, es un complejo multienzimático cuya oxidasa final es una hemoproteína 

denominada citocromo p450. Esta se encuentra principalmente en el retículo endoplásmico liso 

del hígado o glándula digestiva de los organismos (Goeptar et al., 1995) y participa en el 

metabolismo de sustratos endógenos como el colesterol, ácidos biliares, hormonas esteroidales 

y ácidos grasos (Capdevila et al., 2002). A la vez, participa en el metabolismo de sustratos de 

naturaleza exógena como drogas, plaguicidas, PAHs, dioxinas, PCBs, procarcinógenos y 

anestésicos, entre otros (Goeptar et al., 1995; Jamil, 2001). Esta hemoproteína en su forma 

reducida y unida a monóxido de carbono, presenta un máximo de absorbancia a los 450 nm 

(Omura y Sato, 1964). 

 

En la segunda fase de la biotransformación de xenobióticos, los compuestos hidroxilados y 

otros producidos en la fase uno, se convierten por acción de enzimas específicas en varios 

metabolitos polares, por conjugación con ácido glucorónico, sulfato, acetato, glutatión o ciertos 

aminoácidos o por metilación; éstas reacciones están catalizadas por enzimas presentes en la 

fracción del citosol celular; existen por lo menos cinco tipos de reacciones en ésta fase (Murray 

et al., 1992): 

1. Glucoronidación: donación de un radical glucorónico que se adhiere al oxígeno, 

nitrógeno o grupo sulfuro de los sustratos. 

2. Sulfatación: se dona un grupo sulfato a alcoholes, arilaminas, fenoles, entre otros. 

3. Conjugación con glutatión: las enzimas que catalizan estas reacciones son la glutatión-S-

transferasas. 

4. Acetilación: el Acetil-CoA dona el grupo acetilo al xenobiótico. 

5. Metilación: donde la S-adenosilmetionina sirve como donadora de metilos al xenobiótico. 

 



INTRODUCCIÓN 

 

10 
 

La mayoría de las reacciones catalizadas por las monooxígenasas dependientes del citocromo 

p450 (que forma parte de la fase uno de la biotransformación de xenobióticos), involucran 

varias posibilidades químicas (Josephy et al., 1997): 

1. Hidroxilación: reemplazo del hidrógeno por un hidroxilo. 

2. Epoxidación: adición de un oxígeno a un enlace π carbono-carbono. 

3. Oxidación hetero-átomo: adición de un oxígeno a un sólo par de electrones en un 

nitrógeno, azufre u otro heteroátomo. 

4. Reducción: generalmente observada solamente cuando el suministro de oxígeno 

molecular es limitado y cuando un aceptor de electrones está disponible.  

El ciclo catalítico del citocromo p450 comienza por la incorporación del xenobiótico al centro 

catalítico de la enzima que en ese momento tiene el átomo de Fe+3 oxidado, del grupo 

prostético hemo. La catálisis por p450 con la intervención de la citocromo p450 reductasa 

dependiente de NADPH, suministra el electrón necesario para la reducción a Fe+2. Al entrar el 

oxígeno molecular al centro catalítico de la enzima asociándose al grupo hemo, el electrón del 

Fe+2 es transferido a la molécula de oxígeno. Un segundo electrón, canalizado a través del 

citocromo b5, permite reducir parcialmente a la molécula de oxígeno unida, que junto con un H+, 

libera uno de sus átomos en forma de H2O. El otro átomo de oxígeno, todavía unido al centro 

catalítico, oxida al xenobiótico que allí se encuentra (Castell, 2005). La reacción general 

catalizada por las monooxígenasas es (Josephy et al., 1997; Orellana y Guajardo, 2004): 

SH + NADPH + H+ + O2 → SOH + NADP+ + H2O 

Donde: 

SH = Sustrato que experimenta la hidroxilación. 

NADPH2 = Donador de electrones. 

SOH = Sustrato hidroxilado  

NADP+ =    Dador de electrones oxidado 

 

La exposición a un xenobiótico de carácter orgánico, puede aumentar la capacidad para 

metabolizar el mismo compuesto y otros compuestos. Algunas de estas enzimas del citocromo 

p450, son inducidas por una gran variedad de contaminantes industriales (PAHs, moléculas 

organoclorinadas, como PCBs y dioxinas). Ésta inducción es fácilmente revelada por un 

aumento en la actividad enzimática, tal como la actividad EROD, (etoxiresorufin -o-desetilasa; 

Josephy et al., 1997; Jamil, 2001) enzima que forma parte del grupo de las monooxígenasas. 

Ésta inducción enzimática alcanza su máximo en horas o días y puede ser de dos o tres 

órdenes de magnitud sobre el nivel basal debido a la exposición a xenobióticos; sí el agente 
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inductor desaparece, la actividad enzimática retorna lentamente a la línea base debido a la 

degradación normal de proteínas (Josephy et al., 1997).  

 

En bivalvos, la inducción de la actividad EROD se ha relacionado con la exposición a PCBs y 

organoclorados (Livingstone et al., 1997; Ricciardi et al., 2006), numerosos hidrocarburos 

policícliclos aromáticos y metales (Lafontaine et al., 2000), si bien puede ser inhibida por 

compuestos organoestánicos (Sole y Livingstone, 2005). 

 

De manera particular se ha reportado en el bivalvo Dreissenia polymorpha la inducción de la 

actividad EROD relacionada con altos niveles de DDT 945 ng g-1 lípidos, bioacumulados en 

organismos provenientes del lago de Maggiore, Italia (Ricciardi et al., 2006) así como 

inducciones tres veces mayores, en bivalvos de esta misma especie colectados en los grandes 

lagos subalpinos de Italia, donde se registró la presencia de DDTs y PCBs, respecto a los 

organismos depurados (Binelli et al., 2005). En ésta misma especie Binelli et al. (2006), reportó, 

por un lado la inhibición del 41% de la actividad EROD en mejillones expuestos por 96 horas a 

100 ng l-1 de pp'DDT y por otro, una inducción al ser expuestos a 100 ng l-1 de una mezcla de 

PCBs.  

 
 
1.1.2. Biomarcadores de Efecto:  
1.1.2.1. Nivel suborganismo. 
A. FRAP (Potencial antioxidante reductor del Fe) 
Las especies reactivas de oxígeno (ROS, por sus siglas en inglés) si bien son producto del 

metabolismo aerobio normal de los organismos, son potencialmente dañinas (Gutteridge, 1994; 

Halliwel, 1994). Para contrarrestar los efectos nocivos de éstas especies reactivas, los 

organismos vivos han desarrollado una compleja red antioxidante que involucra la participación 

de la albúmina, catalasa, superóxido dismutasa, peroxidasa, GSH (glutatión), β caroteno, ácido 

ascórbico, α-tocoferol, ácido úrico, bilirrubina y flavo-proteínas, entre otras (Halliwel y 

Gutteridge, 1990; Gutteridge, 1994; Halliwel, 1994). Un antioxidante biológico, ha sido definido 

como “una sustancia que cuando se presenta en bajas concentraciones en relación al sustrato 

oxidable, demora o previene la oxidación del substrato” (Benzie y Strain, 1996).  

 

Los múltiples antioxidantes presentes en el plasma y demás tejidos de los organismos, hacen 

difícil la evaluación de cada antioxidante por separado; de ahí la ventaja de utilizar métodos 

globales que puedan dar cuenta de la capacidad antioxidativa de un organismo, como es el 
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caso de la evaluación del Potencial Antioxidante Reductor del Fe (FRAP, por sus siglas en 

inglés) (Prior y Cao, 1999).  

 

La mayoría de los métodos utilizados para evaluar la capacidad antioxidativa involucran la 

determinación de una especie reactiva del oxígeno, usualmente un radical libre y un substrato 

oxidable, donde la especie reactiva induce daño oxidativo al substrato, el cual es inhibido en 

presencia del antioxidante. En contraste, la evaluación de FRAP no involucra ni a un pro-

oxidante ni a un substrato oxidable; éste es un método indirecto que proporciona un índice 

potencial de la capacidad de una muestra biológica de tolerar daño oxidativo si bien no evalúa 

el GSH (glutatión), un antioxidante importante en los organismos (Cao y Prior, 1998; Prior y 

Cao, 1999). La prueba de FRAP evalúa la habilidad de una muestra o compuesto de reducir el 

Fe3+ a Fe2+, éste último una especie reactiva que puede reaccionar con H2O2 para producir OH•, 

el radical libre más dañino encontrado en los animales (Benzie y Stain, 1996; Prior y Cao, 

1999). Así, la reducción a pH bajo del complejo de trifiridiltriazina férrica (Fe3+-TPTZ) produce la 

trifiridiltriazina ferrosa (Fe2+-TPTZ), la cual, por su intenso color azul puede ser monitoreada a 

593 nm (Benzie y Strain, 1996). 

 

Algunos antioxidantes como el ácido ascórbico y el ácido úrico pueden reducir el Fe3+, lo que 

refleja su habilidad en la reducción de especies reactivas, habilidad que puede indirectamente 

reflejar el poder total antioxidante de una muestra biológica (Prior y Cao, 1999). No obstante, un 

incremento en la capacidad antioxidante en el plasma o suero puede no necesariamente ser 

una condición deseable si ésta refleja una respuesta al incremento del estrés oxidativo (Prior y 

Cao, 1999). 

 

La evaluación del efecto adverso del estrés oxidativo por la exposición a plaguicidas ha sido 

ampliamente documentado en peces. Se ha reportado la acción oxidante de organofosforados 

en carpas y en peces gato (Hai et al., 1997) y de organoclorados (endosulfán) en la trucha 

arcoíris (Dorval y Hontela, 2003). En mejillones el estrés oxidativo ocasionado por 

organofosforados y otros contaminantes, ha sido abordado en estudios de laboratorio y de 

campo. Al respecto, Peña-Llopis et al. (2002) reportan en los bivalvos M. galloprovincialis y 

Flexoprecten flexuosus una disminución de GSH y GSSG en la glándula digestiva, el músculo y 

las branquias de los mejillones por la exposición de 96 h a 4.7 mg l-1 de fenitrotión. Cheung et 

al. (2002) realizaron trasplantes del mejillón Perna viridis en sitios contaminados alrededor de 

Hong Kong y reportan una correlación positiva entre la concentración de PCBs en tejidos y los 
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niveles de glutatión-S-transferasa y glutatión en las branquias y el hepatopáncreas, mientras 

que no hubo correlación entre la concentración de plaguicidas organoclorados y las enzimas 

antioxidantes (catalasa, superóxido dismutasa y glutatión reductasa). Otro estudio de trasplante 

en la Bahía Nice y Canne del noreste del mar Mediterráneo reporta, altos niveles de catalasa en 

el organismo completo de M. galloprovincialis relacionados con elevadas concentraciones de 

ácidos tiobarbitúricos GST asociados con elevadas concentraciones de cobre en el medio 

(Roméo et al., 2003). 

 

B. Estabilidad lisosomal. 
Los lisosomas son vesículas de membrana sencilla (0.25-0.50 µm de diámetro), presentes en 

todos los organismos y en todos los tejidos excepto en las células de la sangre (Holtzman, 

1989; Lehninger, 1990). La actividad de los lisosomas está relacionada con los procesos de 

digestión intracelular como la autofagia, heterofagia y otros procesos relacionados que ocurren 

en el citoplasma de la célula (Pellerin-Massicotte y Tremblay, 2000). Las enzimas hidrolíticas 

de los lisosomas, alrededor de treinta diferentes, están implicadas en la digestión, 

conservación, resorción, proliferación celular y mecanismos inmunes; estas enzimas tienen un 

periodo de vida que está relacionado con la impermeabilidad natural de la membrana de los 

lisosomas a ciertas substancias y por la unión de las enzimas con la membrana interna de los 

lisosomas, lo que las inactiva (Pellerin-Massicotte y Tremblay, 2000).  

 

La membrana de los lisosomas puede llegar a ser más frágil en ciertas condiciones fisiológicas 

o patológicas, o por efecto de estresores ambientales como la salinidad y la temperatura, que 

pueden desestabilizar la matriz lipoproteíca, la cual induce la liberación de las enzimas 

hidrolíticas en el citoplasma (Fig. 3; Moore et al., 1980). De igual manera, diversos 

contaminantes incrementan la fragilidad de la membrana de los lisosomas, proceso que es 

explicado por el aumento en la actividad de enzimas de desintoxicación que inducen la 

bioactivación de éstos contaminantes y la sobreproducción de radicales libres los que 

ocasionan la alteración de las membranas de los lisosomas (Pellerin-Massicotte y Tremblay, 

2000).  
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Fig. 3. Efecto de estrés en los lisosomas (tomado de Pellerin-
Massicotte y Tremblay, 2000) 
 

El mantenimiento de la estabilidad funcional y estructural de los lisosomas es fundamental en la 

homeostasis celular y la función tisular, por lo cual ésta evaluación ha sido utilizada 

exitosamente como un biomarcador de estrés celular y de citotoxicidad por la exposición a 

xenobióticos (Lowe et al., 1992; Lowe y Pipe, 1994). En invertebrados, y particularmente en 

bivalvos, la estabilidad de la membrana lisosomal ha sido valorada a través del método de 

retención del colorante vital rojo neutro, método que evalúa la incorporación lisosomal del 

colorante, donde una mayor retención de éste se relaciona con una mejor condición celular 

(Pipe et al., 1995).  

 

En bivalvos, la documentación del efecto de los plaguicidas OCs y OFs sobre la estabilidad 

lisosomal es limitada si bien se tiene información de la acción adversa de otros contaminantes. 

Camus et al. (2003) reportan una desestabilización significativa en la membrana celular de los 

hemocitos de Mya truncata expuestos a hidrocarburos policíclicos aromáticos. En Mytilus 

edulis, la alteración de la estabilidad lisosomal ha sido reportada por efecto de la exposición al 

sulfato de cobre (Shepard y Bradley, 2000), al estireno (Mamaca et al., 2005), al plaguicida 

organofosforado clorfenvifos (Rickwood y Galloway, 2004), a PCBs y DDTs (Schiedek et al., 

2006).  

 
C. Proteínas. 
Las proteínas ingeridas en el alimento y las celulares son hidrolizadas hasta formar un pool de 

amino-ácidos que puede ser usado para formar nuevas proteínas de crecimiento y renovar las 
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proteínas básicas; el exceso de aminoácidos, no utilizado en la síntesis proteica es catabolizado 

a amonio, el cual es excretado (Wright, 1995).  
La contribución de la degradación de proteínas al pool de aminoácidos libres puede ser 

sustancial bajo ciertas condiciones (Somero y Bowlus, 1983). Los moluscos marinos y otros 

invertebrados marinos utilizan solutos de nitrógeno tales como aminoácidos libres como los 

mayores efectores osmóticos intracelulares. Los principales osmolitos nitrogenados son: 

alanina, glicina, prolina, taurina y glutamato, especies típicamente dominantes en moluscos 

marinos. El uso de productos terminales del metabolismo del nitrógeno representa una forma 

metabólicamente más barata, para mantener el contenido osmótico del citosol (Somero y 

Bowlus, 1983). Al respecto se sabe que muchas especies de invertebrados marinos acumulan 

aminoácidos en compartimientos intracelulares para contrarrestar la presión osmótica del agua 

de mar (Simpson et al., 1959). Suresh y Mahandas (1993) proponen que los iones metales se 

enlazan con las proteínas solubles de la hemolinfa, resultando en su desnaturalización y su 

eventual remoción de la hemolinfa así como la degradación de éstas a aminoácidos para el 

mantenimiento del balance osmótico. A la vez, la concentración de proteína soluble tanto en 

hemolinfa como en músculo de los organismos, aporta información relevante sobre su condición 

fisiológica, dado que indica la cantidad de proteína que está siendo degradada y transportada a 

la hemolinfa para la formación posterior de sillares o de nuevas proteínas requeridas por el 

organismo (Wright, 1995).  

 

En el bivalvo Perna canaliculus, Scotti et al. (2001), reportan como única proteína presente en 

altos niveles en el plasma (hemolinfa libre de células) a la proteína pernin, proteína rica en 

histidina y ácido aspártico y sugieren que ésta proteína realiza importantes funciones en el 

mejillón, donde la secuencia de aminoácidos del extremo amino terminal, de ésta proteína 

posiblemente funciona como protección contra proteasas de serina; los autores sugieren que la 

principal función de ésta proteína podría ser de transporte y de almacenamiento de oxígeno. 

 

Según Sreedevi et al. (1992) la reducción de la fracción de las proteínas solubles en el hígado 

de Cyprinus carpio expuesto a concentraciones subletales y letales de níquel, sugieren una 

disminución de enzimas necesarias requeridas para la desintoxicación y eliminación de los 

metales. En invertebrados, normalmente la exposisición a plaguicidas ocasiona una reducción 

en la síntesis proteica debido al estrés tóxico, el cual ocasiona a su vez un incremento en el 

metabolismo energético (Galindo et al., 2002); dicha reducción también ha sido documentada 

por la exposición a metales. Así, Rickwood y Galloway (2004) reportan en el mejillón azul 
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Mytilus edulis una disminución en el contenido total de proteínas solubles en la hemolinfa, 

después de 48 y 96 h de exposición a 0.007 mg l-1 del plaguicida organofosforado clorfenvifos, 

grado comercial. Galindo et al. (1996) reportan que la concentración de proteína total soluble en 

músculo de Penaeus vannamei expuesto a clordano, DDT, lorsban y lindano, decreció un 28.5, 

41.8, 36.9 y 37.6% respectivamente, con relación a los grupos controles. En larvas de 

Litopenaeus stylirostris la exposición a concentraciones subletales de DDT, paratión, clorpirifos, 

malatión endosulfán y azinfosmetil, reduce las concentraciones de proteína soluble respecto a 

las larvas del grupo control (Galindo et al., 2002). A la vez, la exposición subletal a cobre 

también afecta los niveles de proteína en la hemolinfa de los cangrejos S. scripta y V. 

cyprinoides, los cuales disminuyen respecto a los controles (Suresh y Mahandas, 1993).  
 
1.1.2.2. Nivel organismo. 
A. Consumo de oxígeno. 
El consumo de oxígeno es una medida indirecta del metabolismo aerobio y refleja las 

reacciones que producen energía para cubrir las funciones globales del organismo; además se 

considera una medida de integración simple que da cuenta de la condición fisiológica de los 

organismos (Fry, 1971). La determinación de la tasa metabólica a partir del consumo de 

oxígeno se basa en dos postulados (Eckert, 1988): 

1. Se asume que las reacciones químicas relevantes son aeróbicas. 

2. La cantidad de calor producido (energía liberada) cuando se consume un volumen 

determinado de oxígeno varia de 0.7 a 1 dependiendo del sustrato metabólico. Así, 

cuando se utilizan carbohidratos como sustrato, el cociente respiratorio es 1, cuando se 

ocupan grasas es 0.73 y en el caso de proteínas es 0.8 (Eckert, 1988). 

 

En invertebrados acuáticos las alteraciones respiratorias han sido ampliamente utilizadas como 

indicadores del estrés a los tóxicos ambientales (Toro et al., 2003). Al respecto, se han 

reportado trabajos que registran incrementos, disminuciones, e incluso no modificaciones en el 

consumo de oxígeno de los organismos, por efecto de exposición a diferentes contaminantes. 

 

El consumo de oxígeno en el mejillón Arca zebra trasplantado en un gradiente de 

contaminación, presentó un incremento gradual del 35% en dos sitios del Puerto de Hamilton, 

siendo en éstos sitios donde se registraron elevadas concentraciones de hidrocarburos 

policíclicos aromáticos, de plomo, TBT y PCBs, en muestras de sedimento y agua (Widdows et 

al., 1990). En un estudio in situ realizado con Choromytilus chorus, Toro et al. (2003) reportaron 
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altos valores del consumo de oxígeno relacionados con concentraciones elevadas de 

organoclorados en el tejido de los bivalvos. A su vez Axiak y George (1987) reportaron 

incrementos en el consumo de oxigeno del bivalvo Venus verrucosa, comparado con el grupo 

control, expuestos a bajos niveles (100 µg l-1) de agua contaminada por el derrame del petróleo 

crudo en Kuwait.  

 

No obstante, en un estudio in situ con mejillones de la especie Perna viridis, Shuhong et al. 

(2005) reportan que el consumo de oxígeno de los organismos no se modifica a pesar de que 

en uno de los 4 sitios de muestreo, se registraron altos niveles de organoclorados en agua y 

sedimento. En un estudio realizado por Martín et al. (1984), no se registraron variaciones en el 

consumo de oxígeno de M. edulis trasplantado en 5 sitios de la Bahía de San Francisco, con 

respecto a los mejillones del sitio de referencia, aun cuando en los mejillones trasplantados se 

registraron concentraciones de Dieldrín, 5 y 10 veces mayores que las de los mejillones del sitio 

de referencia así como concentraciones muy elevadas de PCBs. Asimismo, no se registraron 

variaciones en la tasa respiratoria de M. edulis, en un gradiente de contaminación en 

Langesundfjord, Noruega, con respecto a los organismos del sitio de referencia; en estos sitios 

de muestreo se registró la presencia de metales pesados, hidrocarburos policíclicos aromáticos 

y PCBs (Widdows y Johnson, 1988). De igual manera el consumo de oxígeno evaluado en M. 

galloprovincialis no se modificó al ser expuesto a sedimentos contaminados con LAS (sulfonato 

alquilbenzeno lineal), durante 7 días (Marin et al., 1994).  

 

En estudios controlados de laboratorio se han demostrado efectos significativos en el consumo 

de oxígeno por la exposición a contaminantes. Por ejemplo, en P. viridis el consumo de oxígeno 

disminuyó durante los primeros 6 días al ser expuesto a 0.6, 1.29, 2.79 y 6 ppm de Zn y 0.15, 

0.32, 0.7 y 1.5 ppm de Cd (Cheung y Cheung, 1995). En esta misma especie se reportó una 

disminución de la respiración conforme se incrementaron las concentraciones de cloro (0.12, 

0.29, 0.39 y 0.53 mg l-1) (Masilamoni et al., 2002). La exposición en M. edulis y M. leucophaeata 

a éste mismo contaminante ocasionó una disminución del 10 y 49% en el consumo de oxígeno 

de los mejillones expuestos a 0.1 y 0.5 mg l-1 respectivamente (Rajagopal et al., 2005). En Mya 

truncata, la exposición a hidrocarburos policíclicos aromáticos redujo la tasa metabólica de los 

bivalvos (Camus et al., 2003). 
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B. Excreción nitrogenada 
En los invertebrados acuáticos amoniotélicos, incluidos los bivalvos, el nitrógeno producido en 

el catabolismo de los aminoácidos y las proteínas es excretado en forma de compuestos 

nitrogenados principalmente como amonio, incluyendo las dos formas químicas, ión amonio 

(NH4
+) y amoniaco (NH3), ésta última excretada en mayor proporción (Wright, 1995). En los 

organismos amoniotélicos, los grupos amino derivados de α-aminoácidos se transaminan para 

formar glutamato, el cual experimenta después una desaminación oxidativa, mediante la 

glutamato-deshidrogenasa, formando amonio (NH4
+) y α-cetoglutarato; el amonio así formado 

se convierte después en el nitrógeno amídico de la glutamina, que es la principal forma de 

transporte del amonio en el medio interno de los organismos para su subsecuente excreción 

branquial (Lehninger, 1990).  

 

En los moluscos acuáticos la excreción del nitrógeno tiene varios aspectos funcionales: 

1. La eliminación de compuestos nitrogenados producto del catabolismo de proteínas 

(Wright, 1995). 

2. El control del volumen celular. Bajo condiciones hiperosmóticas, características del 

perido de emersión en bivalvos intermareales, el amonio sirve como grupo funcional 

para la síntesis de betaina (Deaton, 2001) y de la glutamina (Hiong et al., 2004), los 

cuales actúan como osmolitos y participan de manera central en el control del volumen 

celular. 

 

En bivalvos se ha documentado que la excreción nitrogenada es alterada (se incrementa, 

disminuye o no presenta cambios) por diversos estresores ambientales como la temperatura 

(Bayne, 1973b, Cockcroft, 1990), la salinidad (Masilamoni et al., 2001) y el alimento (Cockcroft, 

1990) así como por contaminantes (Widdows et al., 1980-1981; Martín et al., 1984; Axiak y 

George, 1987; Widdows y Johnson, 1988; Cheung y Cheung, 1995). Al respecto, Martín et al. 

(1984) registraron aumentos hasta de 6 veces en los niveles de excreción de amonio de M. 

edulis trasplantados en la Bahía de San Francisco en compararación con los mejillones del sitio 

de referencia, incrementos asociados con elevadas concentraciones corporales de Dieldrín y 

PCBs. En una evaluación in situ en la Bahía de Narraganset, en la Isla Rode, M. edulis presentó 

incrementos en la excreción nitrogenada en uno de los sitios evaluados en el cual se registraron 

altas concentraciones de metales (Widdows et al., 1980-1981). En el bivalvo Venus verrucosa, 

la excreción de amonio se incrementó al ser expuesto durante 140 días a bajas 

concentraciones (100 µg l-1) de agua contaminada por el derrame del petróleo crudo en Kuwait 
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(Axiak y George, 1987). Cheung y Cheung (1995) reportan a su vez el incremento de la 

excreción de amonio en P. viridis por la exposición a diferentes concentraciones subletales de 

Zn y Cd, desde el día 2 al 14avo.; posteriormente se registró una disminución en la producción 

de amonio al ser expuestos a 0.6, 1.29, 2.79 y 6 ppm de Zn y 0.15, 0.32, 0.7 y 1.5 ppm de Cd.  
En contraste, Widdows y Jonson (1988) reportan la reducción en la excreción nitrogenada de M. 

edulis transplantados en un gradiente de contaminación en Langesundfjord, Noruega, respecto 

a los mejillones del sitio de referencia, reducción relacionada con la bioacumulación de metales 

pesados, hidrocarburos policíclicos aromáticos y PCBs. Por otro lado, Ustach (1979) no reportó 

ningún efecto sobre la excreción de Nitrocra affinis por contaminación de petróleo. De igual 

manera, la excreción nitrogenada de M. galloprovincialis expuestos a sedimentos contaminados 

con LAS (sulfonato alquilbenzeno lineal) durante 7 días no se vió alterada (Marin et al., 1994). 

 
C. Razón atómica O:N. 
Una respuesta general del organismo al estrés ambiental es la utilización de sus reservas 

energéticas para satisfacer los requerimientos metabólicos (Widdows, 1985). En organismos 

acuáticos, amoniotélicos, la relación atómica O:N es una integración simple de los procesos 

fisiológicos del consumo de oxígeno y de la excreción nitrogenada de los organismos, y puede 

ser usada como un indicador del catabolismo de proteínas, carbohidratos y lípidos, dando 

cuenta del sustrato energético utilizado por los individuos (Bayne et al., 1976). La proporción 

entre el consumo de oxígeno y la excreción nitrogenada, es calculada en equivalentes atómicos 

de acuerdo con la siguiente formula (Bayne et al., 1985): 

O:N = (mg O2 h-1/16) / (mg N-NH4
+ h-1/14)  

 

Si los aminoácidos son desaminados y el amonio es excretado, y los componentes de carbón 

de los aminoácidos son completamente oxidados, el mínimo teórico de la proporción O:N será 

3, señalando un catabolismo exclusivo de proteínas. De manera general valores entre 3 y 16 se 

relacionan con un catabolismo dominado por proteínas; valores entre 50 y 60 reflejan un 

catabolismo de lípidos y proteínas en igual proporción, mientras que valores mayores se 

relacionan con el catabolismo de lípidos y carbohidratos principalmente (Mayzaud y Conover, 

1988). Valores muy bajos de proteínas o muy altos, generalmente denotan una condición de 

estrés nutricional para los bivalvos marinos, donde los animales estarían consumiendo su 

proteína corporal (Bayne et al., 1976; Bayne y Scullard, 1977; Widdows, 1978; Bayne et al., 

1985; Tedengren y Kautsky, 1986; 1987). 
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La relación atómica O:N puede estar influenciada por un lado por requerimientos energéticos 

internos del organismo y por el otro por las variables externas, como estacionalidad, 

disponibilidad y tipo de alimento y ciclo reproductivo. Los adultos de los mejillones en condición 

reproductiva, frecuentemente reflejan un cambio en el arreglo metabólico por la demanda de 

nutrientes necesario para sustentar la gametogénesis, por lo que presentan un marcado ciclo 

estacional (Widdows, 1978; Hawkins y Bayne, 1985; Kreeger, 1993).  

 

En un estudio realizado por Axiak y George (1987) en Venus verrucosa, la relación O:N fue 

menor en los bivalvos expuestos a 100 µg l-1 de agua contaminada por el derrame del petróleo 

crudo en Kuwait, que los bivalvos del grupo contro; la mayor disminución fue del 37% a los 27 

días de exposición. Resultados similares son reportados por Widdows (1978) en M. edulis por 

efecto de la temperatura; el autor menciona que los niveles bajos en la relación O:N (<30) se 

presentan a finales de la primavera, lo cual puede estar asociado con el periodo de post-

desove, cuando el manto está delgado y sin tejido graso y probablemente en los tejidos ocurra 

una regeneración y reorganización. En la misma especie, Widdows et al. (1980-1981) reportan 

una disminución de la relación O:N de 75 a 30, relacionado con el incremento en la 

contaminación por hidrocarburos y níquel. Mao et al. (2006) documentan en C. gigas valores en 

la relación O:N mayores de 20 en Mayo y Julio, lo cual indica utilización de carbohidratos y 

lípidos como sustrato energético; en Agosto la relación es menor a 15, sugiriendo una 

utilización mayoritaria de proteínas, en el periodo posterior al desove. 
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2. SITIO DE ESTUDIO. 
El Estero de Urías es un sistema lagunar tropical que se localiza entre los 23°09’ y 23°13’ latitud 

norte y 106°18’ y 106°25’ longitud oeste, adyacente a la ciudad de Mazatlán y muy cercano a la 

entrada del Golfo de California. El cuerpo lagunar tiene forma de “L”, con el eje mayor paralelo a 

la costa y separado del mar por la “Isla de la Piedra”; la superficie de agua que ocupa es de 

aproximadamente 12 Km2. La profundidad del sistema varía de 1 a 4 metros. El estero está 

conformado por varios esteros tributarios entre ellos el estero del Infiernillo, de Confites y la 

Sirena (Álvarez-León 1977; Peraza-Vizcarra, 2005). 

 
Los sedimentos del sistema son arenosos en la parte de la boca y en el canal de navegación; 

en los canales naturales predominan las arenas limosas. El sedimento es más fino a medida 

que la profundidad disminuye, predominando las arcillas limosas en el Estero del Infiernillo y en 

los esteros ubicados en la cabeza lagunar. En las áreas más someras del resto de la laguna 

abundan las arenas arcillosas.  

 

Los aportes naturales de agua que se vierten sólo en época de lluvias descargan a través del 

Arroyo Jabalines, el cual desemboca en el Estero del Infiernillo, y por una serie de arroyos 

pequeños localizados en la cabecera del sistema (Álvarez-León, 1977). En época de lluvias, se 

ha calculado un gasto de máxima avenida del Arroyo Jabalines entre 110 y 316 m3seg-1 (Garay-

Velázquez, 1986). La precipitación promedio anual es de 752 mm, siendo los meses de mayor 

precipitación Julio, Agosto y Septiembre (Observatorio Meteorológico de Mazatlán, 1941-1995).  

 

La temperatura del agua oscila de 19 a 23°C de febrero a mayo y de 29 a 32°C de junio a 

noviembre. La temperatura del agua aumenta por lo general de la boca al final del estero, con 

un gradiente térmico de entre 0.3 a 5°C. Cabe destacar que actualmente debido a la pluma de 

descarga de la Termoeléctrica “José Aceves Pozos”, la dinámica térmica del Estero de Urías 

puede verse modificada sustancialmente registrándose en la zona de contacto con el sistema 

temperaturas de 50°C (obs. pers.). El sistema se caracteriza por tener un cuerpo de agua bien 

mezclado, con salinidad más alta que la del mar durante la mayor parte del año. En años de 

precipitación normal la salinidad en la boca varía de 32 a 37 ups en Septiembre y Junio, 

respectivamente; al final del sistema, en los meses de secas se pueden alcanzar salinidades 

mayores de 38 ups ocasionadas por la baja profundidad y la evaporación, y salinidades 

menores de 30 ups en la época de lluvias debido a los aportes de agua dulce de los pequeños 

arroyos. Por lo general en el sistema existe un gradiente de salinidad, positivo de la boca al final 
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del estero, que varía entre 1 a 6.5 ups. Solamente bajo condiciones prolongadas de 

precipitación elevada en la zona, la salinidad aumenta del final a la boca y el sistema se 

comporta de acuerdo a la clasificación de Pritchard (1952) como un estuario positivo; sin 

embargo y de acuerdo a esa misma clasificación, el Estero de Urías funciona la mayor parte del 

año como un estuario negativo o antiestuario, ya que presenta salinidades más elevadas en la 

parte final del estuario que en la boca del sistema (Villalba, 1986; Peraza-Vizcarra, 2003).  

 

En el Estero de Urías, dos especies de manglares son predominantes, Rhisophora mangle y 

Avicinia germinans, este último en menor grado. La productividad primaria en el sistema es 

elevada, estimada en 2.36 g C m-3 d-1 (Robles, 1985) la cual se atribuye al exceso de material 

orgánico antropogénico que recibe el sistema y conduce a niveles elevados de nutrimentos 

durante la remineralización de la materia orgánica (Álvarez-León, 1977; Peraza-Vizcarra, 2005).
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3. ESPECIE DE ESTUDIO. 
En el presente estudio se decidió trabajar con Mytella strigata, ya que presenta varias 

ventajas para ser utilizada en evaluaciones de impacto de contaminantes en ambientes 

costeros. Es una especie abundante en el Estero de Urías y está presente en otras 

lagunas de nuestro país (Estévez, 1975; Stuardo y Villarroel, 1976; Villarroel, 1978; 

Baqueiro y Aldana, 2000) lo que permite hacer comparaciones; es una especie que vive 

varios años por lo que se pueden hacer seguimientos de los estudios en el tiempo 

(Thompson, 1980). A la vez, es una especie sedentaria y filtradora, que presenta tasas 

bajas de biotransformación e incorpora y acumula los contaminantes del lugar donde se 

encuentra, aportando información de la fracción disponible de éstos (Blackmore et al., 

1998). Todo ello determina que los organismos de la especie sean bioindicadores ideales 

de la presencia de tóxicos persistentes como son los plaguicidas (Galloway et al., 2002a).  
 

De acuerdo con Keen (1971) la clasificación de Mytella strigata es la siguiente: 

Phylum:          Mollusca  

Clase:             Bivalvia  

Subclase:       Pteriomorphia ó Lamellibranchia  

Orden:            Mytiloida 

Superfamilia: Mytilacae 

Familia:          Mitilidae  

Subfamilia:     Mytilinae 

Género:          Mytella 

Especie:         Mytella strigata (Hanley, 1843) 

Sinónimos:     Mytilus falcatus, Mytilus charruanus. 

 

Los organismos de la clase Bivalvia a la que pertenece Mytella strigata, son comprimidos 

lateralmente y poseen una concha con dos valvas articuladas dorsalmente por medio de 

un gozne, que encierran el cuerpo por completo; tienen un pie que también está 

comprimido lateralmente. Presentan branquias lamelibranquias del tipo filiformes, donde 

se lleva a cabo el el intercambio de gases a medida que el agua se mueve dorsalmente 

en las branquias; la superficie interna del manto también contribuye al intercambio de 

gases. Se alimentan de plancton pequeño y en gran parte de fitoplancton. Tienen un 

sistema circulatorio abierto cuyo flujo va del seno cardiaco a los senos tisulares, los 

nefridios y las branquias y regresa al seno cardiaco. La excreción se realiza a través de 
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dos nefridios que se encuentran debajo de la cavidad pericárdica. Su sistema nervioso es 

bilateral y sencillo; la mayoría de los órganos de los sentidos se localiza en el borde del 

manto, como ocelos y estatocistos (Barnes, 1977). 

 
Los mejillones son excelentes filtradores; sólo se alimentan cuando están sumergidos y 

remueven partículas por abajo de 2-3 µm con una eficiencia del 80-100%. Estas partículas 

incluyen bacterias, fitoplancton, detrito fino orgánico y materiales de origen inorgánico 

(Rodhouse et al., 1984). 

 

La mayor parte de los bivalvos son dioicos y liberan sus gametos al ambiente donde se 

efectúa la fecundación; se desarrolla primero una larva trocófora de nado libre y después 

una larva veliger, después de la cual se lleva a cabo la metamorfosis. El asentamiento de 

los organismos puede ser al azar o puede incluir una exploración considerable del 

substrato (Barnes, 1977). La mayoría de los bivalvos son iteróparos, por lo que hay 

superposición de individuos de varias generaciones (Mackie, 1984; citado en Barnes, 

1977). Los mejillones no presentan dimorfismo sexual y se diferencian visualmente por el 

color del tejido reproductivo, de color anaranjado en las hembras y crema claro en los 

machos (Gosling, 1992). Los registros de los mejillones más longevos de ésta especie 

son de 12 a 20 años (Thompson, 1980).  

 

El bivalvo Mytella strigata se distribuye en las costas del océano Pacífico desde Guaymas, 

Sonora, hasta el sur de El Salvador e islas Galápagos. En el océano Atlántico se ubica 

desde Venezuela hasta Argentina. Particularmente, este bivalvo se ha registrado en 

abundancia en la costa del Golfo de California en México, en los sistemas lagunares-

estuarinos de Sinaloa, (Topolobampo y Huizache-Caímanero) y de Sonora (Agiabampo y 

Yavaros) (García-Cubas y Reguero, 1987, citado en Villaroel y Stuardo, 1995.). En la 

costa Pacífica, se ha registrado en las lagunas de Nuxco y Chautengo (Gro.) (Estévez, 
1975; Stuardo y Villarroel, 1976; Villarroel, 1978; Baqueiro y Aldana, 2000), en la Bahía de 

Manzanillo (Colima) y en la costa de Oaxaca (Holguin y González, 1989; citado en 

Villarroel y Stuardo, 1995).  

 

Mytella strigata forma nidos bísales que se adhieren a las raíces del mangle o a las rocas 

del sitio. Los adultos de ésta especie tienen una longitud de 5 a 7 cm; su concha es 

delgada de forma variable, angosta y alargada en forma de hacha, con el borde post-
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dorsal arqueado y el ventral, recto a ligeramente cóncavo. Su superficie externa tiene 

marcas concéntricas de crecimiento. La cicatriz del músculo aductor anterior es 

redondeada y está situada por detrás del umbo. El color de la concha por la parte externa 

en la región antero-ventral, es variable tendiendo a ser café-oliva, pasando a café-

amarillento con la edad y verde en la zona dorsal. La superficie interna es de color 

púrpura iridiscente (Villarroel y Stuardo, 1995). 

 
En un estudio realizado sobre la biología de Mytella strigata en las lagunas de Chautengo 

y Nuxco, Guerrero, Estévez (1975) registra que para Chautengo, las hembras desovan en 

el mes de agosto y se encuentran en etapa de maduración en mayo; mientras, en los 

mejillones de la laguna de Nuxco, el desove ocurre desde agosto hasta octubre, y la etapa 

de maduración en mayo. Otro estudio realizado en las mismas lagunas por Baqueiro y 

Aldana (2000) sobre el ciclo reproductivo de Mytella strigata, señala un periodo bien 

definido de desove que va de julio a septiembre en la laguna de Chautengo y de julio a 

octubre en la laguna de Nuxco, con periodos de post-desove de septiembre a diciembre y 

de febrero a junio, donde los patrones de desove, están relacionados con las condiciones 

microambientales de su hábitat.  
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4. ANTECEDENTES. 
En el estado de Sinaloa, los principales plaguicidas aplicados en los campos agrícolas son 

organofosforados, carbamatos y piretroides, donde una importante fracción alcanza la zona 

costera a través de drenes agrícolas (Readman et al., 1992; Galindo et al., 1999; González-

Farías et al., 2002).  

Algunos estudios en lugares cercanos al Estero de Urías han abordado la cuantificación de los 

aportes de contaminantes orgánicos como plaguicidas organoclorados (OCs) y bifenilos 

policlorinados (PCBs) así como compuestos organofosforados (OFs) y carbamatos (CBs) 

(Rosales y Escalona, 1983; Méndez et al., 1990; Readman et al., 1992; Galindo et al., 1992; 

Galindo et al., 1999; González-Farias et al., 2002). Readman et al. (1992) registran en el 

sistema lagunar el Pabellón Altata-Ensenada (Sinaloa) a los organofosforados clorpirifos, 

malatión, paratión y monocrotofos, detectando que el clorpirifos y el paratión son 

suficientemente persistentes como contaminantes de sedimentos marinos tropicales; el primero 

está relacionado con el control de plagas de horticultura y de plantaciones de plátano y 

algodón, en tanto el segundo está asociado a plantaciones de caña de azúcar. Galindo et al. 

(1999) reportan como plaguicidas organoclorados frecuentes en agua, sedimento y organismos 

de la bahía de Santa María y de la Ensenada del Pabellón, al BHCα, aldrín, endosulfán, DDT y 

sus metabolitos (DDE y DDD) así como a los plaguicidas organofosforados malatión y paratión. 

A la vez, en la bahía de Ohuira se han registrado al aldrín, endrín, DDT, lindano, y metil 

paratión en agua, sedimento y camarones (Galindo et al., 1999). En el sistema lagunar Altata-

Ensenada del Pabellón, se detectan diversos plaguicidas organoclorados (DDT y sus 

metabolitos, endosulfán, endrín, dieldrín, lindano) y organofosforados (clorpirifos) en agua, 

sedimento y organismos (Carvalho et al., 2002). Por otro lado González-Farias et al. (2002) 

registran en sedimento, α-HCH, β-HCH, aldrín, p-p’-DDD, α endosulfán, heptacloro y epóxido 

de heptacloro en los sistemas lagunares Agiabampo-Bacoreuis y la bahía de Jitzamuri de 

Sinaloa. Cabe destacar que el empleo de aldrín está prohibido en México y el uso del DDT está 

restringido (CICOPLAFEST, 2004). 

El Estero de Urías, Mazatlán, Sinaloa es una zona de crianza, alimentación y desarrollo de 

diversas especies entre ellas el camarón blanco Litopenaeus vannamei y la lisa Mugil cephalus, 

las cuales sustentan importantes pesquerías; así mismo, se reporta la amplia distribución y 

abundancia del mejillón Mytella strigata, especie residente que forma nidos bísales en las 

raíces del mangle rojo Rizophora mangle (Villarroel y Stuardo, 1995). Sin embargo, la ubicación 
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adyacente de la ciudad de Mazatlán ha convertido a éste sistema en un receptor de 

importantes descargas, entre las que destacan las siguientes: 

1. El estero recibe de 1500 a 2000 l s-1 de aguas negras y residuales, generadas por 

400,000 habitantes y solamente el 40 % de éstas descargas reciben tratamiento 

primario por la Planta de Tratamiento; éstas descargas vierten grandes volúmenes 

de sólidos, desperdicios industriales y materia fecal (Alonso-Rodríguez et al., 2000). 

Se estima que cerca de 37 800 m3 d-1 de efluentes domésticos no tratados son 

vertidos en el Estero del Infiernillo (Soto-Jiménez y Páez-Osuna, 2001). 

2. La actividad turística ocasiona el incremento considerable de volúmenes de agua 

residuales y otros residuos sólidos vertidos al Estero de Urías. 

3. La presencia de astilleros, cuyos residuos son descargados directamente al estero; 

entre sus desechos más importantes resaltan numerosos hidrocarburos así como las 

pinturas las cuales contienen grandes cantidades de metales pesados. 

4. La presencia de la termoeléctrica “José Aceves Pozos” que emite agua a altas 

temperaturas con probables aportes de biocidas (compuestos clorados) y metales.  

5. Las procesadoras de alimentos pesqueros asentadas en sus márgenes desechan 

directamente sus residuos ricos en materia orgánica, aceites y grasas. 

6. Las granjas camaroneras que en sus descargas al final de los ciclos de producción, 

vierten gran cantidad de compuestos nitrogenados (producto de la acumulación de 

materia orgánica) y fertilizantes así como compuestos químicos para el control de 

enfermedades (Soto-Jiménez y Páez-Osuna, 2001). 

7. El canal de PEMEX y los embarcaderos que albergan las flotas pesqueras (atún, 

camarón y escama) y comerciales, los cuales están asociados a contaminación por 

hidrocarburos. 

8. Las aportaciones de plaguicidas procedentes de las zonas agrícolas cercanas cuyos 

escurrimientos inciden directamente en la época de lluvias (Galindo et al., 1992; 

Soto-Jiménez y Páez-Osuna, 2001). 

9. Finalmente el proceso de sedimentación se ha acelerado en el área, debido al 

crecimiento de la población en la rivera del sistema y al incremento de la 

infraestructura industrial y portuaria aunado al desarrollo de granjas camaroneras, ya 

que en la mayoría de éstos casos, se destruyen las zonas de manglar, las cuales 

naturalmente retienen el sedimento en las orillas del sistema (Osuna-López et al., 

1986). 
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Las aguas del estuario se renuevan en un tiempo relativamente corto, se estima un tiempo de 

recambio hidrodinámico de 2 a 7.5 días, para el cuerpo principal del sistema (Villalba, 1986; 

Páez-Osuna et al., 1990; Peraza-Vizcarra, 2001) lo que permite que la mayoría de las aguas 

negras, los desechos industriales y las aguas sobrecalentadas, sean reemplazadas en un 

período corto. Sin embargo, en las áreas tranquilas como canales meándricos, marismas, 

zonas de manglares y muelles, se acumula una cantidad apreciable de materiales y 

contaminantes vertidos al Estero de Urías, representando potencialmente un peligro para la 

dinámica ecológica del sistema.  

 

La problemática de la contaminación del Estero de Urías ha sido abordada en numerosos 

estudios previos, la mayoría de ellos enfocados a determinar las concentraciones de metales 

en agua y sedimentos (Osuna-López et al., 1986; Soto-Jiménez y Páez-Osuna, 2001) y 

organismos (Páez-Osuna et al., 1995; Szefer et al., 1998; Páez-Osuna et al., 1999; Ruelas-

Insunza y Páez-Osuna, 2000; Ruelas, 2001; Soto-Jiménez et al., 2001; Páez-Osuna et al., 

2002). En el sistema, se ha detectado la presencia de plaguicidas organoclorados en agua y 

organismos (Rosales y Escalona, 1983; Martín y Gutiérrez-Galindo, 1989; Méndez et al., 1990), 

de clordano en agua y sedimento (Galindo et al., 1992; 1997), así como de diversos 

plaguicidas, carbamatos y fungicidas (Páez-Osuna et al., 1993). Martín y Gutiérrez-Galindo 

(1989) reportaron la presencia de pp’ DDE, DDD, PCB 101 y 153 en Crassostrea corteziensis 

del Estero de Urías. A la vez, en el puerto de Mazatlán se ha detectado la presencia de 

hidrocarburos policíclicos aromáticos, PCBs y metales pesados en Crassostrea corteziensis 

(Páez-Osuna et al., 2002).  

 

Según informes directos del Ingeniero P. M. Ureña-Trujillo (com. pers.) los productos de venta 

en Mazatlán que contienen plaguicidas organofosforados son los siguientes: 

 

Nombre común Sustancia activa 
1. Folidol M 500 Paratión metil  (500 g/l) 
2. Gusatión 200 gc Azimofos-metil(200 g/l) 
3. Acefate, Tamarón Metamidofos 
4. Folimat Ometoato 
5. Dimetoato, Agrodín dimetoato O,O-dimetilS-(N-metilcarbamoilometilo) 

fosforoditioato 
6. Diazinon (Basudín,      

Diazitol) 
O,O-dietil, O-2 isopropil-6 metil pirimidin-4-yl fosforotiate 

7. Malatión Malatión 
8. Metasystox Oxidemeton metil 
9. Rally lorsban 480 Clorpirifos 
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Estos plaguicidas organofosforados son utilizados para erradicar las plagas de diferentes 

cultivos en la zona de Mazatlán, destacando los siguientes cultivos (SIAP, 2006):  

Tipo de cultivo 
Cíclicos Perennes 
Maíz Mango 
Sorgo grano Cocotero 
Fríjol Pastos 
Sorgo forrajero  

 

Los organofosforados de mayor presencia en la zona de estudio son paratión, clorpirifos, 

malatión, metamidofos, omeotato, dimetoato (Readman et al., 1992; P. M. Ureña-Trujillo (com. 

pers.). 

No obstante que se cuentan con registros relativamente actuales de las concentraciones de 

diversos contaminantes orgánicos en algunos sistemas costeros del Golfo de California, es 

amplio el desconocimiento de los efectos adversos de tales tóxicos sobre la biota del sistema, 

siendo limitados los estudios que relacionen el efecto tóxico por plaguicidas sobre los 

organismos acuáticos. 

Los efectos biológicos adversos de los plaguicidas en los ambientes acuáticos costeros de la 

región han sido abordados fundamentalmente en invertebrados. Se ha reportado que la 

exposición a plaguicidas OCs y OFs ocasiona numerosos desórdenes bioquímicos y 

fisiológicos. Niveles subletales de organofosforados (Diazinón, Folidol y Gusatión) reducen 

significativamente el consumo de oxígeno del camarón L. vannamei provenientes de la laguna 

de Escuinapa de Hidalgo (Galindo et al., 2002). A su vez, la exposición a Folidol, Diazinón y 

Gusatión ocasiona una disminución importante en la actividad de la acetilcolinesterasa y 

modificaciones en la osmorregulación en Litopenaeus vannamei, en tanto que la exposición a 

DDT, Lindano y Clorpirifos reducen el crecimiento de los organismos (Galindo et al., 2000). La 

disminución del 95% en la actividad de la acetilcolinesterasa (AChE) también se ha reportado 

en L. vannamei expuestos a concentraciones subletales de malatión de 0.0038 mg ml-1 

(Bautista, 2001). La exposición de postlarvas de L. vannamei a 0.75 mg L-1 de metamidofos, 

32°C y 40 ups, por 96 horas, genera una disminución de la actividad de la AChE, de la tasa 

respiratoria y del consumo de alimento (Haro, 2004). Por otro lado, la exposición subcrónica al 

metamidofos (0.008-0.26 mg g-1) inhibe el crecimiento y la producción de heces en el poliqueto 

Capitella sp del Estero del Yugo, Mazatlán (Anguas, 2004). En camarón blanco L. vannamei, la 

exposición a éste mismo plaguicida en concentraciones subletales, ocasiona la inhibición de la 

actividad de la AChE en músculo y ojo del camarón (García-de la Parra et al., 2005).  
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Cabe señalar que estos trabajos han sido realizados en condiciones controladas de laboratorio. 

De tal manera el presente trabajo de investigación es pionero tanto respecto al escenario de 

exposición in situ como a la especie evaluada, el mejillón Mytella strigata, especie que debido a 

su hábitat, su comportamiento alimentario y su probable baja transformación de contaminantes 

dadas sus características metabólicas, se propone como un biomonitor de la contaminación en 

los sistemas lagunares-estuarinos. A la vez, el presente trabajo representa un enfoque 

novedoso de análisis al evaluar a diferentes niveles de organización biológica el efecto tóxico 

de la exposición in situ a plaguicidas OCs y OFs a través de una estrategia de múltiples 

biomarcadores, aunado a la cuantificación de los compuestos orgánicos en las matrices 

ambientales (agua, sedimento y organismos), a fin de detectar causalidades y validar la 

relevancia de la especie como bioindicadora del impacto de la contaminación en el Estero de 

Urías, Mazatlán. 
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5. HIPÓTESIS. 
 

1. Mytella strigata es un organismo filtrador, con una capacidad baja de biotransformación 

de compuestos orgánicos, lo que ocasiona que los acumule. De tal manera se espera una 

relación directa entre la concentración de plaguicidas organofosforados y organoclorados 

presentes en el sitio de estudio con la cuantificada en los organismos, reflejando un 

probable aporte diferencial. 

 

2. Al realizar el estudio en dos épocas climáticas contrastantes (lluvias y secas) se espera 

que haya una mayor presencia de plaguicidas en la época de lluvias debido al lavado de 

las tierras de cultivo y fumigación en la zona urbana de Mazatlán para controlar vectores 

de enfermedades (mosquitos) que eventualmente inciden sobre el Estero de Urías. Se 

espera que este incremento de plaguicidas se vea reflejado en un aumento en la 

bioacumulación de los tóxicos así como en los biomarcadores de exposición y efecto 

evaluados en los mejillones provenientes de las diferentes estaciones de muestreo. 

 

6. OBJETIVOS.  
El objetivo general del presente trabajo fue evaluar el efecto de la exposición in situ en Mytella 

strigata a plaguicidas organofosforados y organoclorados mediante la utilización de 

biomarcadores biológicos de exposición y de efecto. 

 

Objetivos particulares: 
 

1. Evaluar en Mytella strigata los biomarcadores de exposición (actividad enzimática de la 

acetilcolinesterasa, la carboxilesterasa y de la etoxiresorufin-o-desetilasa) a 

organofosforados y organoclorados. 

 

2. Evaluar en M. strigata a diferentes niveles de organización biológica, diversos  

biomarcadores del efecto de los plaguicidas organofosforados y organoclorados 

(Potencial antioxidante reductor del Fe, estabilidad lisosomal, proteínas solubles totales 

en hemolinfa y músculo, consumo de oxígeno, excreción nitrogenada y razón atómica 

O: N). 
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3. Establecer relaciones de causalidad entre los biomarcadores evaluados y la 

concentración de los plaguicidas organofosforados y organoclorados en los organismos, 

el agua y los sedimentos. 
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Pte. Juárez

Astillero

Castillo

N

23°12’38’’N 
106°23’25’’W 23°11’23’’N 

106°21’40’’W 

23°10’13’’N 
106°20’34’’W 

7. MATERIALES Y MÉTODOS 

 
7.1. Selección de los sitios de estudio en el Estero de Urías. 
En el Estero de Urías, Mazatlán, se seleccionaron tres sitios de muestreo, considerando 

diferentes aportes de contaminantes (plaguicidas, aguas residuales, hidrocarburos policíclicos 

aromáticos, metales pesados, compuestos nitrogenados, materia orgánica, etc.) así como 

diversos aportes puntuales: drenaje de granjas camaroneras que vierten sus aguas al sistema 

al termino de cada ciclo de cultivo (Marzo-Mayo y Julio-Octubre); drenaje de aguas negras en 

el estero del Infiernillo durante la época de lluvias; salida del agua a altas temperaturas y 

probables aportes de biocidas de la termoeléctrica "José Aceves Pozos"; escurrentía de las 

zonas aledañas de cultivos agrícolas; actividades portuarias e industriales (procesadoras de 

alimentos). Los sitios seleccionados fueron (Fig. 4): 

a. Puente Juárez, sitio que recibe aportes de efluentes urbanos. 

b. El Astillero, sitio de elevada actividad portuaria.  

c. El Castillo, sitio de bajo impacto urbano e industrial pero que recibe aporte de descargas de 

granjas camaroneras y cultivos cercanos.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fig. 4. Área de estudio. Estero de Urías, Mazatlán, Sinaloa. Los círculos rojos señalan 
las estaciones de muestreo. 
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Con la finalidad de evaluar el probable efecto estacional, los muestreos abarcaron dos épocas 

climáticas: Octubre del 2004 y Mayo del 2005; el primero correspondió a la época de lluvias 

(julio a octubre) y el segundo a la época de secas, (noviembre a junio) (García, 1988). Cabe 

destacar que en la época de lluvias, la entrada de plaguicidas a los sistemas costeros de la 

región se incrementa por el lavado de las tierras de cultivo aledañas (Galindo et al., 1996; 

1997). 

 

 

 

7.2. Registro de parámetros fisicoquímicos y colecta de muestras. 
En cada época climática y sitio de muestreo se tomó una muestra de agua superficial (1/3 de la 

profundidad de la columna de agua) con una botella tipo Van Dorhn, y se registraron los 

parámetros fisicoquímicos de temperatura, salinidad, pH y oxígeno disuelto del agua; la 

salinidad se registró con un salinómetro (YSI ±0.05 ups); el pH, con un potenciómetro digital 

(Trans Instrument; ± 0.005) y la temperatura y el oxígeno disuelto con un oxímetro (YSI 51B; ± 

0.5°C; 0.05 mg O2 l-1).  

 

En estos mismos sitios se tomaron muestras independientes de agua, sedimento y organismos 

para la cuantificación posterior tanto de plaguicidas organofosforados (OFs) como de 

organoclorados (OCs). Las muestras de agua superficial se colectaron en frascos ámbar de 2.5 

L. El sedimento superficial se colectó con una draga de caja tipo Eckman de acero inoxidable; 

se tomó la parte media del sedimento colectado y se almacenó en frascos de vidrio (1L) 

envueltos en papel aluminio. Las muestras de agua y sedimento se transportaron en frío al 

laboratorio de Ecotoxicología del CIAD, Mazatlán y posteriormente se transportaron congelados 

al Laboratorio de Ecofisiología de la Facultad de Ciencias de la UNAM, donde se mantuvieron 

en estas condiciones hasta su análisis. 

 

La captura de los mejillones se realizó en marea baja en los siguientes sustratos por cada sitio 

de estudio: 

1. Puente Juárez: captura de los individuos en los pilares del puente. 

2. Astillero: captura de los individuos sobre cascos de embarcaciones hundidas. 

3. El Castillo: captura de los individuos en las raíces del mangle rojo (Rizophora mangle) en las 

cuales los organismos forman “nidos” bisales.  
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Tanto los organismos individuales, como los nidos bisales, se colocaron en contenedores de 

plástico de 100 L y se transportaron con agua del medio al laboratorio de Ecotoxicología del 

CIAD, Mazatlán. Una vez en el laboratorio los mejillones de los nidos bisales fueron separados 

a mano cuidadosamente procurando mantener al máximo la integridad del biso de los 

ejemplares. Una vez separados los mejillones, se seleccionaron aquellos que presentaran una 

longitud de valvas entre 4 y 5.7 cm y se limpiaron de la presencia de balanos y esponjas. En 

una submuestra de los organismos seleccionados se cuantificó la concentración de los 

plaguicidas en estudio y en otra submuestra, se evaluaron los biomarcadores de exposición y 

de efecto propuestos en este estudio (ver acápite 8.3).  

 

Para la determinación de los plaguicidas OFs y OCs, los mejillones se drenaron, desconcharon 

y enjuagaron con solución fisiológica para bivalvos, se colocaron en papel aluminio (100 g peso 

húmedo, PH, para OFs y 40 g para OCs) y se almacenaron a -80°C para su posterior análisis. 

 

 

 
7.3. Evaluación de biomarcadores.  
La evaluación de los biomarcadores de efecto y de la exposición in situ de los mejillones a los 

plaguicidas OFs y OCs se realizó tanto en el laboratorio de Ecotoxicología del CIAD, Mazatlán, 

como en el de Ecofisiología de la Facultad de Ciencias, UNAM. Se utilizaron submuestras de 

los organismos provenientes de cada uno de los sitios de estudio seleccionados.  

 

 

7.3.1. Biomarcadores de exposición. 

La actividad enzimática de las esterasas (acetilcolinesterasa, AChE y carboxilesterasa, CbE) y 

la actividad enzimática de la etoxiresorufin-o-desetilasa (EROD) se evaluaron como 

biomarcadores de exposición a OFs y OCs, respectivamente. Para los análisis se utilizó una 

submuestra de 10 organismos provenientes de cada sitio de estudio. 

 

A. Esterasas 

Se evaluó la actividad enzimática de la acetilcolinesterasa y carboxilesterasa tanto en la 

hemolinfa como en el músculo abductor de los organismos, tejidos seleccionados por presentar 

una mayor actividad enzimática (Galloway et al., 2002b).  
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Las muestras de hemolinfa (0.5-1 ml) se obtuvieron por punción del músculo abductor con una 

jeringa de tuberculina de 1 ml, previamente enjuagada en solución fisiológica para bivalvos. Las 

muestras de hemolinfa se centrifugaron a 10 000g (9600 rpm) por 10 minutos a 4°C, a fin de 

separar los hemocitos; el sobrenadante se separó y se congeló para su posterior análisis. En 

los mismos organismos se disectó el músculo abductor y la glándula digestiva, los cuales se 

almacenaron, al igual que la hemolinfa, a -80°C, para su posterior análisis. 

 

Se pesó 0.15 g PH del músculo abductor anterior (previamente disectado) y se homogenizó en 

una relación 1:5 con buffer de homogenización (Tris-HCl 0.1 M, Sacarosa, 0.25M, pH 7.2) con 

un homogenizador Polytron PT1200; el homogeneizado resultante se llevó a una relación final 

1:10; se centrifugó a 10 000g (9600 rpm) por 10 minutos a 4°C y se separó el sobrenadante, el 

cual se mantuvo en frió hasta su análisis. En una submuestra (10 μl) de cada uno de los 

sobrenadantes (músculo abductor y hemolinfa) se determinó la concentración de proteínas 

solubles totales de acuerdo al procedimiento de Bradford (1976), adaptado para microplaca 

(BioRad 550) (Galgani y Bocquene, 1991) (ver acápite 7.3.2.1.C). 

 

Actividad enzimática 

La evaluación de la AChE y CbE se realizó de acuerdo al método de Ellman et al., (1961), 

adaptado a microplaca (Galgani y Bocquené, 1991). Para la medición de la actividad de la 

acetilcolinesterasa (AChE) se utilizó la acetiltiocolina como sustrato, que al entrar en contacto 

con la AChE se hidrolizó a tiocolina misma que reaccionó con el DTNB (5,5’-Ditiobis [2-ácido 

nitrobenzoico]) y formó el anión del ácido tionitrobenzoico, compuesto que dio un color amarillo, 

cuyo mayor pico de absorbancia es a 405nm. Este mismo principio se utilizó para la medición 

de la actividad de la carboxilesterasa (CbE) utilizando feniltioacetato como sustrato. 

 

Para evaluar las actividades enzimáticas de las esterasas tanto de la hemolinfa como del 

músculo de los mejillones, se colocaron 25 μl de cada sobrenadante en los pozos de una 

microplaca, se adicionó 150 μl de 5,5’-Ditiobis [2-ácido nitrobenzoico] 270μM (DTNB) y 

posteriormente se adicionaron 50 μl de Yoduro de acetiltiocolina 3mM o de s-feniltioacetato 

3mM (para AChE y CbE, respectivamente); se agitó inmediatamente y se efectuaron las 

lecturas a 405 nm durante 5’ (registro para cinética enzimática). La actividad enzimática 

específica se expresó como  nmoles min-1 mg-1 prot, de acuerdo con la formula: 

 
Actividad=  Δ Abs min-1  x  Fd  x  nmol cm-1   

       0.0136 ml x Pp cm x mg ml-1 prot. 
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Donde: 

Δ Abs = Pendiente de la absorbancia por minuto, Vo (mOD min-1); registro por cinética  

enzimática. 

Fd = Volumen total ensayado (0.225 ml) / volumen de muestra analizado (0.025 ml) = 9 

Pp = Profundidad del volumen total trabajado en la celda de microplaca (0.802 cm). 

0.136 ml = coeficiente de extinción molar (ε), para el ácido nitrobenzoico a 405 nm.  

Las unidades de ε para el ácido nitrobenzoico son 13 600 M-1cm-1efectuándose la siguiente 

conversión de unidades: 
13600  =  13600 ml  =     13600 ml    =  0.0136ml 
M cm       mmol cm      106 nmol cm     nmol cm 

 

La actividad enzimática se estandarizó por ml de hemolinfa y gramo de tejido y se expresó 

como: µmoles sustrato min-1 ml-1 de hemolinfa y µmoles sustrato min-1 g-1 de músculo. 

 

 

B. Actividad EROD 

La cuantificación de la actividad EROD se efectuó a través de la medición fluorométrica de la 

reacción de (O)-desalquilación de la 7-etoxiresorufin-O-desetilasa (EROD), componente más 

sensible a los tóxicos orgánicos dentro de las monooxígenasas dependientes del citocromo 

p450 (Adams, 1990). En ésta reacción el sustrato etoxiresorufin es hidrolizado a resorufin, un 

compuesto estable y fluorescente con una absorbancia máxima de excitación a 560 nm y 

mayor emisión a 586 nm (Pohl y Fouts, 1980). La actividad EROD se determinó de acuerdo al 

procedimiento descrito por Burker y Mayer (1974), modificado por Burgeot et al. (1994). 
 

Preparación de tejidos 

La actividad de la enzima 7-etoxiresorufin-O-desetilasa (EROD) se efectuó en la fracción S9 de 

la glándula digestiva de una submuestra de 10 mejillones por sitio de estudio. Las glándulas 

digestivas (grupos de 3) se homogenizaron en una relación 1:4 con el Buffer Tris HCl 10 mM, 

KCl 150mM, ditiotreitol (DTT) 0.5 mM, Fenil-metil-sulfonil-fluoruro (PMSF) 100 µM y sacarosa 

0.5M, utilizando un pistilo de teflón (Glas-col). El homogeneizado se centrifugó a 10 000g (9600 

rpm) por 20 minutos a 4°C, dos veces (Centrífuga Eppendorf 5417 R). Se separó el 

sobrenadante y se mantuvo en frió hasta su análisis.  
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Actividad enzimática 

De cada muestra, se colocaron 50 µl del sobrenadante en las microplacas y se adicionó 50 µl 

de 7-etoxiresorufin 2.2 µM; inmediatamente se agitó y se registró la absorbancia cada minuto 

por 15 minutos a fin de valorar probables reacciones endógenas. Posteriormente se adicionó 

10 µl de NADPH (24 mM) y se efectuaron las lecturas cada minuto por 60 minutos. Para 

obtener la actividad específica se tomó en cuenta el comportamiento de las muestras con 

adición y sin adición de NADPH. Cabe destacar que se visualizó una disminución en la 

fluorescencia de cada muestra a lo largo del tiempo enmascarando la actividad EROD, por lo 

que para calcular esta actividad enzimática se obtuvo la diferencia de la concentración de 

resorufin de la muestra con adición de NADPH y de la muestra sin adición de NADPH (Fig. 5); 

la concentración de resorufin formado se calculó a partir de una curva patrón de 

concentraciones conocidas de resorufin. Con los resultados obtenidos se efectuó una regresión 

lineal donde la pendiente resultante (m) expresó la cantidad de resorufin formado por minuto 

(pmoles de resorufin). La actividad específica (pmol min-1 mg-1 prot.) se calculó de acuerdo a la 

ecuación:  

Act. específica =        m (pmoles de resorufin)        m 
                       (mg ml-1 proteína. x vol, ml) 

 
donde, el volumen (vol) se refiere a la cantidad de muestra analizada (0.05 ml).  
 
Las lecturas de la fluorescencia de las muestras se efectuaron a una longitud de onda de 544 

nm emisión y 590 nm excitación, utilizando un espectrofluorómetro Fluosorkan Ascent (F.L, 

Labsystem). La concentración de proteínas solubles totales en cada homogeneizado se 

determinó como se señaló previamente para el caso de esterasas. 

 
Cabe destacar que de manera paralela a la evaluación de la actividad de la glándula digestiva 

de los mejillones se evaluó un testigo positivo, utilizando peces de la especie Xiphoforus 

montezumae (hembras) expuestos a 1.5 µM de βNafto-flavona, por 24 horas. 

 
 
 
 
 
 
 
 

 

 
Fig. 5. Representación de la evaluación de la actividad EROD. 
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7.3.2. Biomarcadores de efecto 

Se evaluaron diversos biomarcadores del efecto de la contaminación in situ en Mytella strigata, 

proveniente de los diferentes sitios de estudio del Estero de Urías. En cada caso se analizó un 

mínimo de 10 organismos. Los biomarcadores se evaluaron a nivel sub-organismo y organismo 

en sub-muestras independientes de organismos. 

 

 

7.3.2.1. Nivel sub-organismo. 

A. Prueba de FRAP (Potencial antioxidante reductor del Fe) 

En éste estudio, se midió el potencial antioxidativo de la hemolinfa de los mejillones a través de 

la prueba de FRAP la cual mide la habilidad de los antioxidantes de un tejido biológico (en éste 

caso la hemolinfa de los mejillones) de reducir un complejo de trifiridiltriazina férrica (Fe3+-

TPTZ) a trifiridiltriazina ferrosa (Fe2+-TPTZ), por un agente reductor, a pH bajo. La Fe2+-TPTZ 

tiene un intenso color azul y puede ser monitoreado a 593 nm (Benzie y Stain, 1996; Prior y 

Cao, 1999).  

 

La hemolinfa, obtenida por punción del músculo abductor anterior como se mencionó 

anteriormente, se centrifugó a 10,000 g (9,600 rpm) por 10 minutos a 4°C, con el objetivo de 

eliminar los hemocitos. Se colocaron en las microplacas 50 µl del sobrenadante de la hemolinfa 

y se adicionó 200 µl de reactivo FRAP [Buffer acetato 300mM, pH 3.6; 2, 4,6-Tri (2-piridil)-s-

tiazina (TBTZ) 10mM en HCl 40 mM; FeCl3 20 mM, relación 10:1:1 respectivamente]. Se leyó la 

absorbancia en un lector de microplaca (BioRad mod 550) a 593 nm, al minuto 0 y al minuto 10 

de la adición del reactivo FRAP. Los resultados se expresaron como el incremento relativo en 

% de la cantidad de sulfato ferroso formado a los 10 minutos, respecto a la cantidad inicial 

formada al minuto 0, utilizando una curva patrón de concentraciones conocidas de sulfato 

ferroso 1mM. 

 

 

B. Citotoxicidad. Estabilidad lisosomal.  

La estabilidad de la membrana lisosomal se evaluó en los hemocitos de la hemolinfa de los 

bivalvos, a través del método de tinción de rojo neutro adaptado a microplaca, de acuerdo a los 

protocolos establecidos para bivalvos (Lowe et al., 1992; Lowe y Pipe, 1994; Pipe et al., 1995).  
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La hemolinfa se obtuvo por punción del músculo abductor anterior, como se mencionó 

anteriormente y se diluyó 1:1 con solución salina fisiológica (HEPES 0.018M, NaCl 0.43M, 

MgSO4 0.11M, KCl 0.01M, CaCl2 0.013M, pH 7.3). Se colocaron 200 μl de la hemolinfa diluida 

en los pozos de una microplaca (fondo plano; poly D lisina) y se incubó a temperatura ambiente 

y en oscuridad por 1h 30 min, para asegurar la adhesión de los hemocitos a la placa. Después 

de la incubación, se eliminó la hemolinfa de la placa, se adicionó 200 μl de solución de Rojo 

Neutro al 0.004% y se incubó en oscuridad por 3 horas, a 25°C. Después del periodo de 

incubación, se desechó el remanente de rojo neutro de cada pozo y se lavó con solución salina 

fisiológica para bivalvos, a fin de remover los residuos del colorante. Posteriormente se 

adicionó 200 μl de ácido acético/etanol 1%/50% (solución de lisis) y se mantuvo en oscuridad 

por 10 min a 25°C. Transcurrido éste periodo se leyeron las muestras en un lector de 

microplaca a 540 nm. De cada pozo, se tomaron 10 μl del medio resultante y se determinó la 

concentración de proteínas solubles totales como se mencionó anteriormente. Los resultados 

se expresaron como densidad óptica por unidad de proteína de la hemolinfa (DO mg-1 ml-1 prot). 

 

 

C. Proteínas solubles totales 

Este método se basa en el cambio diferencial de color de un colorante ácido (azul brillante de 

Coomassie) en respuesta a varias concentraciones de proteína. Este colorante presenta un 

cambio de color de café-rojizo a azul indicando la unión de la proteína al colorante; la 

intensidad del color es proporcional a la concentración de proteína, cuya absorbancia es leída a 

595 nm (Bradford, 1976).  

 

Como se mencionó anteriormente (ver acápite 7.3.1A) las proteínas solubles totales se 

evaluaron en las muestras de hemolinfa, músculo abductor y glándula digestiva de M. strigata. 

Pare ello, se tomó una submuestra de la hemolinfa y del sobrenadante del músculo abductor de 

las pruebas que se hicieron para esterasas, así como del sobrenadante de la glándula digestiva 

de las pruebas que se realizaron para la actividad EROD. La concentración de proteínas 

solubles totales se determinó de acuerdo al método de Bradford (1976), adaptado para 

microplaca (Galgani y Bocquene, 1991). Se colocaron 10 μl de muestra en las microplacas y se 

les adicionó 200 μl de reactivo BioRad (diluido 1:4 con agua desionizada); se agitó y se dejo 

reposar por 5 minutos a temperatura ambiente para luego hacer las lecturas en un lector de 

microplaca (BioRad mod 550) a 595 nm. La concentración de proteínas se expresó como mg 

ml-1  de proteína total soluble a partir de una curva patrón de concentraciones conocidas de 
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albúmina sérica bovina (concentración máxima 1.44 mg ml-1). La determinación del Índice 

Proteico, se calculó a partir del cociente de la concentración de la proteína total soluble de 

hemolinfa y del músculo. 

 

 

7.3.2.2. Nivel organismo. 

A. Metabolismo de rutina. Consumo de oxígeno. 

El metabolismo de rutina en M. strigata se determinó por medio de la evaluación del consumo 

de oxígeno utilizando un sistema respirométrico de flujo regulado y semi-continuo, adecuado 

para determinaciones in situ (Fig. 6). Se utilizaron 10 cámaras respirométricas (circulares de 

acrílico y 410 ml de capacidad) en cada una de las cuales se colocó un organismo, 

exceptuando la cámara testigo, sin organismo.  

 

El agua utilizada en el sistema respirométrico para cada grupo de organismos correspondió al 

agua colectada en el sitio de muestreo, la cual fue filtrada previamente con malla de 

fitoplancton (100 μm) para eliminar el fitoplancton y el material orgánico del medio y garantizar 

una condición post-absortiva de los mejillones durante las evaluaciones. Todas las mediciones 

se efectuaron durante las horas correspondientes al periodo de marea alta en el medio lagunar 

(CICESE, 2004, 2005) para mantener la actividad normal de los organismos. Los ejemplares 

utilizados se aclimataron a las cámaras respirométricas dos horas antes de iniciar las 

evaluaciones periodo durante el cual se mantuvo un flujo de agua en las cámaras de 4.55 Lh-1. 

Posterior al periodo de aclimatación, se midió la concentración de oxígeno disuelto en las 

muestras de agua de salida de cada cámara respirométrica (O2i) e inmediatamente se 

suspendió el flujo de agua a las cámaras por 45 min. Transcurrido este periodo se determinó la 

concentración del oxígeno disuelto en las muestras de agua de cada cámara (O2f), se 

restableció el flujo durante una hora y se repitió el procedimiento anterior. La concentración de 

oxígeno disuelto de las muestras de agua se registró con un oxímetro de sensor polarográfico 

(YSI 5000; ± 0.005 mg O2 L-1). 
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Fig.6. Sistema respirométrico de flujo regulado y 
semi-continuo.  

 

 

El consumo de oxígeno individual (mg O2 h-1) se calculó por la diferencia de la concentración 

de oxígeno disuelto al inicio (O2i) y al final (O2f) del cierre de las cámaras, considerando el 

volumen de las cámaras (V, L) y el tiempo de cerrado (T, h) de éstas (Cech, 1990). Los 

resultados se corrigieron por el valor obtenido de la cámara testigo.  

VO2= [(O2i) - (O2f)] V 
           T 

Una vez terminada la prueba, se registró el peso húmedo de los organismos (g, PH) en una 

balanza analítica (Sartorius BP105; ± 0.0005g). Posteriormente se colocaron en una estufa a 

60°C por tres días y se pesaron nuevamente para determinar el peso seco (g, PS). La tasa 

respiratoria se expresó en mg O2 h-1 g-1 PS. Los resultados se transformaron en unidades de 

energía (cal h-1 g-1 PS) utilizando el coeficiente oxicalórico de 3.32 cal mg-1 O2 (Elliot y 

Davinson, 1975).  

 

 

B. Excreción nitrogenada 

Se consideró al amonio como el principal producto de excreción nitrogenada de los mejillones 

(Wright, 1995). La excreción nitrogenada se evaluó en los mismos organismos y en el mismo 
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dispositivo descrito anteriormente. Se tomó una muestra de agua de 1 ml al inicio y al término 

del cierre de cada cámara respirométrica. La concentración de nitrógeno de amonio total (mg 

N-AT L-1) de cada muestra de agua se determinó mediante la técnica de Azul de Indofenol 

(Rodier, 1981) adaptada para microplaca (Zúñiga, 2005). El principio del método sustenta que 

en un medio alcalino y en presencia del nitroprusiato, que actúa como catalizador, los iones de 

amonio presentes reaccionan con el fenol y el hipoclorito de sodio formando el color azul de 

indofenol, el cual puede evaluarse con un espectrofotómetro a 640nm. La intensidad del color 

es proporcional a la concentración de amonio presente (Díaz et al., 2006). 

 

La determinación del N-AT se efectuó en 200 μl de cada muestra de agua, volumen al que se 

adicionó fenol 0.534M (16 μl), nitroprusiato 8.47 mM (16 μl) y solución oxidante [1ml solución 

de citrato (citrato de sodio 0.8M en NaOH 0.5M) y 0.25 ml de hipoclorito de sodio 5%] (24 μl); 

posteriormente se agitó y dejó reposar durante 30 minutos y posteriormente se leyó en un 

lector de microplaca (BioRad mod 550) a 655 nm. La concentración de amonio se estableció a 

partir de una curva patrón de cloruro de amonio de concentraciones conocidas.  

La excreción nitrogenada de los organismos se calculó por la diferencia del nitrógeno de 

amonio total al inicio (N-ATi), y al final (N-ATf) del cierre de las cámaras, considerando el 

volumen de las cámaras (V, L) y el tiempo de cerrado (T, h) de las mismas. Los resultados se 

corrigieron por el valor obtenido de la cámara testigo. 

N-AT= [(N-ATi) - (N-ATf)] V 
           T 

 

Una vez terminada la prueba, se registró el peso húmedo de los organismos (g, PH) utilizando 

una balanza analítica (Sartorius BP105 ± 0.0005g). Posteriormente se colocaron en una estufa 

a 60°C por tres días y se pesaron nuevamente, para conocer su peso seco (g, PS). La tasa de 

excreción nitrogenada de los mejillones se expresó en mg N-AT h-1 g-1 PS. Los resultados se 

transformaron a valores calóricos (cal h-1 g-1 PS) utilizando el coeficiente nitrocalórico de 5.49 

cal mg-1 N-NH4 + (Elliot y Davinson, 1975.)  

 

 

C. Relación atómica O:N 

A partir de la integración de la tasa respiratoria y la excreción nitrogenada de los organismos 

provenientes de cada sitio de estudio, se calculó la razón atómica O:N, la cual es empleada 

para describir la naturaleza del sustrato metabolizado como fuente energética. Valores entre 3 

y 16 se relacionan con el catabolismo estricto de proteínas; valores de entre 50 y 60 con el 
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catabolismo similar de lípidos y proteínas y valores mayores de 60 se relacionan con el 

catabolismo de lípidos y carbohidratos (Mayzaud y Conover, 1988). 

 

La proporción entre el consumo de oxígeno y la excreción nitrogenada, es calculada en 

equivalentes atómicos de acuerdo con la siguiente formula (Bayne et al., 1985): 

O:N = (mg O2 h-1/16) / (mg N-NH4+ h-1/14)  

 

 

7.4. Cuantificación de tóxicos. 
El tratamiento de las muestras de agua de cada sitio de muestreo para el análisis de 

plaguicidas organofosforados (OFs) se efectuó de acuerdo con los métodos estandarizados de 

UNEP/IAEA (1982). La extracción de los plaguicidas se efectuó en el laboratorio de 

cromatografía del CIAD, Mazatlán. Se agregaron 50 ml de diclorometano a un volumen de 

muestra de 2 litros, se mezcló vigorosamente por 5 minutos, tres veces, y se retiró la fase 

orgánica la cual se colocó en un frasco ámbar; esta operación se repitió una vez más y se 

unificaron las dos fases orgánicas. Las fracciones obtenidas fueron congeladas para su 

posterior análisis (a -20°C). 

 

La determinación de los OFs en agua, sedimento y tejido blando de los organismos se realizó 

en los Laboratorios abc conforme al método de la EPA 8141-1B (1998). Se realizó la extracción 

de los plaguicidas por el método Soxhlet, para las muestras de sedimentos y organismos y se 

cuantificaron los OFs con un cromatógrafo de gases con detector de Nitrógeno-Fósforo. La 

determinación de los OCs se efectuó en el Laboratorio de Contaminación Marina del Instituto 

de Ciencias del Mar y Limnología, UNAM (por la M. en C. Guadalupe Ponce Vélez) acorde al 

método UNEP/IAEA (1982; para sedimento) y UNEP-FAO/IOC/IAEA, (1986; para organismos 

marinos). La extracción de los plaguicidas se realizó por el método de Soxhtlet y la muestra 

final se analizó en un cromatógrafo de gases con un detector de captura de electrones (Agilent 

6890N).  

 

 

7.5. Análisis estadístico. 
Para el caso particular del consumo de oxígeno y la excreción nitrogenada se realizó una 

prueba de t  para determinar similitud significativa entre los dos tiempos de medición de las 

respuestas y, en caso de no encontrar diferencias significativas, agrupar los datos. Para 
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establecer las relaciones de causalidad entre los diferentes biomarcadores evaluados, los 

plaguicidas bioacumulados y la concentración de éstos en las matrices ambientales evaluadas, 

se realizaron pruebas de correlación (Zar, 1999). Para determinar diferencias significativas del 

efecto espacial (sitios de muestreo) y temporal (época del año) sobre cada respuesta biológica 

evaluada se realizaron ANOVAS, acoplada con la prueba de Tukey para la comparación entre 

grupos (Zar, 1999). 
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8. RESULTADOS 
 
8.1. Parámetros fisicoquímicos. 
 
La temperatura registrada en los diferentes sitios de muestreo y en las dos épocas del año 

Octubre (lluvias) y Mayo (secas) fueron muy similares con excepción de Puente Juárez, sitio en 

el que se registró una temperatura menor (25.1°C) en la época de secas. En la época de 

secas, la salinidad registrada en los tres sitios de muestreo fue mayor que en la época de 

lluvias, con incrementos de 2.8, 4.7 y 4.9 ups para Puente Juárez, Astillero y Castillo, 

respectivamente. El pH en agua y sedimento fue muy homogéneo en los sitios de muestreo en 

ambas épocas climáticas. El oxígeno disuelto en el agua presentó las menores 

concentraciones en Puente Juárez tanto en lluvias como en secas; no obstante, las mayores 

variaciones entre las dos épocas climáticas se registraron en Castillo, con diferencias de 4.6 

mg O2 l-1 de entre la época de lluvias y la de secas (Tabla 1). 

 
Tabla 1. Parámetros fisicoquímicos de los sitios de muestreo en las dos épocas climáticas. ne: no 
evaluado. 

Fecha Sitio de 
muestreo 

Ubicación 
GPS 

Temperatura 
°C (Hora) 

Salinidad 
ups 

pH mg O2 
l-1 Agua Suelo 

24/10/04 
 

26/10/04 
 

27/10/04 

Lluvias 

Pte. Juárez 23°12’33’’N 
106°24’27’’W 30.6 (13:30) 31.6 7.65 ne 2.7 

Astillero 23°11’23’’N 
106°21’40’’W 29.5 (13:40) 30.3 ne ne 5.3 

Castillo 23°10’13’’N 
106°20’34’’W 29.5 (13:21) 31.5 ne ne 3.7 

Secas 

6/05/05 
 

7/05/05 
 

8/05/05 

Pte. Juárez 23°12’33’’N 
106°24’27’’W 25.1 (12:25) 34.4 7.69 7 4.8 

Astillero 23°11’23’’N 
106°21’40’’W 28.9 (12:16) 35 7.6 6.9 5.8 

Castillo 23°10’13’’N 
106°20’34’’W 28.3 (12:16) 36.4 7.77 6.9 8.3 

 
 
 
8.2. Evaluación de biomarcadores. 
 
8.2.1. Biomarcadores de Exposición 
A. Esterasas 
La actividad enzimática (nmoles sustrato min-1 mg-1 proteína) de la acetilcolinesterasa (AChE) y 

la carboxilesterasa (CbE) se evaluó tanto en el músculo como en la hemolinfa de los mejillones 

de los tres sitios de muestreo y para las dos épocas climáticas, resultados que se presentan en 

la Tabla 2 y en la Figura 6. 
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Tabla 2. Actividad enzimática específica (nmoles sustrato min-1 mg-1 proteína) y actividad total (µmoles 
sustrato min-1 ml-1 ó g-1) de esterasas (Acetilcolinesterasa y Carboxilesterasa) en la hemolinfa y el 
músculo de Mytella strigata proveniente de los diferentes sitios de captura y evaluados durante la época 
de lluvias y de secas. Se señalan valores promedio y error estándar (X ± ES). Letras diferentes denotan 
para cada temporada del año diferencias significativas entre los sitios de captura (p<0.05). Números 
diferentes denotan para cada sitio de estudio diferencias significativas entre épocas climáticas (p<0.05). 
Se incluye el número de organismos analizados por sitio (n). 
 
A. Acetilcolinesterasa  

Época Sitio 

Actividad específica
nmoles min -1 mg-1proteína 

Actividad total 
Hemolinfa Músculo 

Hemolinfa n Músculo n µmoles 
min-1 ml-1 

n µmoles 
min-1 g-1

n 

Lluvias 
Pte. Juárez 1201 ± 172a1 4 17.5 ± 1.2a1 10 91.9 ± 3.5a1 4 13.8 ± 1.3a1 10 
Astillero 603 ± 113b1 7 10.5 ± 2.3b1 10 109.4 ± 5.5a1 7 6.1 ± 1.2b1 10 
Castillo 1266 ± 197a1 8 5.9 ± 0.5b1 8 105.6 ± 3.0a1 7 4.6 ± 0.5b1 10 

Secas 
Pte. Juárez 387 ± 41a2 8 7.1 ± 0.7ª2 11 111.6 ± 3.9a1 8 9.5 ± 0.5a2 10 
Astillero 529 ± 35b1 9 9.9 ± 1.0a1 10 107 ± 5.4a1 9 11.3 ± 0.8a2 10 
Castillo 374 ± 18a2 7 9.3 ± 1.1a1 11 114.5 ± 6.8a1 9 10.1 ± 0.8a2 11 

 
B. Carboxilesterasa 

Época 

 
Sitio 

Actividad específica
nmoles min -1mg -1proteína 

Actividad total 
Hemolinfa  Músculo 

Hemolinfa n Músculo n µmoles 
min -1 ml-1

n µmoles 
min -1 g-1

n 

Lluvias 
Pte. Juárez 445 ± 55a1 4 46.3 ± 3.4a1 9 34.2 ± 0.9a1 4 35.1 ± 2.8a1 9 
Astillero 257 ± 58a1 6 35.8 ± 3.3a1 9 42.7 ± 2.6a1 6 23.1 ± 3.5b1 9 
Castillo 441 ± 60a1 8 36.2 ± 2.8a1 8 39.7 ± 3.0a1 8 24.4 ± 1.9b1 8 

Secas 
Pte. Juárez 134 ± 12a1 8 19.6 ± 2.4a2 10 43.6 ± 2.7a1 9 31.9 ± 4.1a1 11 
Astillero 189 ± 11b1 10 21.4 ± 0.8a2 8 39.7 ± 2.8a1 10 26.6 ± 2.1a1 10 
Castillo 157 ± 14a,b2 8 21.0 ± 1.5a2 11 45.4 ± 4.1a1 9 23.8 ± 1.8a1 11 

 

De acuerdo a la literatura, se esperaba una mayor actividad enzimática de la acetilcolinesterasa 

en la hemolinfa, y una mayor actividad de la carboxilesterasa en el homogeneizado del 

organismo completo de los bivalvos (Galloway et al., 2002b; Basack et al., 1998). Sin embargo 

los resultados obtenidos denotan que la actividad enzimática de ambas esterasas fue, de 

manera general, más elevada en la hemolinfa de los mejillones (Fig. 7; Tabla 2). 

 

Actividad enzimática de AChE 

De manera global se observó un efecto espacio-temporal en la actividad enzimática de las 

esterasas AChE evaluadas en M. strigata (p< 0.05) (Fig. 7; Tabla 2). En la época de lluvias, los 

niveles de la AChE en hemolinfa presentaron diferencias significativas entre los organismos 

provenientes de Astillero con respecto a los provenientes de Puente Juárez y El Castillo, con 

actividades menores en 1.99 y 2.1 veces respectivamente (p<0.05). En el caso del músculo, la 

actividad enzimática de AChE de los organismos provenientes de Puente Juárez fue 1.67 y 
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2.99 veces mayores a los organismos provenientes de Astillero y El Castillo respectivamente 

(p<0.05).  
 

      A                                                                           C  

  
 

 

 
Fig. 7. Actividad enzimática de la Acetilcolinesterasa en hemolinfa (A) y músculo (B) y Carboxilesterasa 
en hemolinfa (C) y músculo (D), (nmoles sustrato min-1 mg-1 proteína), de M. strigata provenientes de los 
diferentes sitios de estudio y evaluados durante la época de lluvias y de secas. Se grafican X±ES. Letras 
diferentes denotan para cada temporada del año, diferencias significativas entre los sitios de captura 
(p<0.05). Números diferentes denotan para cada sitio de estudio diferencias significativas entre épocas 
climáticas (p<0.05).  
 

En la época de secas, la AChE en hemolinfa presentó la mayor actividad en los organismos de 

Astillero con actividades 1.36 y 1.41 veces más elevadas que los organismos procedentes de 

Puente Juárez y El Castillo, respectivamente (p< 0.05); en el músculo, no se observaron 

diferencias significativas de la actividad enzimática entre los organismos de los diferentes sitios 

de captura (p>0.05).  
 
La época del muestreo ejerció un efecto significativo en la AChE. La actividad enzimática en la 

hemolinfa de los organismos provenientes de Puente Juárez y El Castillo fue menor durante 
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secas (3.1 y 3.38 veces, respectivamente); en músculo, ésta disminución (2.4 veces) se 

observó solamente en los organismos de Puente Juárez (p<0.05; Fig. 7; Tabla 2). 

 

Actividad enzimática de CbE 

Durante la época de lluvias, la actividad de la Carboxilesterasa en hemolinfa fue similar en los 

organismos provenientes de los tres sitios de muestreo (p>0.05). En la época de secas la 

actividad de la CbE en hemolinfa de los mejillones de Astillero fue 1.41 veces mayor que la 

actividad registrada en los organismos de Puente Juárez, (p<0.05), en tanto que la actividad 

enzimática de los organismos de El Castillo fue similar a la de los otros sitios de estudio 

(p>0.05). En cada época climática, la actividad enzimática en músculo fue similar en los 

organismos de los tres sitios de muestreo (p>0.05). 

 

La época de muestreo, ejerció un efecto significativo en la concentración de la enzima tanto en 

la hemolinfa como en el músculo observándose una inhibición significativa en la época de 

secas (p<0.05). En la hemolinfa la inhibición (de 2.8 veces) se observó sólo en los organismos 

de El Castillo, mientras que en el músculo, la actividad fue 2.36, 1.67 y 1.72 veces menor en los 

mejillones de Puente Juárez, Astillero y El Castillo, respectivamente (p<0.05) (Tabla 2; Fig. 7).  

 

En la actividad total de las esterasas (Tabla 2), no se observaron diferencias significativas entre 

los sitios ni entre las dos épocas de muestreo en la actividad enzimática de las dos esterasas 

en hemolinfa (p> 0.05). Para el caso de la actividad total de la Acetilcolinesterasa en músculo 

durante la época de lluvias, la actividad enzimática de los organismos procedentes de Puente 

Juárez fue 2.27 y 3.0 mayor que los organismos de Astillero y Castillo, respectivamente 

(p<0.05); en contraste, la actividad enzimática fue similar en los organismos de los tres sitios de 

muestreo durante la época de secas (p>0.05). Se observó un efecto significativo de la 

estacionalidad en la actividad de la Acetilcolinesterasa en músculo (p<0.05), siendo 1.45 veces 

mayor en Puente Juárez y 1.85 y 2.20 veces menor en Astillero y Castillo, respectivamente, en 

la época de lluvias, respecto a la de secas.  

 

En el caso de la actividad total de la Carboxilesterasa en músculo, durante la época de lluvias 

la actividad enzimática en los organismos procedentes de Puente Juárez fue 1.52 y 1.43 veces 

mayor que los de Astillero y Castillo, respectivamente (p<0.05). En la época de secas no hubo 

diferencias significativas entre los sitios de muestreo (p>0.05). Tampoco se observó un efecto 

significativo de la época de muestreo sobre la actividad de ésta enzima (p>0.05) (Tabla 2). De 
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manera similar a lo observado en la actividad enzimática específica, la actividad total de la 

acetilcolinesterasa es mucho mayor en hemolinfa que en músculo (p<0.05), comportamiento 

menos evidente en el caso de la carboxilesterasa cuya actividad enzimática fue 1.5 veces 

mayor en la hemolinfa que en el músculo (Tabla 2). 

 

 

B. Actividad EROD. 
La actividad enzimática EROD (pmoles min-1 mg-1 proteína), se evaluó en la glándula digestiva 

de los mejillones de los tres sitios de muestreo y para las dos épocas climáticas, resultados que 

se presentan en la Tabla 3 y en la Figura 7. De manera general los resultados obtenidos en 

Mytella strigata, son muchos más bajos que los reportados en otras especies de bivalvos como 

Dreissena polymorpha (Ricciardi et al., 2006; Binelli et al., 2006). 

 

Para la época de lluvias, la actividad EROD en glándula digestiva fue similar entre los tres sitios 

de muestreo (p>0.05). En contraste, en la época de secas los organismos procedentes de 

Astillero y El Castillo presentaron una actividad 15.25 y 15.5 veces mayor, respectivamente, 

que los de Puente Juárez (p<0.05). La estacionalidad tuvo un efecto significativo en la actividad 

EROD en los mejillones provenientes de los sitios de Astillero y El Castillo siendo 7.6 y 4.1 

veces mayor, respectivamente, en la época de secas que en la de lluvias (p<0.05) (Tabla 3, 

Fig. 8). 

 
Tabla 3. Actividad ERDO (pmoles min-1 mg-1 proteína) en la glándula digestiva de M. 
strigata provenientes de los diferentes sitios de captura durante la época de lluvias y 
de secas. Se señalan valores promedio y error estándar (X ± ES). Letras diferentes 
denotan para cada temporada del año diferencias significativas entre los sitios de 
captura. Números diferentes denotan para cada sitio diferencias significativas entre 
épocas climáticas (p<0.05). Se incluye el número de organismos analizados por sitio 
(n). 
 

Época Sitio Actividad EROD n 
Lluvias Puente Juárez 0.24 ± 0.23a1 2 

Astillero 0.080 ± 0.04a1 5 
Castillo 0.15 ± 0.06a1 2 

Secas Puente Juárez 0.040 ± 0.00a1 5 
Astillero 0.61 ± 0.08b2 5 
Castillo 0.62 ± 0.01b2 3 
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Fig. 8. Actividad EROD (pmoles min-1 mg-1 proteína) en la glándula digestiva de M. 
strigata de los diferentes sitios de captura y en la época de lluvias y secas. Se grafica 
X±ES. Letras diferentes denotan para cada temporada del año diferencias 
significativas entre los sitios de captura (p<0.05). Números diferentes denotan para 
cada sitio diferencias significativas entre épocas climáticas (p<0.05). 
 
 

8.2.2. Biomarcadores de Efecto 
 
8.2.2.1. Nivel sub-organismo 
Los biomarcadores de efecto evaluados a nivel sub-organismo incluyen los niveles de FRAP en 

hemolinfa, la estabilidad lisosomal en los hemocitos de la hemolinfa, las concentraciones de 

proteína soluble total en hemolinfa y en extracto de músculo y el índice proteico, resultados que 

se señalan en la Tabla 4 y en las Figuras 8 y 9. 

 
Tabla 4. Concentración de proteína total soluble en hemolinfa y en músculo (mg ml-1), Índice proteico, 
FRAP (Incremento relativo %) y Estabilidad lisosomal (DO mg-1 ml-1 prot) en Mytella strigata 
provenientes de los diferentes sitios de estudio. Se incluyen valores promedio y de error estándar (X ± 
ES). * Valores promedios estimados. Letras diferentes denotan para cada temporada del año diferencias 
significativas entre los sitios de captura (p<0.05). Números diferentes denotan para cada sitio de estudio 
diferencias significativas entre épocas climáticas (p<0.05). ne: no evaluado. Se incluye el número de 
organismos analizados por sitio (n). 
 

Época Sitio 

Proteína Total Soluble
 (mg ml-1) 

Índice 
proteico 

FRAP  Estabilidad
Lisosomal 

Hemolinfa n Músculo n Incremento 
Relativo % n DO mg-1 ml-1 

prot n 

Lluvias 

 
P. Juárez 

 
0.11 ± 0.03ª1 

 
9 

 
1.98 ± 0.13ª1 

 
10 

 
0.05 ± 0.01a1 

 
0.38 ± 0.03a1 

 
10 

 
ne 

 

Astillero 0.42 ± 0.08b1 10 1.88 ± 0.32ª1 10 0.18 ± 0.03b1 0.29 ± 0.03b1 8 ne  
Castillo 0.35 ±0.08ªb1 9 1.82 ± 0.14ª1 10 0.19 ± 0.03b1 0.33± 0.01ab1 10 ne  

Secas 

 
P. Juárez 

 
0.79 ± 0.07a2 

 
9 

 
3.68 ± 0.14a2 

 
11 

 
*0.21±0.02a2 

 
0.32 ± 0.02a1 

 
10 

 
65.89±14.08a 

 
7 

Astillero 0.53 ± 0.03a1 10 2.98 ± 0.16a2 10 *0.18±0.01a1 0.25 ± 0.02b1 9 14.17±3.16b 10 
Castillo 0.72 ± 0.08a2 10 2.72 ± 0.16a2 10 *0.24±0.03a1 0.23 ± 0.01b2 8 66.47±22.49a 4 
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A. FRAP (Potencial antioxidante reductor del Fe). 
Los resultados de FRAP se expresaron como incremento relativo % de la cantidad de sulfato 

ferroso formado a los 10 minutos, respecto a la cantidad formada al minuto 0, utilizando una 

curva patrón de concentraciones conocidas de sulfato ferroso 1mM (Tabla 4, Fig. 9). Para la 

época de lluvias sólo los organismos de Puente Juárez presentaron un aumento significativo de 

1.31 veces con respecto a los de Astillero (p<0.05). De manera similar y en la época de secas, 

los valores de FRAP en la hemolinfa de los organismos de Puente Juárez fueron 1.28 y 1.4 

veces mayor que los de Astillero y El Castillo (p<0.05; Fig. 9). No obstante, el efecto estacional 

se observó sólo en los organismos provenientes de El Castillo con niveles 1.43 veces mayores 

en la época de lluvias respecto a la de secas.  
 
 
B. Estabilidad lisosomal. 
Debido a problemas en la adhesión de los hemocitos de los bivalvos en las microplacas 

utilizadas en la primera época (lluvias), no se contaron con datos veraces de la estabilidad 

lisosomal para hacer el análisis, por lo que sólo se presenta el comportamiento de ésta 

respuesta en la época de secas (Tabla 4, Fig. 9). Los hemocitos de la hemolinfa de los 

mejillones que incorporaron mayor cantidad del colorante rojo neutro corresponden a los sitios 

de Puente Juárez y El Castillo, con valores similares (p>0.05); los hemocitos con menor 

capacidad de incorporación del colorante por los lisosomas correspondieron a los organismos 

de Astillero, siendo 4.65 y 4.69 veces menores significativamente que los bivalvos de Puente 

Juárez y El Castillo, respectivamente (p<0.05).  

 

 
Fig. 9. FRAP (A. Incremento relativo, %) y Estabilidad Lisosomal (B. DO, mg-1 ml-1 prot.) en la hemolinfa 
de M. strigata provenientes de los diferentes sitios de estudio y evaluados durante la época de lluvias y 
de secas. Se grafica X±ES. Para cada actividad enzimática, letras diferentes denotan para cada 
temporada del año, diferencias significativas entre los sitios de captura (p<0.05). Números diferentes 
denotan para cada sitio de estudio diferencias significativas entre épocas climáticas (p<0.05). 
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C. Proteínas. 
En M. strigata, la concentración de proteína soluble total se evaluó en muestras de hemolinfa y 

de músculo de los organismos provenientes de los tres sitios de muestreo y en las dos épocas 

del año, muestras en las cuales también se evaluó la actividad enzimática de las esterasas. En 

todos los casos los niveles de proteína en músculo fueron mayor que los de hemolinfa (p<0.05; 

Tabla 4, Fig. 10). 

 

En la temporada de lluvias, la concentración de proteína en la hemolinfa de los mejillones difirió 

entre los sitios de colecta (p<0.05); en los organismos de Astillero los niveles de proteína 

fueron 3.81 veces mayor que los provenientes de Puente Juárez (p<0.05), mientras que las 

concentraciones de proteína en los organismos de Castillo fueron similares a los otros sitios de 

muestreo (p>0.05). En la época de secas, no se observaron diferencias significativas en las 

concentraciones de proteína en la hemolinfa de los mejillones, entre los sitios de muestreo 

(p>0.05). El nivel de proteína soluble en el músculo de los bivalvos de los diferentes sitios de 

muestreo en cada época climática, fue similar (p>0.05). 

 

El efecto de la temporalidad fue significativo en la proteína total soluble de la hemolinfa de los 

organismos provenientes de Puente Juárez y El Castillo los cuales presentaron niveles 7.18 y 

2.05 veces mayores en la época de secas respecto a la de lluvias; de igual manera, la 

concentración de proteína total soluble del músculo de los organismos provenientes de Puente 

Juárez, Castillo y Astillero presentó incrementos significativos en la época de secas de 1.85, 

1.58 y 1.49 veces respectivamente, respecto a la época de lluvias (p<0.05). 
 
Con respecto al Índice proteico, para la época de lluvias, los organismos provenientes de 

Puente Juárez presentaron niveles 3.6 y 3.8 veces menores que los bivalvos de Astillero y 

Castillo, respectivamente (p<0.05). Para el caso de la época de secas (datos estimados), no se 

observaron diferencias significativas entre los tres sitios de muestreo. El efecto de la 

temporalidad sólo fue significativo para los mejillones provenientes de Puente Juárez, siendo 

4.2 veces mayor para la época de secas (Tabla 4; Fig.10).  
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Fig. 10. Concentración de proteína total soluble (mg ml-1) en hemolinfa (A), en músculo (B) e Índice 
proteico (C) en Mytella strigata provenientes de los diferentes sitios de estudio y evaluados en las épocas 
de lluvias y secas. Se grafica X±ES. Letras diferentes denotan para cada temporada del año, diferencias 
significativas entre los sitios de captura (p<0.05). Números diferentes denotan para cada sitio de estudio 
diferencias significativas entre épocas climáticas (p<0.05). 
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8.2.2.2. Nivel Organismo.  
A. Consumo de Oxígeno. 
Los resultados del análisis de la prueba de t student, entre los registros de ambos periodos de 

medición del consumo de oxígeno, indicaron diferencias significativas en al menos un grupo de 

organismos tanto en la época de lluvias como de secas (época de lluvias: Castillo p = 0.013; 

época de secas: Astillero p = 0.003) por lo cual se decidió efectuar el análisis sólo con el 

segundo tiempo de medición, considerando que los animales tuvieron un mayor periodo de 

aclimatación en las cámaras respirométricas. 

 
Tabla 5. Consumo de oxígeno (mg O2 h-1 g-1 PS; cal h-1 g-1 PS); excreción nitrogenada (mg N-AT h-1g-1 
PS; cal N-AT h-1 g-1 PS) y relación O:N de Mytella strigata provenientes de los diferentes sitios de 
estudio. Se incluyen valores promedio y de error estándar (X ± ES). Letras diferentes denotan para cada 
temporada del año, diferencias significativas entre los sitios de captura (p<0.05). Números diferentes 
denotan para cada sitio de estudio diferencias significativas entre épocas climáticas (p<0.05). Se incluye 
el número de organismos analizados por sitio (n). 
 

Época 
                             Sitio 
Respuesta   Puente Juárez n Astillero n Castillo n 

Lluvias  
Consumo de oxígeno 
mg O2 h-1 g-1 PS 
cal h-1 g -1 PS 

 
1.36 ± 0.28a1 

4.52 ± 0.93 a1 
9 

 
1.70 ± 0.13a1 

5.64 ± 0.43 a1 
8 

 
1.87 ± 0.08a1 

6.21 ± 0.27a1 
8 

Secas 
Consumo de oxígeno 
mg O2 h-1 g-1 PS 
cal h-1 g-1 PS 

 
1.41 ± 0.09ª1 

4.68 ± 0.30a1 
9 

 
1.48 ± 0.04ª1 

4.95 ± 0.14a1 
8 

 
1.02 ± 0.04b2 

3.37 ± 0.15b2 
7 

Lluvias 
Excreción Nitrogenada 
mg N-AT h-1 g-1 PS 
cal N-AT h-1 g-1 PS 

 
0.06 ± 0.01a1 

0.33 ± 0.05a1 
8 

 
0.15 ± 0.05a1 

0.82 ± 0.27a1 
6 

 
0.09 ± 0.03a1 

0.49 ± 0.16a1 
6 

Secas 
Excreción Nitrogenada 
mg N-AT h-1 g-1 PS 
cal N-AT h-1 g-1 PS 

 
0.08 ± 0.01ª1 

0.42 ± 0.05a1 
9 

 
0.084 ± 0.01ª1 

0.46 ± 0.05a1 
8 

 
0.03 ± 0.01ª1 

0.16 ± 0.05a1 
8 

Lluvias Relación O:N 17.19 ± 3.61a1  19.95 ± 13.14a1  31.08 ± 12.55a1  
Secas Relación O:N 16.34 ± 2.22a1  15.34 ± 2.79a1  37.47 ± 9.87a1  
 

En la época de lluvias los resultados obtenidos denotan que el consumo de oxígeno fue similar 

en los tres sitios de muestreo (p>0.05). En contraste, en la época de secas la tasa metabólica 

de los organismos de El Castillo fue 1.38 y 1.45 veces menor que los de Puente Juárez y 

Astillero (p<0.05); los organismos de éstos dos últimos sitios presentaron tasas respiratorias 

similares (p>0.05). La estacionalidad modificó el consumo de oxígeno sólo en los organismos 

del sitio de El Castillo, quienes mostraron una reducción de 1.83 veces en la época de secas 

respecto a la de lluvias (p<0.05) (Tabla 5; Figura 10). 
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Fig. 11. Consumo de oxígeno (A), (mg O2 h-1 g-1 PS), excreción nitrogenada (B), (mg N-AT h-1 g-1 PS) y 
relación O:N (C) de Mytella strigata provenientes de los diferentes sitios de estudio y evaluados durante 
la época de lluvias y secas. Se grafican X±ES. Letras diferentes denotan para cada temporada del año, 
diferencias significativas entre los sitios de captura (p<0.05). Números diferentes denotan para cada sitio 
de estudio diferencias significativas entre épocas climáticas (p<0.05).  
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B. Excreción nitrogenada. 
De manera similar al consumo de oxígeno, la excreción nitrogenada se evaluó en dos periodos 

consecutivos y se presentaron diferencias significativas entre los registros, en ambas épocas 

climáticas: (época de lluvias: Puente Juárez p = 0.01; época de secas: Puente Juárez p = 

0.007). Así, se tomó la misma estrategia mencionada con el consumo de oxígeno. 

 

La excreción nitrogenada tanto en la época de lluvias como en la de secas no presentó 

diferencias significativas entre los organismos de los diferentes sitios de muestreo; tampoco 

hubo efecto de la estacionalidad en ésta respuesta (p>0.05) (Tabla 5; Figura 10). 

 
 
C. Relación O:N 
El tipo de sustrato energético metabolizado por los bivalvos en los diferentes sitios de captura y 

en las dos épocas climáticas se visualiza en la figura 10. En los organismos de cada sitio de 

estudio se observó un comportamiento similar en ambas épocas climáticas. Los organismos de 

Puente Juárez y Astillero emplearon principalmente proteínas como sustrato energético y en 

menor proporción lípidos, mientras que los mejillones provenientes de El Castillo utilizaron 

como fuente energética una mezcla de proteínas, lípidos y carbohidratos.  
 
 
 
8.3. Cuantificación de tóxicos.  
8.3.1. Organoclorados 
Sedimentos. 
 
En ambas temporadas climáticas se detectaron diferentes compuestos alicíclicos, aromáticos y 

ciclodiénicos en los sedimentos, (Tabla 6). De estos compuestos, el epóxido de heptacloro es 

el único plaguicida que se detectó en todos los sitios de muestreo y en las dos épocas del año. 

De manera global, el sitio que presentó mayor número de registros de plaguicidas 

organoclorados fue Astillero (12) en la época de secas, sitio en el que se registraron las 

mayores concentraciones de plaguicidas (180.46 ng g-1 PS), mientras que para la época de 

lluvias el sitio con mayor concentración de plaguicidas fue El Castillo (37.18 ng g-1 PS) (Fig. 

12). 

Para el caso de los plaguicidas alicíclicos, el sitio que presentó sólo un registro fue Puente 

Juárez en lluvias, mientras que en Astillero se detectaron todos los plaguicidas de éste grupo 
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en la temporada de secas. Los sitos que presentan los valores más elevados de la 

concentración de plaguicidas alicíclicos fueron Astillero y Castillo en la época de secas. Del 

grupo de los aromáticos (DDT y derivados) la mayor concentración de compuestos se detectó 

en Puente Juárez durante la época de lluvias; en secas, la mayor concentración se registró en 

Astillero en concentraciones mayores a las registradas durante la época de lluvias.  

 

Del grupo de los ciclodiénicos, en la época de lluvias la mayor concentración se registró en 

Castillo y en secas fue en Astillero donde se registraron las mayores concentraciones. Destaca 

el comportamiento del epóxido de heptacloro, el cual durante la época de lluvias, presentó las 

mayores concentraciones en Castillo y Puente Juárez. El Dieldrín sólo se presentó en Castillo 

en la época de lluvias. El endrín, el endrín aldehído y el sulfato de endosulfán presentaron los 

mayores registros en Astillero en la época de secas.  

 
Tabla 6. Plaguicidas organoclorados (ng g-1 PS) en sedimentos superficiales de los sitios de muestreo en 
el Estero de Urías, Mazatlán, Sinaloa, durante las épocas de lluvias y de secas. N.D. <0.01  ng g-1 PS.  

Compuesto 
Lluvias Secas 

Pte. 
Juárez Astillero Castillo Pte. 

Juárez Astillero Castillo 

Alicíclicos 

Alfa-HCH N. D. 0.05 0.05 3.13 9.07 10.95 
Beta –HCH N. D. 0.06 0.33 0.00 9.19 6.21 
Gamma- HCH N. D. N. D. 0.3 1.93 6.98 N.D. 
Delta HCH 1.68 0.18 N. D. 1.12 6.46 2.44 

Aromáticos 
p,p’-DDT 1.99  0.85 N. D. N.D. 5.27 N.D. 
p,p’-DDD N. D. 0.13 0.64 N.D. 9.26 N.D. 
p,p’-DDE 1.24 N. D. N. D. N.D. N.D. N.D. 

Ciclodiénicos 

Heptacloro 1.23 0.40 0.02 N.D. 1.31 0.80 
Epóxido de heptacloro 16.99 5.71 34.40 2.27 0.81 1.74 
Aldrín 0.78 N. D. N. D. 1.33 3.24 5.01 
Dieldrín N. D. N. D. 0.35  N.D. N.D. N.D. 
Endrín N. D. 0.02 N. D. N.D. 102.18 36.44 
Endrín aldehído  N. D. N. D. N. D. N.D. 8.44 N.D. 
Endosulfán I N. D. N. D. 0.57 N.D. N.D. N.D. 
Endosulfán II N. D. N. D. 0.09 N.D. N.D. 2.48 
Sulfato de endosulfán 4.34 0.43 0.43 N.D. 18.25 N.D. 
Concentración total 28.25  7.83  37.18  9.78 180.46 66.07 

 
 

Organismos 

En los bivalvos de ambas temporadas climáticas también se detectaron diferentes compuestos 

alicíclicos, aromáticos y ciclodiénicos (Tabla 7). De manera similar que en los sedimentos, el 

epóxido de heptacloro es el único plaguicida que se detectó –bioacumulado- en los mejillones 

de todos los sitios de muestreo y en las dos épocas del año. La mayor bioacumulación de OCs 

se observó en el periodo de lluvias, detectándose las mayores concentraciones de todos los 
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grupos (alicíclicos, aromáticos y ciclodiénicos) en los organismos provenientes de Astillero en 

los cuales se registró el mayor número de plaguicidas (15), y la mayor bioacumulación 402.98 

ng g-1 PS; mientras, el menor número de OCs se detectó en los organismos provenientes de 

Puente Juárez (5) así como la menor bioacumulación, de 13.51 ng g-1 PS (Tabla 7). En la 

época de secas, la mayor bioacumulación se registró en los organismos de Astillero 62.03 ng g-

1 PS (11 compuestos) y la menor en los bivalvos de El Castillo 10.9 ng g-1 PS (8 compuestos) 

(Tabla 7; Fig. 12).  

 

Para el caso de los plaguicidas alicíclicos, el sitio que no presentó bioacumulación en los 

bivalvos fue Puente Juárez en la época de lluvias; mientras, los bivalvos de Astillero 

presentaron los valores más elevados de la concentración de plaguicidas (57.86 ng g-1 PS). Del 

grupo de los aromáticos (DDT y derivados) los mejillones de Puente Juárez en lluvias, no 

presentaron ningún registro, mientras que los de Astillero fueron los que bioacumularon la 

mayor concentración de compuestos 42.78 ng g-1 PS en ésta misma época. Del grupo de los 

ciclodiénicos, en la época de lluvias la mayor concentración (295.56 ng g-1 PS) se registró en 

Astillero al igual que en la época de en secas (41.85 ng g-1 PS). Destaca el comportamiento del 

epóxido de heptacloro, el cual durante la época de lluvias, presentó las mayores 

concentraciones en Astillero y Castillo. El endrín, sólo se presentó en los mejillones de Astillero 

de la época de lluvias. (Tabla 7). 
 
Tabla 7. Plaguicidas organoclorados (ng g-1 PS) de Mytella strigata en los sitios de muestreo en el Estero 
de Urías, Mazatlán, Sinaloa, correspondiente a la época de lluvias y de secas. N. D. <0.01 ng g-1 PS. 

Compuesto 
Lluvias Secas 

Pte. 
Juárez Astillero Castillo Pte. 

Juárez  Astillero Castillo 

Alicíclicos 

Alfa-HCH N. D. N. D. N.D. 0.71 2.01 0.71 
Beta –HCH N. D. 27.27 4.89 0.66 0.47 0.00 
Gamma- HCH N. D. 2.43 N.D. N.D. N.D. 0.45 
Delta HCH N. D. 28.16 11.76 0.41 0.65 0.00 

Aromáticos 
p,p’-DDT N. D. 10.99 6.67 5.43 12.53 3.24 
p,p’-DDD N. D. 28.69 N. D. N.D. N.D. N.D. 
p,p’-DDE N. D. 3.10 0.67 N.D. N.D. N.D. 

Ciclodiénicos 

Heptacloro 1.45 6.78 N. D. 0.88 4.52 0.00 
Epóxido de heptacloro 8.02 21.92 25.78 0.89 2.87 1.39 
Aldrín N. D. 5.51 1.36 1.21 3.82 N.D. 
Dieldrín 0.92 8.88 N. D. 23.14 23.83 5.11 
Endrín N. D. 17.61 N. D. N.D. N.D. N.D. 
Endrín aldehído  2.02 13.69 7.60 1.47 2.79 N.D. 
Endosulfán I 1.10 10.75 1.31 1.31 1.49 N.D. 
Endosulfán II N. D. 6.37 N. D. 0.90 N.D. N.D. 
Sulfato de endosulfán N. D. 210.83 67.65 N.D. 7.05 N.D. 
Concentración total 13.51 402.98 127.69 37.01 62.03 10.90 
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(Tabla 8; Fig. 13).Cabe destacara que los niveles de OFs bioacumulados fueron hasta tres 

órdenes de magnitud mayores que los OCs.  

 

 

 

 
Fig. 13. Niveles totales de los organofosforados (ng g-1 PS) evaluados en 
M. strigata, en época de lluvias y secas. 
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Tabla 8. Plaguicidas organofosforados (ng g-1 PS) de Mytella strigata en los sitios de muestreo en el 
Estero de Urías, Mazatlán, Sinaloa, correspondiente a la época de lluvias y de secas. Obs. 1. En éstas 
muestras se detecta Tricloronato pero podría corresponder a clorpirifos, ya que estos dos compuestos 
tienen el mismo tiempo de retención. Nota: N. D. <0.01 ng g-1 PS. 

 
 
8.4. Relaciones de causalidad. 
Las correlaciones entre los plaguicidas organoclorados totales en sedimento y los 

bioacumulados no fueron significativas. Tampoco se presentó relación entre los OCs, Alicíclicos 

Aromáticos y Ciclodiénicos en sedimento, con los plaguicidas bioacumulados respectivamente 

(Tabla 9). No se realizaron correlaciones entre los plaguicidas organofosforados en sedimento 

y los bioacumulados, dado que sólo hay un registro de OFs en sedimento.  
 
 
 
 
 
 
 

Compuesto 

Lluvias Secas 

Pte. Juárez Astillero Castillo Pte. Juárez Astillero Castillo 

Bolstar ND ND ND ND ND ND 

Clorpirifos Obs1 ND ND ND Obs1 Obs1 

Cuamafos ND 230 ND ND ND ND 

Diazinon ND ND ND ND ND ND 

Diclorvos ND ND ND 410 ND 470 

Dimetoato 300 320 ND 680 780 390 

Demeton 170 180 ND 410 470 ND 

EPN ND ND ND ND ND 400 

Etoprop 190 200 ND 170 160 ND 

Fensulfotion ND ND ND ND ND ND 

Fention 380 360 ND ND ND ND 

Forato ND ND ND 260 270 660 

Malatión ND ND ND 910 1000 790 

Metamidofos 120 260 ND 420 440 380 

Mevinfos ND ND ND 460 520 140 

Paratión ND ND ND ND DN ND 

Tricloronato 70 ND ND ND 150 140 

Tukotion ND ND ND ND ND ND 

Total 1230 1550 0 3720 3800 3370 
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Tabla 9. Matriz de correlación de Pearson, entre los plaguicidas organoclorados en 
sedimento y los plaguicidas bioacumulados en M. strigata. 

Correlación r r2 t P n 
Sedimento Totales vs 

bioacumulados -0.3144 0.099 -0.662 0.544 6 

Sedimento Alicíclicos vs 

bioacumulados Alicíclicos -0.4443 0.197 -0.992 0.377 6 

Sedimento Aromáticos vs 

bioacumulados Aromáticos -0.0038 0.000 -0.008 0.994 6 

Sedimento Ciclodiénicos vs 

bioacumulados Ciclodiénicos -0.3048 0.093 -0.640 0.557 6 

 

Las correlaciones de los biomarcadores de exposición y de efecto con los plaguicidas OFs 

acumulados en M. strigata, se presentan en la Figura 13 y la Tabla 10. Se obtuvo una 

correlación negativa y significativa (p = 0.001) entre la actividad enzimática de la 

acetilcolinesterasa en hemolinfa (AChE) y los organofosforados (OFs) bioacumulados, si bien el 

coeficiente de regresión (r2 = 0.502) explica la correlación del 50% de los resultados obtenidos. 

De igual manera las correlaciones entre la carboxilesterasa (CbE) en hemolinfa y en músculo 

con los OFs acumulados en los mejillones fueron significativas (p = 0.001; r2 = 0.56 y 0.49, 

respectivamente) y negativas. Esto es, conforme se incrementó la acumulación de los OFs en 

los bivalvos se inhibió la actividad enzimática de las esterasas (AChE y CbE). Cabe resaltar 

que se observó una clara diferenciación en el comportamiento por temporada, observándose la 

mayor inhibición enzimática en la época de secas. En contraste no se observó una correlación 

significativa entre la acetilcolinesterasa (AChE) en músculo, ni entre la actividad EROD y los 

organofosforados bioacumulados (p> 0.05). Para el caso de los biomarcadores de exposición la 

correlación entre FRAP, consumo de oxígeno y proteínas con la bioacumulación de OFs fueron 

significativas, sin embargo los valores de r2 son muy bajos (0.14, 0.12, 0.48 y 0.35, 

respectivamente). Los demás biomarcadores no presentaron correlación significativa (Tabla 

10). 

 

Las correlaciones entre los plaguicidas OCs bioacumulados en M. strigata y los biomarcadores 

de exposición no fueron significativas. Mientras, para los biomarcadores de efecto estas 

correlaciones fueron significativas para la Estabilidad Lisosomal, el Consumo de Oxígeno, la 

Excreción Nitrogenada, y las Proteínas totales solubles en el músculo abductor; sin embargo, el 

valor de r2 es bajo (0.379, 0.109, 0.235, 0.147, respectivamente) (Tabla 11). 
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Fig.14. Relaciones entre la bioacumulación de plaguicidas OFs y los biomarcadores de exposición 
evaluados en M. strigata en las dos épocas del año; AChE en Hemolinfa (A), CbE en Músculo, (B) 
y CbE en Hemolinfa (C). 
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Tabla 10. Matriz de correlación de Pearson, entre la bioacumulación de plaguicidas OFs en M. strigata  
y los biomarcadores evaluados. 

Correlación r r2 t P n 
Biomarcadores de exposición

OFs vs AChE Hemolinfa  -0.709 0.502 -6.44 0.001 43 
OFs vs AChE Músculo  -0.144 0.021 -1.11 0.27 60 
OFs vs CbE Hemolinfa  -0.745 0.555 -7.24 0.001 44 
OFs vs CbE Músculo  -0.699 0.489 -7.12 0.001 55 
OFs vs EROD  0.403 0.162 1.97 0.063 22 

Biomarcadores de efecto
OFs vs FRAP -0.378 0.143 -3.002 0.004 56 
OFs vs RN -0.430 0.185 -2.077 0.052 21 
OFs vs Consumo de oxígeno -0.347 0.120 -2.534 0.015 49 
OFs vs Excreción 
nitrogenada -0.153 0.023 -1.012 0.317 45 

OFs vs Prot Músculo 0.691 0.477 7.342 0.001 61 

OFs vs Prot Hemolinfa 0.588 0.346 5.393 0.001 57 
 
 
 
Tabla 11. Matriz de correlación de Pearson, entre la bioacumulación de plaguicidas OCs en M. strigata  
y los biomarcadores evaluados. 

Correlación r r2 t P n 
Biomarcadores de exposición

OCs vs AchE Hemolinfa 0.066 0.004 0.424 0.674 43 
OCs vs AchE Músculo -0.075 0.006 -0.575 0.567 60 
OCs vs CbE Hemolinfa 0.160 0.026 1.052 0.299 44 
OCs vs CbE Músculo 0.243 0.059 1.822 0.074 55 
OCs vs EROD -0.412 0.169 -2.02 0.057 22 

Biomarcadores de efecto
OCs vs FRAP -0.053 0.003 -0.388 0.700 56 
OCs vs RN -0.615 0.379 -3.403 0.003 21 
OCs vs Consumo de oxígeno 0.330 0.109 2.396 0.021 49 
OCs vs Excreción 
nitrogenada 0.485 0.235 3.634 0.001 45 

OC vs Prot Músculo -0.383 0.147 -3.187 0.002 61 
OCs vs Prot Hemolinfa -0.144 0.021 -1.081 0.284 57 
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9. DISCUSIÓN 
 

El presente estudio es el primero que aborda, en ambientes costeros, la evaluación conjunta del 

análisis químico de la concentración de plaguicidas (organofosforados y organoclorados), y de 

biomarcadores de exposición y de efecto en el mejillón Mytella strigata, especie propuesta como 

organismo bio-indicador de contaminación en los ambientes lagunares estuarinos de México. 

 

Dada la complejidad del sistema acuático en estudio (Estero de Urías) en cuanto al aporte de 

contaminantes, no fue posible contar con un "sitio de referencia" por lo cual se carecen de los 

"niveles base" o "normales" de las respuestas biológicas evaluadas. No obstante, fue posible 

detectar y valorar diferencias espacio-temporales en diversas respuestas a diferentes niveles de 

organización biológica al igual que en las concentraciones de los plaguicidas OCs y OFs 

evaluados en los sedimentos y en los mejillones. 
 

9.1. Cuantificación de tóxicos: 
 
En sistemas estuarinos los sedimentos y partículas suspendidas en la columna de agua 

desempeñan un importante rol como depósitos de muchos contaminantes entre ellos los 

plaguicidas organoclorados (Duursma et al., 1986) y organofosforados (Galgani y Bocquené, 

2000). Este comportamiento se corrobora en los sedimentos del sistema lagunar-estuarino de 

Urías donde la deposición de los plaguicidas obedece a la vez a la hidrodinámica del sistema.  

Así, Castillo y Astillero constituyen sitios de depósito de los plaguicidas organoclorados, sitios en 

los que se detectaron las concentraciones más elevadas en la época de secas; en contraste, las 

bajas concentraciones detectadas en los sedimentos de Pte. Juárez se pueden explicar por la 

fuerte dinámica de las mareas, característica de este sitio. La falta de registros de OFs en los 

sedimentos, a excepción de Tukotion en Puente Juárez, sugiere su rápida degradación aunado a 

la mayor inestabilidad de estos compuestos en comparación con los organoclorados, como ha 

sido ampliamente reportado en la literatura (Rand y Petrocelli, 1985; Galgani y Bocquené, 2000).  

 

En los sedimentos, las concentraciones de OCs evaluados sobrepasan en muchos casos los 

criterios de calidad sedimentaria (Tabla 12). Particularmente del grupo de los aromáticos (DDT y 

derivados) se detectaron concentraciones que sobrepasan los límites de Intervalo de efectos 

bajos (ERL) (Buchman, 1999).  
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A la vez, el hecho de que las concentraciones de DDT sean más elevadas que sus metabolitos 

sugiere una aportación reciente de estos organoclorados aromáticos. Se ha documentado que 

una relación de DDT / (DDD+DDE) mayor a uno, refleja una aplicación reciente de DDT, en el 

transcurso de los últimos 5 años (Tavares et al., 1999). Acorde a ello, los valores obtenidos en el 

presente trabajo en los sedimentos de Puente Juárez y Astillero durante la época de lluvias 

sugieren que la aplicación de DDT ha sido reciente lo cual coincide con lo señalado por 

González-Farías et al. (2002) en el distrito de riego el Carrizo, en Sinaloa. Sin embargo, se ha 

documentado que la última aplicación del DDT por parte del sector salud por motivos sanitarios, 

que pudiera tener influencia en el área de Mazatlán, fue hace 10 años en la región de la sierra 

(Fernández et al., 2004). Aunado a ello, a partir de 1991 el empleo del DDT en México está 

restringido (Catálogo Oficial de Plaguicidas, 2004). De tal manera los niveles detectados de DDT 

y sus metabolitos en los sedimentos del Estero de Urías pueden ser reflejo de varios aspectos: 

su utilización no autorizada para el control de plagas a nivel agrícola y/o urbano; el reflejo de la 

resuspensión de sedimentos profundos ocasionado por tormentas, quedando disponibles los 

OCs en los sedimentos superficiales, explicación corroborada por Toro et al. (2003); ó bien, es 

consecuencia de la lenta degradación del DDT lo cual incrementa su persistencia en los 

sistemas acuáticos. Al respecto, se ha documentado que la vida media del DDT en sedimentos 

del lago  Ørsjøen al sur de Noruega es de 5 a 7 años (Brevik et al., 1996; Vogue et al., 1994) si 

bien su permanencia puede ser hasta por 20 ó 30 años más, ya que su vida media puede verse 

modificada por factores ambientales como la temperatura, la luz, el oxígeno, la materia orgánica 

y la ausencia/presencia de microorganismos (Hoffman et al., 2003). 

 

El Dieldrín, plaguicida prohibido en México desde 1991 (Catálogo Oficial de Plaguicidas, 2004), 

sólo se presentó en Castillo durante la época de lluvias, si bien su registro también fue superior 

al Intervalo de efectos bajos (ERL) (Buchman, 1999). A pesar de que las concentraciones de 

OCs se expresaron en ng g-1 PS, los niveles detectados de Endrín en la época de lluvias y del 

Epóxido de Heptacloro en ambas épocas climáticas (lluvias y secas) sugieren que son mayores 

a los reportados (en µg g-1 de carbono orgánico) como de toxicidad crónica a la vida acuática 

bentónica (Tabla 12). Si bien se carece de información precisa sobre las fuentes y el origen de 

los plaguicidas organoclorados, es posible suponer que las mayores concentraciones registradas 

en la época de lluvias particularmente en Astillero y en Castillo obedezcan a la resuspensión de 

sedimentos profundos ocasionado por tormentas, quedando disponibles los OCs que estaban 

“atrapados” en éstos. Lo anterior ha sido corroborado por Toro et al. (2003) en el mejillón 

Chroromytilus chorus de la zona costera de Chile donde desde hace 20 años está prohibido el 
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uso de la mayoría de los plaguicidas organoclorados; los autores señalan que la presencia de 

plaguicidas organoclorados en los organismos es originada por la resuspensión de sedimentos 

profundos que contienen estos compuestos lipofílicos adsorbidos en la materia orgánica y 

permanecen en el fondo de los sedimentos por muchos años.  
 
Tabla 12 Criterios de calidad en sedimentos marinos y toxicidad a la biota acuática, de plaguicidas 
organoclorados. TEL: Nivel de efecto umbral. ERL: Intervalo de efectos bajos. ERM: Intervalo de efectos 
medios. PEL: Probable nivel de efecto. AET: Umbral aparente de efectos. B: Bivalvos. E: Larvas de 
Equinodermos. I: Impactos en la comunidad de Infauna. A.-Buchman, 1999. C.-Pataki y Cahill, 1999. D.-
EPA, 1991 

Contaminante 

Toxicidad Aguda Vida 
Acuática Béntica  C 

Toxicidad Crónica 
Vida Acuática Béntica   

C 
TEL ERL ERM PEL AET 

H2O µg l-1 Sedimento 
µg g-1CO H2Oµg l-1 Sedimento 

µg g-1CO A 

Aldrín         9.5 
AE 

DDD 0.13 130 0.001 1.0 1.22 2 20 7.81 16I 

DDE 0.13 130 0.001 1.0 2.07 2.2 27 374.2 9 I 

DDT 0.13D 130 0.001D 1.0 1.19 1 7 4.77 12 E 
Dieldrín     0.715 0.02 8 4.3 1.9 E 

Endosulfán 0.034 0.12 0.001 0.004      

Endrín    0.73 D      

Epóxido de  
heptacloro 

0.053 
D 1.3 

0.0036 
D 0.09      

Heptacloro         0.3 

 

En los bivalvos, diversos estudios reportan una correlación significativa entre las 

concentraciones de plaguicidas organoclorados y organofosforados en el medio externo y su 

bioacumulación. Así, Carvalho et al. (2002) mencionan que la concentración de los compuestos 

clorinados en Mytella strigata se correlacionaron significativamente con las concentraciones en 

sedimento (r2= 0.95) del Sistema lagunar Altata-Ensenada del Pabellón. De la misma manera, 

Fang (2004) reporta la significativa correlación entre la acumulación de PCBs en el mejillón 

Perna viridis de la costa del Delta de Pearl, China, con las concentraciones en sedimento, siendo 

varias veces más altos los niveles en los mejillones que en el sedimento. Resultados similares 

son presentados por Förlin et al. (1996) quienes registraron concentraciones de plaguicidas OCs 

bioacumuladas en M. edulis mucho más elevadas que las registradas en los sedimentos. Así 

mismo, en un estudio realizado en las costas del pacífico de Estados Unidos; las correlaciones 

registradas entre la concentración de plaguicidas (DDTs, clordanos y dieldrin) en sedimentos y 

en el hígado de 6 especies de peces fueron significativas (Brown et al., 1998). 
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En el presente estudio y a diferencia de lo reportado en otros bivalvos, la bioacumulación de los 

OCs y OFs en M. strigata no refleja el comportamiento de éstos compuestos en los sedimentos 

del Estero de Urías. Resultados similares son presentados por Gustavson y Jonsson (1999) 

quienes no encontraron una correlación entre los patrones de distribución de los contaminantes 

(compuestos orgánicos halogenados) entre los sedimentos y el mejillón Mytilus edulis, en el mar 

Nórdico. La falta de correlación entre las concentraciones detectadas en los sedimentos y las 

bioacumuladas por los bivalvos, sugiere por un lado diferencias en la biodisponibilidad, la 

persistencia y la degradación de los plaguicidas en el ambiente, procesos que pueden ser 

afectados por factores abióticos y bióticos, aspectos de relevancia que merecen ser abordados 

en futuros estudios en Mytella strigata.  

 

Acorde a Marcus y Scott (1990), la bioacumulación de los tóxicos en la biota puede ser 

considerada una medida indirecta de la biodisponibilidad de éstos en el medio externo. De tal 

manera la mayor bioacumulación de OCs y OFs en M. strigata observada en Astillero en lluvias y 

secas, respectivamente, sugiere la mayor biodisponibilidad de éstos compuestos en este sitio, la 

cual en el caso de los OCs es independiente de la concentración detectada en los sedimentos en 

el periodo de secas.  

 

Generalmente los organofosforados que tienen una baja solubilidad en agua muestran un 

comportamiento lipofílico que explica su bioacumulación en los tejidos grasos y hepáticos de 

animales acuáticos (Rand y Petrocelli, 1985; Galgani y Bocquené, 2000). A la vez, se ha 

documentado la acumulación de los organoclorados fundamentalmente en el tejido adiposo de 

los organismos vivos (Rand y Petrocelli, 1985; Förlin et al., 1996). De tal manera es posible 

suponer una mayor acumulación de éstos compuestos lipofílicos en periodos de mayor 

contenido de lípidos en los mejillones. Al respecto, Marchand et al. (1976) reportan una variación 

significativa en el contenido de hidrocarburos clorinados en mejillones relacionado con el 

contenido de lípidos, lo cual se relaciona a su vez con el ciclo sexual de los organismos. 

 

El ciclo anual reproductivo de los mejillones se caracteriza por grandes fluctuaciones en el 

contenido de lípidos del organismo (Marchand et al., 1976). Estudios de Bourcart et al. (1964) y 

Bourcart y Lubet (1965; citados en Marchand et al., 1976), en Mytilus edulis del noroeste del mar 

Mediterráneo indican que las reservas de lípidos generalmente tienen su máximo a mediados de 

verano durante la madurez gonádica y comienzan a disminuir cuando los mejillones liberan los 

gametos ricos en lípidos. Marchand et al. (1976), reportan que las máximas concentraciones de 
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PCBs y DDTs en los mejillones ocurren en Junio durante el periodo de madurez gonádica 

asociada a la acumulación activa de lípidos.  

 

Mytella strigata, tiene un comportamiento reproductivo particular. De acuerdo a Baqueiro y 

Aldana (2000), el periodo de madurez gonádica para la laguna de Chautengo y de Nuxco en el 

Estado de Guerrero, México, ocurre en la época de secas, (de Abril a Junio y de Enero a Mayo, 

respectivamente). En contraste, Leal (2007) reporta la constante reproducción a lo largo del año 

en Mytella strigata en el Estero de Urías. Sin embargo, los mejillones de M. strigata utilizados en 

el presente trabajo y provenientes de la misma área de estudio presentaron un comportamiento 

reproductivo diferente; durante la época de secas (mayo) los organismos presentaron tejido 

gonádico maduro e incluso hubo liberación de gametos en las pruebas, mientras que, por el 

contrario, no se visualizó tejido gonádico en los mejillones analizados en la época de lluvias 

(octubre). De tal manera, en Mytella strigata podría esperarse en el periodo de secas, de mayor 

reserva lipídica, la mayor bioacumulación de los plaguicidas lipofílicos. Éste comportamiento se 

confirma en el presente estudio y explicaría la mayor bioacumulación de organofosforados de M. 

strigata durante la época de secas. No obstante los organoclorados presentaron la mayor 

bioacumulación en el periodo de lluvias, lo cual se explicaría por el probable efecto de los 

huracanes y las fuertes tormentas que resuspenden los plaguicidas organoclorados depositados 

en el sedimento profundo durante esta época climática, quedando disponibles para los 

mejillones, como ya fue señalado previamente. A la vez, es posible suponer aportes 

diferenciados a lo largo del año de los dos tipos de plaguicidas, lo cual no es posible corroborar 

ya que se carece de registros precisos del tipo, cantidad y frecuencia de aplicación de los 

plaguicidas. Por otro lado, acorde a Marchand et al. (1976) la acumulación y eliminación de 

PCBs y OCs, particularmente DDT, en los mejillones es un proceso relativamente lento 

comparado con las variaciones en los niveles de estos compuestos en el medio externo. Así, las 

concentraciones de OCs registradas en M. strigata pueden no reflejar exactamente las 

concentraciones en el medio externo al momento del muestreo.  

 

Se ha documentado ampliamente que la persistencia de los plaguicidas organofosforados en el 

ambiente es significativamente menor que la de los organoclorados (Rand y Petrocelli, 1985; 

Lagadic et al., 2000), persistencia a la vez altamente variable y cuya vida media depende de 

varios parámetros ambientales, entre los cuales el pH, la temperatura y la exposición a la luz, 

son los más importantes (Lagadic et al., 2000). Así, en el presente estudio, la falta de registros 

en agua y sedimentos de los organofosforados, pero su elevada bioacumulación en los 
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mejillones del Estero de Urías, sugiere su degradación rápida, como ha sido reportado por 

diversos autores (Rand y Petrocelli, 1985; Hoffman et al., 2003); aunado a ello, la elevada 

concentración de los organofosforados en los mejillones sugiere un aporte constante y 

considerable al sistema lagunar, particularmente en la época de secas.  

En M. strigata, la acumulación de organofosforados fue 4 a 300 veces mayor que de 

organoclorados. Si bien se detectaron 13 OFs, no se cuenta con registros de intervalos de 

efectos crónicos biológicos para invertebrados marinos (Buchman, 1999). Sin embargo las 

concentraciones corporales máximas de diversos organofosforados (Fention: 0.38 µg g-1 PS; 

Metamidofos: 0.12-0.44 µg g-1 PS y Malatión: 0.910 µg g-1 PS) fueron mayores que las 

reportadas para invertebrados en ambientes impactados por OFs. Así, después de la aplicación 

de OFs en el delta del Rio Ebro, se registraron concentraciones de fention por arriba de 60 µg kg-

1 PS y de 90 µg kg-1 PS en el mejillón Mytilus galloprovincialis y en el cangrejo Tapes 

semidecussatus, respectivamente (Barcelo et al., 1991), mucho menores a las registradas en 

Mytella strigata en el presente estudio.  

 

En contraste, los niveles bioacumulados en M. strigata de OCs, como el DDT y sus derivados 

fueron mucho menores a los reportados en M. galloprovincialis (50 a 10 000 ppb) en ambientes 

contaminados al noroeste de las costas del mar Mediterráneo (Marchand et al., 1976). No 

obstante, los niveles bioacumulados en Mytella strigata sobrepasan en muchos casos los niveles 

propuestos de efectos adversos a la biota acuática bentónica (Buchman, 1999; EPA, 1991). De 

tal manera, las concentraciones de los OCs mencionados pueden representar un riesgo para la 

biota bentónica del Estero de Urías, incluido el mejillón M. strigata. 

 

 

9.2 Respuestas Biológicas  
En ambientes lagunares estuarinos el efecto estacional, principalmente las variaciones en la 

temperatura y salinidad, modifican las respuestas biológicas de los organismos (Bodin et al., 

2004; Pfeifer et al., 2005). En nuestro estudio, dada la baja variabilidad de la salinidad y la 

temperatura superficial, es posible afirmar que no ejercieron un efecto significativo sobre las 

respuestas biológicas evaluadas; las variaciones estacionales detectadas fueron en promedio de 

2.5 °C y 3.9 ups. La baja variabilidad estacional de éstos parámetros probablemente se deba al 

efecto de la pluma de descarga de la Termoeléctrica “José Aceves Pozos” a la laguna, en cuya 

zona de "contacto" durante la época de lluvias se registraron valores hasta de 40°C ejerciendo 

probablemente un efecto "homogenizador" estacional en el Estero de Urías.  
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9.2.1 Biomarcadores de exposición 

De las respuestas biológicas evaluadas en M. strigata, los biomarcadores de exposición 

particularmente las esterasas (AChE y CbE) evaluadas en la hemolinfa, y la actividad EROD 

evaluada en la glándula digestiva, presentaron una mayor variación y sensibilidad que las demás 

respuestas biológicas evaluadas, aportando una mayor información para discriminar entre sitios, 

épocas climáticas y tipos de plaguicidas. De manera particular, las diferencias encontradas entre 

épocas climáticas en éstas respuestas fueron de 2.4 a 2.6 veces, en contraste con los demás 

biomarcadores de efecto, cuya variación máxima fue de 1.9 veces. Nuestros resultados son 

similares a lo reportado para el mejillón Dreissena polymorpha en un estudio in situ efectuado en 

el Río St. Lawrence, Canadá, en donde los biomarcadores de exposición evaluados 

(metalotioneínas y actividad EROD; denominados en el estudio como biomarcadores de 

defensa) tuvieron un mayor poder de discriminación, mayor variación y sensibilidad para la 

separación de sitios contaminados, que los biomarcadores de efecto (denominados en el estudio 

como biomarcadores de daño) (Lafontaine et al., 2000).  

 
En bivalvos, al igual que en otros invertebrados acuáticos, se han encontrado esterasas 

presentes en diversos tejidos en moluscos. Bocquené et al. (1990), mencionan que las esterasas 

son capaces de hidrolizar esteres carboxílicos de alcoholes, alcoholes amino y fenoles. De 

manera particular, Canty et al. (2007), opinan que la acetilcolinesterasa no parece estar 

involucrada en funciones neurológicas, sino que parece jugar un papel de protección, quizás 

controlando la elaboración de acetilcolina en los fluidos del cuerpo, ó como lo sugiere Soreq y 

Seidman (2001), puede funcionar como un factor de crecimiento. A pesar de esta variedad de 

sugerencias, respecto a su funsión, lo que sí se sabe, es que hay una inhibición de éstas 

enzimas en la hemolinfa de los bivalvos (Galloway et al., 2002; Dailianis et al., 2003; Rickwood y 

Galloway, 2004; Canty et al., 2007), en branquia (Escartin y Porte, 1997; Mora et al., 1999; 

Lehtonen y Leiniö, 2003; Dailianis et al., 2003; Canty et al., 2007), en organismo completo 

(Basack et al., 1998; Mora et al., 1999b; Galloway et al., 2002) y en tejido suave de los mejillones 

(Binelli et al., 2005; Ricciardi et al., 2005), por la presencia de organofosforados y carbamatos. 

Particularmente la evaluación en hemolinfa se ha propuesto como un método no destructivo, 

para el monitoreo de exposición a plaguicidas (Rickwood y Galloway, 2004). 

 

La variación en los resultados obtenidos de la actividad enzimática de las esterasas en Mytella 

strigata sugieren una mayor sensibilidad en la actividad de la acetilcolinesterasa en la hemolinfa, 

mientras que para el caso de la carboxilesterasa el tejido más sensible fue el músculo. No 
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obstante, la actividad enzimática de la acetilcolinesterasa fue mayor en la hemolinfa que en el 

músculo abductor de los mejillones. Los resultados obtenidos coinciden con los trabajos de 

Herbert et al. (1995,1996), Srivatsan (1999), Galloway et al. (2002), Dailianis et al. (2003) y 

Canty et al., (2007), quiénes reportan la mayor actividad enzimática de la acetilcolinesterasa en 

la hemolinfa de bivalvos.  

 

Varios autores afirman que la inhibición en la actividad de la AChE es considerada como un 

indicador de efectos neurotóxicos, particularmente debido a la exposición de organofosforados y 

carbamatos (Payne et al., 1996; Galgani y Bocquené, 2000). Este comportamiento se confirma 

en el presente estudio (Fig. 14) donde la mayor inhibición de las enzimas acetilcolinesterasa en 

la hemolinfa, y carboxilesterasa en el músculo y en la hemolinfa de M. strigata, se correlacionó 

significativamente con las concentraciones de plaguicidas organofosforados acumulados en los 

mejillones, registrándose la mayor inhibición en la actividad de las esterasas durante la época de 

secas, asociado a una mayor bioacumulación de OFs. Por el contrario no se observó una 

correlación entre la actividad de las esterasas evaluadas y la acumulación de los plaguicidas 

organoclorados en M. strigata. De tal manera los resultados obtenidos confirman que la actividad 

enzimática de la acetilcolinesterasa en hemolinfa y la carboxilesterasa en el músculo abductor y 

la hemolinfa, son un biomarcador adecuado de la exposición en el medio natural a los 

plaguicidas OFs en Mytella strigata.  

 

La relación entre la ocurrencia de compuestos neurotóxicos (vía entrada de agricultura y 

urbanización) y la inhibición de la AChE en bivalvos ha sido demostrada en campo por Escartin y 

Porte (1997) y Fulton y Key (2001). La variación en la actividad de la AChE ha sido también 

observada en otros mejillones marinos (Escartín y Porte, 1997; Dailianis et al., 2003), en los que 

la inhibición de la AChE ha sido relacionada a gradientes de contaminación general. Así, la 

AChE no solamente responde específicamente a compuestos neurotóxicos sino también a otros 

contaminantes como metales (Payne et al., 1996; Labrot et al., 1996), detergentes y metales 

(Guilhermino et al., 1998), evidencias obtenidas en estudios in vitro.  

A la vez, se ha reportado que la actividad de la AChE en hemolinfa puede ser modulada por 

variables nutricionales y estacionales (Escartin y Porte, 1997; Pfeifer et al., 2005; Leiniö y 

Lehtonen, 2005). Al respecto se ha reportado un efecto significativo de la temperatura y la 

salinidad sobre la actividad enzimática de la acetilcolinesterasa en juveniles del camarón 

Litopenaeus vannamei expuestos a metamidofos (Haro, 2004) y en el mejillón Mytilus sp (Pfeifer 

et al., 2005). Si bien en el presente estudio es posible descartar la acción significativa de estos 
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factores dada la baja variabilidad estacional registrada como ya se mencionó con anterioridad, 

se requieren realizar más estudios para evaluar en Mytella strigata, la interacción de variables 

bióticas (ej. condición nutricional) y abióticas (ej. temperatura y salinidad) con la exposición de 

organofosforados. 

 

En el presente estudio, los niveles registrados de la actividad enzimática de la AChE en la 

hemolinfa de M. strigata, son al menos 5 veces más elevados que lo reportado en otras especies 

de mejillones, bajo condiciones controladas de laboratorio (Tabla 13) (Galloway et al., 2002; 

Rickwood y Galloway, 2004; Canty et al., 2007); sin embargo, son comparables a los reportados 

en Mytilus galloprovincialis (Dailianis et al., 2003). Por otro lado la actividad enzimática en el 

músculo abductor de M. strigata es comparable al reportado en branquias de Mytilus 

galloprovincialis (Escartín y Porte, 1997) y de Adamussium colbecki (Bonacci et al., 2004), pero 

ligeramente mayor al reportado en tejido suave de Dreissena polymorpha (Binelli et al., 2005a) 

(Tabla 13). 

 
Tabla 13. Actividad de la AChE reportada en diversas especies de bivalvos expuestos a plaguicidas. Se 
incluye la temperatura del ensayo (°C) y el tiempo de exposición (h). 

Especie Compuesto Tejido t,   h T,  
°C 

AChE, nmoles sustrato 
min-1 mg-1 proteína Referencia Organismos 

expuestos 
Niveles 
basales 

Mytilus edulis 
Paraoxón 

0.1 
1 mM 

Hemolinfa 
 24  25 73.6 

28.3  
Galloway et al., 

2002 

M. edulis 
Clorfenvin-

fos 
0.015 mgl-1 

Hemolinfa 
24 
48 
96 

25 
210  
120 
215 

150 
140 
340 

Rickwood y 
Galloway, 2004 

M. edulis Azametifos 
100 µg l-1 Hemolinfa 1 

24 25 140 
12.5 

190 
100 

Canty et al., 
2007 

Mytilus 
galloprovincialis 

Metil 
Paratión Branquias  24 20 25.3  Mora et al., 

1999a 
Mytilus 

galloprovincialis  Branquia in 
situ  13-54  Escartín y 

Porte, 1997 
Adamussium 

colbecki  Branquias in 
situ  17.4  Bonacci et al., 

2004 
Dreissenia 
polymorpha 

Clorpirifos 
 

Tejido 
suave 

in 
situ 23 1-6  2.9 Binelli et al., 

2005a 
Mytilus 

galloprovincialis  Hemolinfa in 
situ  112-750 (Jun) 

0-2100 (Oct)  
 Dailianis et al., 

2003 

Mytella strigata  

Hemolinfa 
 

Músculo  in 
situ 

25 
 

25 
 

603-1266 
(Oct)  

529-374 
(May) 

17.5-6 (Oct) 
7-9.9 (May)

 

Este trabajo 
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Son relativamente pocos los estudios en los que se ha estimado la actividad enzimática de la 

Carboxilesterasa en la hemolinfa de bivalvos, actividad que se ha evaluado principalmente en el 

organismo completo o en las branquias (Tabla 14). En el presente estudio la actividad de la CbE 

en la hemolinfa de M. strigata para la época de secas es similar a la reportada por Fossi et al. 

(2000) en la hemolinfa del cangrejo C. maenas, no así para el caso de la época de lluvias, cuyos 

valores en M. strigata son 2 ó 3 veces más elevadas. Por otro lado, la actividad de la CbE en el 

músculo de los mejillones es similar a la reportada en C. fluminea y M. edulis (en el organismo 

completo), expuestos a paratión y paraoxón respectivamente (Basack et al., 1998; Galloway et 

al., 2002) (Tabla 14). 
 
Tabla 14. Actividad de la CbE reportada en diversas especies de bivalvos expuestos a plaguicidas. Se 
incluye la temperatura del ensayo (°C) y el tiempo de exposición (h). 

Especie Compuesto Tejido t,  h T,  
°C 

CbE,  nmoles sustrato 
min-1 mg-1 proteína Referencia Organismos 

expuestos 
Niveles 
basales 

Carcinus aestuarii 
benzoαpireno 

10ppb 
1ppm 

Hemolinfa   
 

150 
130 

220 
Fossi et al., 

2000 

Corbicula fluminea 

Paratión  
40 µg l-1  

Paraoxón  
20 µg l-1 

Organismo 
completo 24  30 

24 48 

 
Basack et 
al., 1998 

Mytilus edulis 
Paraoxón 

0.1 
1 mM 

Organismo 
completo 

 
24   45.45 

24.24  
Galloway et 

al., 2002 

Mytilus 
galloprovincialis  Branquia in 

situ  43-94  Escartín y 
Porte, 1997 

Adamussium 
colbecki  Branquias in 

situ  81.8  Bonacci et 
al., 2004 

Mytella strigata  
Hemolinfa  

 
 Músculo 

in 
situ 

25 
 

25 
 

257-445 (Oct)
134-189 

(May) 
36-46 (Oct) 
20-21 (May)

 

Este trabajo 

 

Al igual que la actividad enzimática de la acetilcolinesterasa, los niveles de actividad de la 

carboxilesterasa varían dependiendo de la especie en estudio, del tejido en análisis, del estadio 

reproductivo, de la época de evaluación y del método de ensayo, así como de las 

concentraciones de organofosforados o carbamatos a los que hayan sido expuestos los 

organismos (Escartín y Porte, 1997; Thompson, 1999; Galloway et al., 2002). 

En bivalvos, se ha documentado ampliamente que la actividad de la etoxiresorufin-o-desetilasa 

(EROD) es un biomarcador adecuado de exposición a los hidrocarburos policícliclos aromáticos 

(Lafontaine et al., 2000) y a los bifenilos policlorinados (Livingstone et al., 1997; Ricciardi et al., 

2006; Binelli et al., 2005b). No obstante, su actividad enzimática puede ser inducida por la 
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exposición a organoclorados (Ricciardi et al., 2006; Binelli et al., 2005b), y a metales (Lafontaine 

et al., 2000); mientras que también se reporta que puede ser inhibida por organoclorados (Binelli 

et al., 2005a) y organoestánicos (Sole y Livingstone 2005).  

 

En Dreissenia polymorpha se ha reportado una inhibición del 41% de la actividad EROD en 

organismos expuestos por 96 horas a 100 ng l-1 de pp'DDT (Binelli et al., 2005a). En contraste, 

en esta misma especie se reportan inducciones de hasta 100% en bivalvos colectados en los 

grandes lagos subalpinos de Italia, cuyas concentraciones de pp'DDT en los mejillones 

alcanzaron hasta 1417.3 ng g-1 lípidos (Binelli et al., 2005b). A la vez Ricciardi et al. (2005) en la 

misma especie proveniente del lago de Maggiore, Italia, registra la inducción de la actividad 

EROD, la cual se relaciona con altos niveles bioacumulados de DDT (945 ng g-1 lípidos). 

 

En contraste, en el presente estudio los plaguicidas organoclorados bioacumulados en M. 

strigata no explican el comportamiento de la actividad EROD evaluada en la glándula digestiva 

de los mejillones. Cabe destacar que esta actividad enzimática se induce a la vez por la 

presencia de hidrocarburos policíclicos aromáticos, los cuales se registraron también en el 

sistema (Piña, com. pers.) y de metales, también registrados en el sistema (Szefer et al., 1998; 

Ruelas-Insunza y Páez-Osuna, 2000; Soto-Jiménez et al., 2001; Páez-Osuna et al., 2002; 

Vanegas com. pers.) o bien puede ser inhibida por organoestánicos (Sole y Livingstone 2005), 

compuestos no evaluados en el estudio pero que muy probablemente se encuentren presentes 

en nuestro sitio de estudio. De tal manera, es probable suponer que las interacciones de todos 

estos contaminantes presentes en el Estero de Urías, ejercen efectos sinergísticos, antagónicos 

o aditivos, interfiriendo en consecuencia con la respuesta bioquímica evaluada (Binelli et al., 

2005). 

 

En M. strigata del Estero de Urías, la actividad EROD (0.08 a 0.24 pmoles min-1 mg-1 proteína 

para la época de lluvias; y 0.04 a 0.62 pmoles min-1 mg-1 proteína para secas) es menor a la 

reportada para Dreissena polymorpha, evaluada in situ (Ricciardi et al., 2006; Binelli et al., 

2005a) así como a los niveles base reportados para ésta especie (1.5 pmoles min-1mg-1 prot; 

Binelli et al., 2005a), evaluaciones que se efectuaron en tejido suave de los mejillones. La 

evaluación de la actividad EROD en el presente trabajo se realizó en la glándula digestiva de M. 

strigata, tejido en el que se reporta la mayor actividad de ésta enzima (Livingstone et al., 1989). 

Por otro lado se desconocen los niveles base de la actividad EROD en M. strigata, por lo que no 

podemos establecer que los bajos valores sean relacionados a un comportamiento específico. 
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Otros factores que pueden estar afectando el comportamiento de este biomarcador son: la 

acción de los múltiples contaminantes que se aportan al sistema lagunar-estuarino Estero de 

Urías, como se menciono anteriormente. Los resultados obtenidos denotan, de manera global, 

que la actividad EROD en glándula digestiva de Mytella strigata no es un biomarcador adecuado 

de la exposición in situ a OCs.  
 
Tabla 15. Actividad enzimática de EROD, en bivalvos expuestos a plaguicidas. Se incluye la temperatura 
de los sitios de muestreo (°C) y el tiempo de exposición (h). 

Especie Compuesto  Tejido T exp, 
h T  °C 

EROD, pmoles min-1 

mg-1 proteína Referencia 
Organismos 
expuestos 

Niveles 
basales 

Dreissena 
polymorpha 

DDT (ng g-1 lip) 
532 

1386.2 
945.3 

 
in situ 

 
18 
17 
15 

 
2.85 
1.45 
0.53 

 
Ricciardi et 

al., 2005 

Dreissena 
polymorpha 

Contaminación 
orgánica y por 

metales 
Desechos 

urbano/industrial 

 

in situ  

38.81 
34.38 

 
2.44 

 

Lafontaine 
et al., 2000 

Dreissena 
polymorpha 

DDT 
100 ng l-1 

Tejido 
suave 

24 
48 
96

 
0.85 
0.7 
0.6 

1 Binelli et 
al., 2005a 

Dreissena 
polymorpha  Tejido 

suave in situ  -0.5-3.93 1.5 Binelli et 
al., 2005b 

Mytella 
strigata 

Lluvias 
 

Secas 
 

 

in situ  
(0.08-0.24) 

 
(0.04-0.62) 

 
Este 

trabajo 

 

 

9.2.2. Biomarcadores de Efecto. 

En Mytella strigata, no se detectaron correlaciones significativas entre las respuestas biológicas 

evaluadas y los plaguicidas OCs y los OFs bioacumulados; asimismo no se observaron 

correlaciones entre las respuestas evaluadas a nivel sub-organismo y organismo. La falta de 

correlación entre diversas respuestas bioquímicas y fisiológicas ha sido reportada en M. edulis 

en diversos estudios (Martín et al., 1984; Widdows et al., 1980-1981; Bayne, 1973a). No 

obstante, a diferencia de lo observado en M. strigata, diversos autores reportan una relación 

causa-efecto entre las alteraciones fisiológicas observadas y la acumulación de los probables 

contaminantes acumulados en M. edulis (Bayne, 1973a; Widdows et al., 1980-1981; Widdows y 

Johnson, 1988; Martín et al., 1984; Widdows et al., 1990).  
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Esta discrepancia puede obedecer, entre otros aspectos, a los procedimientos de evaluación y a 

los tiempos de exposición. En contraste con el presente estudio, donde la evaluación se realizó 

con M. strigata bajo condiciones de sitio, otros estudios han sido efectuados en organismos 

trasplantados (Widdows et al., 1980-1981; Widdows y Jhonson, 1988; Widdows et al., 1990), o 

bien bajo condiciones de laboratorio (Widdows y Jhonson, 1988; Martín et al., 1984). En éste 

trabajo, las respuestas biológicas de M. strigata reflejan los efectos de una exposición crónica 

prolongada, no sólo a los plaguicidas sino a otros numerosos contaminantes (PAHs, metales 

traza, PCBs, etc.), aunado a otras variables ambientales (ej. temperatura, alimento, condición 

reproductiva) que modifican las respuestas biológicas como ha sido señalado para M. edulis 

(Widdows et al., 1980-1981). 

 

En los bivalvos, las proteínas solubles en plasma han sido utilizadas como indicadoras de estrés 

de la condición fisiológica global de los organismos (Marinovich et al., 1994). En éste sentido, 

Rickwood y Galloway (2004), reportan en el mejillón azul Mytilus edulis, una disminución en el 

contenido total de proteínas en hemolinfa, por la exposición de 7 µg l-1 del organofosforado 

clorfenvifos (grado comercial), afectando el estatus de salud general de los organismos y la 

integridad de las barreras fisiológicas en contra de infecciones (Marinovich et al., 1994). 

 

La reducción en los niveles de proteína soluble en hemolinfa por efecto de diversos 

contaminantes ha sido documentado en otros invertebrados. Así, Galindo et al. (1996), 

reportaron la disminución en la concentración de proteína total soluble en el músculo de 

Penaeus vannamei por la exposición a los plaguicidas organoclorados, clordano, DDT, lorsban y 

lindano. De la misma manera, la exposición subletal a cobre, reduce los niveles de proteína en la 

hemolinfa de los cangrejos S. scripta y V. cyprinoides (Suresh y Mohandas, 1993). Los autores 

proponen que los iones metálicos se enlazan con las proteínas solubles de la hemolinfa, 

resultando en una desnaturalización y su eventual remoción desde la hemolinfa, así como la 

degradación de éstas a amino ácidos para el mantenimiento del balance osmótico de los 

organismos. 

 

En Mytella strigata, el comportamiento de la concentración de proteína soluble en hemolinfa no 

obedece a lo descrito previamente. De acuerdo a los resultados obtenidos de los biomarcadores 

de exposición (inhibición de esterasas) y la bioacumulación de OFs, se esperaría que durante el 

periodo de secas, los organismos presentaran un mayor deterioro fisiológico que se viera 

reflejado en una disminución de la concentración de proteínas solubles totales tanto en 
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hemolinfa como en músculo. No obstante, es en esta época donde hay una mayor concentración 

de proteína soluble, época en la cual ocurre la maduración gonádica de la especie, lo que nos 

pudiera estar reflejando una movilización de proteínas con fines energéticos para el proceso de 

gametogénesis, enmascarando los probables efectos adversos de los contaminantes. Éstos 

resultados coinciden con Ojea et al. (2004), quienes reportan que las proteínas registran su 

máxima concentración en el bivalvo Ruditapes decussatus en el mes de Junio, mes en el que la 

gametogénesis está en su fase terminal y comienza el desove. Según Mithieu y Lubet, (1993; 

citado en Ojea et al., 2004), el desarrollo de la gónada implica un incremento en el contenido de 

lípidos y proteínas ya que suministran energía durante la gametogénesis.  

 

Por otra parte, se ha reportado que la exposición prolongada a los plaguicidas OFs ocasionan 

daño oxidativo en las membranas de las células, en las proteínas y el DNA (Handy et al., 2003). 

Este comportamiento se observó en los mejillones provenientes de Astillero y Castillo durante la 

época de secas, en los que la reducción significativa de la capacidad antioxidativa podría 

obedecer a las elevadas concentraciones bioacumuladas de OFs; estos resultados contrastan 

con los obtenidos en los mejillones provenientes de Puente Juárez, en los que a pesar de que la 

bioacumulación es similar a los de Astillero y Castillo, los niveles de FRAP son elevados y 

similares a los organismos evaluados durante la época de lluvias, donde los niveles de OFs  

fueron mucho menores (Puente Juárez y Astillero) o no detectados (Castillo). Por otro lado, a 

pesar de la elevada dispersión de los resultados obtenidos en los mejillones durante la época de 

lluvias, los bajos niveles de FRAP en los mejillones provenientes de Astillero podrían obedecer a 

la mayor bioacumulación registrada en OCs.  

 

La falta de correlación entre los niveles de FRAP y los plaguicidas bioacumulados podría 

obedecer a dos aspectos. Por un lado, es posible suponer que la respuesta antioxidativa de los 

mejillones es consecuencia de la interacción de múltiples estresores de acción oxidante. Por otro 

lado, los niveles similares espacio-temporales de la actividad FRAP podrían ser consecuencia de 

adaptaciones bioquímicas en los mecanismos involucrados, por la exposición crónica in situ a la 

interacción de contaminantes, como ha sido sugerido por Loinetto et al. (2003). Al respecto, los 

autores observaron que la actividad de CAT (catalasa) en mejillones de la península de Salento 

(Italia) provenientes de sitios con diferente grado de contaminación (por industrias, puertos, 

termoeléctricas y urbanización) fue similar. De igual manera Bresler et al. (1999), no observaron 

diferencias en la actividad de GST (Glutatión-s-transferasa) en mejillones evaluados en sitios 

limpios y contaminados del Mar del Norte de Inglaterra. En contraste, en el mejillón P. perna 
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después de 150 días de ser trasplantado a sitios contaminados, presenta, un incremento 

significativo en la actividad de la GST (Glutatión-s-transferasa) (Alves et al., 2007). A la vez 

mejillones de M. guayanensis colectados en mangles de áreas contaminadas mostraron cambios 

sustanciales en el nivel antioxidante, presentando incrementos en la actividad de GPx 

(Glutatióna peroxidasa), GR (Glutatión reductasa), CAT (Catalasa), GST (Glutatión-s-

transferasa) y en los niveles de GSSG (Glutatión oxidado) pero una disminución en la GSH 

(Glutatión reducido) (Torres et al., 2002). 

 

Cabe acotar que la técnica de FRAP, integra la capacidad antioxidativa celular de los 

organismos, pero excluye en su evaluación a la GSH (glutatión reducido) un importante 

antioxidante en los organismos, lo cual pudiera estar modificando la interpretación de los 

resultados obtenidos en Mytella strigata.  

 
La reducción en la estabilidad lisosomal es considerada como un biomarcador de efecto sensible 

que refleja el efecto tóxico global de varios contaminantes en peces y moluscos (Lowe y Pipe, 

1994; Moore et al., 2004), sensibilidad que ha sida probada en varios estudios en campo 

(Krishnakumar et al., 1994; Petrovic et al., 2001). Así, en el mejillón azul Mytilus edulis, la 

viabilidad de los hemocitos ocasionada por la desestabilización de la membrana de los 

lisosomas fue significativamente afectada por la exposición al plaguicida organofosforado 

clorfenvifos (Rickwood y Galloway, 2004) y al estireno, un compuesto aromático, presente en 

plásticos y resinas (Mamaca et al., 2005). A la vez, el deterioro de la estabilidad lisosomal de los 

hemocitos en M. edulis se ha relacionado con la bioacumulación de altas concentraciones de 

organoclorados (PCB, HCH) y a éteres difenilos polibrominados (PBDEs) (Baršienė et al., 2006), 

mientras que la reducción en la estabilidad de la membrana lisosomal en la glándula digestiva se 

relaciona con la bioacumulación de concentraciones elevadas de PCB así como de ΣDDT 

(Schiedek et al., 2006).  

 

En el presente estudio, la significativa menor estabilidad lisosomal de la membrana de los 

hemocitos de los mejillones de Astillero sugiere que estos mejillones se encuentran sometidos a 

un mayor estrés ambiental que los de Pte. Juárez y Castillo. Los resultados indican que los 

plaguicidas determinados en este estudio no tienen relación con las posibles alteraciones en la 

estabilidad lisosomal. Al igual que para FRAP, la estabilidad lisosomal de los hemocitos de los 

mejillones, no fue evaluada en el periodo de lluvias, lo cual dificulta su interpretación y no 

permite relacionarla con otras respuestas biológicas, al menos en la época de secas.  
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Las alteraciones biológicas a nivel sub-organismo por estresores ambientales usualmente se 

reflejan a nivel organismo en un incremento en el metabolismo aerobio, producto de un mayor 

requerimiento energético canalizado a reducir los efectos adversos de tales estresores. Así, el 

consumo de oxígeno, medida indirecta del metabolismo aerobio, refleja las reacciones que 

producen energía para cubrir las funciones globales del organismo y se considera una medida 

de integración sensilla que da cuenta de la condición fisiológica de los organismos (Fry, 1971).  

 

No obstante, en el presente estudio, las alteraciones biológicas observadas en M. strigata a nivel 

suborganismo no se reflejaron en la tasa respiratoria de los mejillones, con excepción de los 

organismos procedentes de El Castillo durante la época de secas, en los que la tasa respiratoria 

fue significativamente menor, si bien la reducción en el consumo de oxígeno no se correlacionó 

con la bioacumulación de los plaguicidas OCs y OFs. Nuestros resultados son similares a lo 

reportado en el mejillón Perna viridis en los que el consumo de oxígeno de los organismos no se 

modificó a pesar de los altos niveles de organoclorados y PCBs bioacumulados por los 

mejillones (Shuhong et al., 2005). De manera similar, Martín et al. (1984), no registraron 

variaciones en el consumo de oxígeno de M. edulis, trasplantado en 5 sitios de la Bahía de San 

Francisco con respecto a los mejillones del sitio de referencia, a pesar de que en los mejillones 

trasplantados se registraron concentraciones de Dieldrín, 5 y 10 veces mayores que las de los 

mejillones del sitio de referencia así como concentraciones muy elevadas de PCBs. Resultados 

similares se reportan en la misma especie trasplantada en gradientes de contaminación donde la 

tasa metabólica no se modifica a pesar de las diferentes concentraciones de metales, 

hidrocarburos y PCBs bioacumulados (Widdows y Johnson, 1988). Así mismo, el consumo de 

oxígeno en M. galloprovincialis no se modifica por la exposición de 7 días, a sedimentos 

contaminados con LAS (sulfonato alquilbenzeno lineal), (Marin et al., 1994). 

 

En contraste, Toro et al. (2003), reportan una correlación positiva y significativa entre el consumo 

de oxígeno del mitílido Choromytilus chorus y los organoclorados bioacumulados en tejido 

suave. Los autores mencionan que el aumento en la tasa metabólica puede obedecer al 

incremento en el gasto de energía metabólica producido por las elevadas concentraciones de los 

contaminantes en los tejidos de los bivalvos. 

 

Estudios en laboratorio también han demostrado la reducción significativa en el consumo de 

oxígeno por la exposición a contaminantes. Así, en P. viridis el consumo de oxígeno disminuye 
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por la exposición de 6 días al Zn y al Cd (Cheung y Cheung, 1995). En la misma especie se 

reporta una disminución de la tasa respiratoria conforme se incrementan las concentraciones 

externas de cloro (Masilamoni et al., 2002), comportamiento similar descrito en M. edulis y M. 

leucophaeata por la exposición al mismo contaminante (Rajagopal et al., 2005). 

 

Las discrepancias en los cambios en la tasa respiratoria de los bivalvos por efecto de los 

contaminantes pueden obedecer, por un lado a la diferencia especie-específica, o por el otro, al 

curso de la intoxicación como ha sido descrito para crustáceos por efecto del cadmio (Gaudy, 

1991). El autor propone dos fases de respuestas fisiológicas. En la primera fase, hay una 

demanda del incremento de ATP, relacionada con el incremento de la fosforilación oxidativa; 

éste incremento respiratorio puede ser considerado una respuesta de adaptación fisiológica a la 

contaminación (Relexans et al., 1988). La segunda fase es caracterizada por una reducción en la 

respiración debido a la incapacidad del organismo para responder a un incremento en la 

demanda de ATP; ello obedece al daño oxidativo en las membranas respiratorias, daño en el 

epitelio de las branquias durante la exposición a contaminantes o bien por inhibición enzimática 

(Bryan, 1971; citado en Gaudy, et al., 1991). 

 

Adicionalmente, la reducción en el consumo de oxígeno puede ser consecuencia de la 

disminución de la actividad en los organismos, relacionado con una reducción de la ingestión y la 

asimilación del alimento por la acción de los contaminantes o bien de la cantidad y calidad de 

alimento disponible (Gaudy et al., 1991). Esta reducción en los procesos alimentarios podría 

explicar la reducción en la tasa respiratoria de los mejillones provenientes del Castillo en el 

Estero de Urías. Acorde a los resultados de Piña (2007, com. pers), los mejillones que 

presentaron el menor campo de crecimiento, relacionado con las menores tasas de absorción 

del alimento ingerido y de eficiencia de asimilación del alimento ingerido, fueron precisamente 

los provenientes de Castillo (en un estudio conducido simultáneo al del presente trabajo). Esta 

reducción en la tasa de absorción del alimento y en la eficiencia de asimilación (Piña, 2007, com. 

pers.) podría a la vez explicar el comportamiento de la excreción nitrogenada de los mejillones 

provenientes de Castillo durante la época de secas, los cuales presentaron la menor tasa de 

excreción nitrogenada, aunque estos valores no difirieron significativamente de los mejillones de 

los demás sitios de estudio y época climática.  

 

De manera similar a nuestros resultados, se ha documentado que la disminución en la excreción 

nitrogenada en el crustáceo Leptomysis lingvura por efecto de 0.1 mg l-1 de Cd puede obedecer 
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a la reducción de la ingestión y la asimilación del alimento en condiciones de contaminación o 

incluso a la disminución en cantidad y calidad del alimento disponible para los organismos 

(Gaudy et al., 1991). La reducción en la excreción nitrogenada por efecto de la disminución en la 

tasa de absorción del alimento y asimilación del alimento ha sido también documentado en 

Mytilus edulis, relacionada con un incremento corporal de hidrocarburos y cobre (Widdows y 

Johnson, 1988) ó con una mayor bioacumulación de hidrocarburos poliaromáticos, PCBs, Pb, Tri 

y Di-butilin (Widdows et al., 1990). No obstante, en el presente estudio la excreción nitrogenada 

de Mytella strigata no se relaciona con la bioacumulación de los plaguicidas OFs y OCs. 

 

El efecto de los contaminantes sobre la excreción nitrogenada en los bivalvos es variable. A 

diferencia de los resultados obtenidos en el presente trabajo, la excreción nitrogenada en Mytilus 

edulis se incrementa, aumento relacionado con una mayor bioacumulación de Dieldrín y de 

PCBs (Martín et al., 1984). El incremento en la tasa de excreción amoniacal también ha sido 

reportada en Venus verrucosa expuesta a agua contaminada por el derrame del petróleo crudo 

en Kuwait (Axiak y George, 1987) y en P. viridis al ser expuestos a Zn y Cd (Cheung y Cheung, 

1995). Por otra parte, se reportan trabajos en donde la excreción nitrogenada no se modifica por 

el efecto de contaminantes como en Mytilus galloprovincialis expuesto a sedimentos 

contaminados con LAS (sulfonato alquilbenzeno lineal) (Marin et al., 1994) así como en el 

copépodo Nitrocra affinis por efecto de hidrocarburos de petróleo (Ustach, 1979) ó en los 

copépodos Pseudocalanus sp., y Calanus sp., por la exposición al cobre (Reeve et al., 1977). 

 

En los organismos amoniotélicos, incluidos los mejillones, la integración de la tasa respiratoria y 

la excreción nitrogenada en la razón atómica O:N es una medida de integración sencilla 

empleada para describir la naturaleza del sustrato metabolizado como fuente energética 

(Mayzaud y Conover, 1988). Ésta relación puede asociarse tanto con los requerimientos 

energéticos como con los efectos de las variables ambientales, incluidos los contaminantes, que 

modifican los procesos fisiológicos integrados en la razón, motivo por el cual ha sido considerado 

un indicador general de estrés (Widdows, 1978). En los bivalvos, el sustrato energético normal 

de los organismos se ha relacionado con el uso de carbohidratos, lípidos y proteínas, con 

valores de O:N usualmente mayores de 50 (Bayne, 1973a; Widdows y Johnson, 1988; Martín et 

al., 1984; Widdows et al., 1990; Widdows et al., 1980-1981). 

 

En el presente estudio, la razón atómica O:N no presentó variaciones estacionales tanto en la 

época de secas como en la de lluvias. Los valores obtenidos en los mejillones provenientes de 
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Castillo denotan una utilización de proteínas y lípidos (O:N entre 30 y 38) como sustrato 

energético en tanto que los valores de O:N obtenidos en Puente de Juárez y Astillero reflejan un 

cambio en el sustrato energético hacia el empleo estricto de proteínas (O:N < 20). El uso estricto 

de proteínas como sustrato energético en Mytella strigata proveniente de Pte. Juárez y Astillero, 

sugiere una condición de severo estrés nutricional como ha sido reportado para otros bivalvos 

marinos (Bayne et al., 1976; Bayne y Scullard, 1977; Widdows, 1978; Bayne et al., 1985; 

Tedengren y Kautsky, 1986; 1987). Cabe recordar que los mejillones procedentes de Castillo en 

la época de secas presentaron los niveles más bajos de excreción nitrogenada y de consumo de 

oxígeno, relacionados con una menor tasa de absorción y asimilación del alimento (Piña, com. 

pers.); ello sugiere que estos animales no cuentan con el sustrato energético del que 

normalmente disponen en el alimento, por lo que necesitan utilizar sus reservas lipídicas para 

obtener la energía necesaria para realizar sus funciones normales (acorde a los valores 

registrados de la relación O:N). Sin embargo ésta movilización de lípidos, podría a la vez dejar 

biodisponibles a los plaguicidas usualmente lipofílicos, ejerciendo su acción tóxica en los 

bivalvos. En consecuencia es probable que las funciones fisiológicas sean afectadas, resultando 

en un desbalance energético vinculado con las probables alteraciones fisiológicas que estén 

relacionadas con la incorporación y la eficiencia de asimilación del alimento suministrado por el 

ambiente. De acuerdo a Gaudy et al. (1991), éste desbalance es mayor cuando se incrementan 

las demandas metabólicas para reducir los efectos adversos de los contaminantes, acompañado 

de la reducción del suministro de la energía alimentaria o de la perdida de capacidad de 

asimilación del alimento. Lo anterior se evidencia aún más al calcular la energía requerida para 

el mantenimiento de los mejillones provenientes de Castillo (sumatoria de la energía canalizada 

a la respiración y la perdida en la excreción nitrogenada) (Lucas, 1996), los cuales presentaron 

la menor energía de mantenimiento (3.55 cal h-1 g-1 PS) en el periodo de secas, sugiriendo una 

severa limitación energética para su funcionamiento normal.  

 

Se sabe también que las variaciones estacionales de la proporción O:N también reflejan el 

arreglo metabólico por la demanda de nutrientes necesaria para sustentar la gametogénesis, 

presentando un marcado ciclo estacional (Widdows, 1978; Hawkins y Bayne, 1985; Kreeger, 

1993). En contraste, los valores de la relación atómica O:N registrados en el presente estudio en 

Mytella strigata no presentan variaciones estacionales, si bien en la época de secas ocurre la 

maduración gonádica de los organismos (obs. pers.; Estévez, 1975; Baqueiro y Aldana, 2000). 

Asimismo, sólo en los mejillones provenientes de Castillo la relación O:N da cuenta del empleo 

de proteínas y lípidos como sustrato energético, en contraste con el empleo estricto de proteínas 
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de los organismos provenientes de Puente Juárez y de Astillero. De tal manera la relación O:N 

no es un indicador de estrés adecuado durante la etapa de maduración gonádica de los 

mejillones periodo en el cual se pueden enmascarar los efectos de los contaminantes en los 

organismos. Resultados similares han sido descritos en Mytilus edulis por Bayne (1973a) y 

Widdows et al. (1980-1981).  
 

La alteración en la relación O:N por efecto de contaminantes ha sido descrita en diversos 

bivalvos. Así, en Perna viridis la exposición prolongada a concentraciones subletales de Cd 

ocasiona cambios en el sustrato energético, de valores en la relación O:N de 120 a niveles de 10 

en los organismos expuestos. (Cheung y Cheung, 1995). De manera similar, la exposición de 

Mytilus edulis a gradientes de concentración de contaminantes en la Bahía de San Francisco 

(Martín et al., 1984) y en la Bahía de Narragansett, Rhode Island (Widdows et al., 1980-1981) 

ocasionó cambios en el sustrato energético de los organismos, de valores normales de O:N 

relacionados con el empleo mayoritario de carbohidratos y menor de proteínas y lípidos, a 

valores relacionados con el uso estrictamente proteico para cubrir las demandas energéticas; 

éstas alteraciones en los sustratos energéticos se relacionaron con la acumulación de dieldrin y 

PCBs y de Ni e hidrocarburos poliaromáticos, respectivamente. En contraste, en el presente 

estudio el comportamiento de la relación O:N y los cambios en los sustratos energéticos no se 

correlacionaron con la bioacumulación de los plaguicidas OCs ni de los organofosforados en M. 

strigata reafirmando que la razón atómica O:N no es un índice adecuado en la evaluación del 

impacto por la contaminación de plaguicidas en los mejillones, al menos no bajo las condiciones 

en que se realizó este estudio. 

 

Si bien la evaluación en campo del efecto de los contaminantes en la biota acuática conlleva una 

elevada complejidad debido a la multiplicidad de variables involucradas, es el escenario real de 

la acción tóxica de los xenobióticos sobre los organismos (Galgani y Bocquené, 2000; Lagadic et 

al., 2000) aunque se dificulta el establecimiento de las causalidades entre los tóxicos y los 

efectos adversos producidos debido a los numerosos factores actuando sobre las respuestas 

biológicas (Widdows et al., 1980-1981). A pesar de ello, el presente trabajo confirma la valía de 

efectuar estudios en los que se considere la evaluación de múltiples biomarcadores a diferentes 

niveles de organización biológica relacionados con la cuantificación de los contaminantes en 

estudio. En el presente trabajo, los resultados obtenidos denotan que de los biomarcadores de 

exposición evaluados, las esterasas dan cuenta del impacto de la exposición in situ a los 

plaguicidas OFs en Mytella strigata. En contraste, la evaluación de los biomarcadores de efecto 
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de manera aislada no da cuenta clara del efecto de la exposición in situ a plaguicidas, lo que no 

descarta la posible influencia ejercida por otros contaminantes y/o estresores presentes en el 

sistema. Sin embargo la integración de las respuestas biológicas evaluadas a nivel de individuo 

reflejan la condición fisiológica global de los organismos aportando herramientas para analizar el 

estado de salud de los mismos. En éste sentido la integración de las respuestas fisiológicas 

(tasa respiratoria y de excreción nitrogenada) a través de los cambios en la energía de 

mantenimiento puede ser un indicador adecuado de la condición de salud de los mejillones, 

sobre todo si es posible relacionarla con funciones biológicas relevantes como reproducción y 

crecimiento.  

 

Los resultados obtenidos en el presente estudio, permiten sugerir que el mejillón Mytella strigata 

podría ser considerado un bioindicador adecuado de la contaminación en sistemas costeros por 

plaguicidas organofosforados. En ambientes fuertemente impactados por contaminantes, como 

es el caso del Estero de Urías, los estudios de ésta naturaleza deben de contemplar la 

periodicidad de los aportes (en éste caso anual) ya que en escalas de tiempo menores (ej. 

estacional) no se visualizan a nivel espacial los efectos biológicos de los xenobióticos. A la vez, 

los resultados sugieren que en el Estero de Urías, el mejillón Mytella strigata se encuentra sujeto 

a fuertes presiones ambientales entre ellas los plaguicidas, que pueden comprometer la 

estabilidad de las poblaciones y representar un riesgo potencial para el ecosistema. No obstante 

se requiere profundizar en los efectos de otros contaminantes presentes en el sistema como los 

metales pesados y los hidrocarburos poliaromáticos sobre Mytella strigata, así como en la 

validez de las relaciones de causalidad que sustenten la valoración del riesgo de la 

contaminación en las poblaciones de los mejillones y su probable impacto, en el ecosistema.  
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10. CONCLUSIONES. 
 
1. De acuerdo a los criterios de calidad sedimentaria y de toxicidad crónica para la biota 

béntica, el análisis químico de los plaguicidas OFs y OCs en los sedimentos y en los 

organismos, sugiere que estos xenobióticos representan un riesgo para las poblaciones de 

Mytella strigata y para la biota del sistema.  

 

2. Se observó un comportamiento estacional en la concentración de los plaguicidas en el Estero 

de Urías; los plaguicidas OCs fueron más abundantes en la época de lluvias, mientras que 

los OFs predominaron en la época de secas. No se registraron concentraciones de OFs en 

agua y sedimento, lo cual sugiere su rápida degradación; sin embargo, su acumulación en 

los mejillones sugiere un aporte constante al sistema lagunar, particularmente en la época de 

secas. 

 

3. No se observaron correlaciones entre las concentraciones de los plaguicidas en los 

sedimentos y los acumulados en los mejillones. No obstante los resultados sugieren que los 

mejillones actúan como integradores y reflejan la biodisponibilidad de los contaminantes en 

el medio externo. 

 

4. En Mytella strigata, a excepción de la actividad enzimática de las esterasas, no se detectaron 

correlaciones significativas entre las demás respuestas biológicas evaluadas y los 

plaguicidas OCs y OFs bioacumulados. 

 
5. Se comprueba que la actividad enzimática de las esterasas AChE y CbE son biomarcadores 

adecuados de la exposición in situ a organofosforados en los mejillones. La actividad 

enzimática disminuye conforme aumentan las concentraciones de los plaguicidas OFs 

bioacumulados en los organismos. En contraste a lo esperado, la actividad EROD en la 

glándula digestiva de M. strigata, no es un biomarcador adecuado de la exposición in situ a 

los plaguicidas OCs. Así mismo, no se detectaron relaciones de causalidad entre las 

respuestas biológicas a nivel sub-organismo y las evaluadas a nivel organismo. 

 

6. La evaluación individual de los biomarcadores de efecto tanto a nivel sub-organismo 

(concentración de proteína soluble en hemolinfa y músculo, estabilidad lisosomal y FRAP) 

como organismo (el consumo de oxígeno, la excreción nitrogenada y la relación O:N), no dan 

cuenta del efecto adverso en Mytella strigata de la exposición in situ a los plaguicidas. Sin 



CONCLUSIONES 

 

88 
 

embargo, la integración de los resultados obtenidos sugiere que durante la época de secas 

los organismos están sujetos a un mayor estrés ambiental, siendo los mejillones 

provenientes de Castillo los que presentan un mayor deterioro tanto a nivel bioquímico como 

fisiológico.  

 

7. Los resultados sugieren que el mejillón Mytella strigata es un bioindicador adecuado de la 

contaminación en sistemas costeros por plaguicidas organofosforados. 

 

8. El enfoque de la evaluación de biomarcadores múltiples en conjunción con el análisis químico 

de los contaminantes es una herramienta necesaria para establecer el riesgo potencial por 

efecto de los contaminantes en la biota de los sistemas lagunares-estuarinos. 
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11. RECOMENDACIONES. 
 
Los estudios de la evaluación en campo del efecto de contaminantes en ambientes 

impactados es de una elevada complejidad, ya que usualmente no es factible contar con 

sitios de referencia que permitan establecer tanto los “niveles base” de los xenobióticos en 

las matrices ambientales como los “valores normales” de las respuestas biológicas 

evaluadas en los organismos y discernir su grado de alteración por la exposición a los 

contaminantes. Una alternativa es efectuar estudios de depuración bajo condiciones 

controladas de laboratorio, considerando las condiciones óptimas para los organismos en 

estudio, que aporten información sobre los “niveles normales” de las respuestas 

biológicas bajo análisis, información que debe ser analizada con precaución, ya que no 

contempla la multiplicidad de variables ambientales que actúan en concierto en el medio 

natural. Asimismo, otra alternativa es utilizar organismos depurados, bien en el laboratorio 

o en el medio natural, y realizar estudios de transplante in situ para valorar el efecto de los 

tóxicos ambientales, para lo cual también es fundamental profundizar en el conocimiento 

biológico de la especie y de la dinámica del ecosistema en estudio. 

 

Es importante que para la evaluación de los biomarcadores de la exposición y del efecto 

de los tóxicos ambientales evaluados en el presente estudio así como de otros 

biomarcadores, se utilicen en futuros estudios organismos inmaduros o en su defecto, se 

realicen estudios sobre la influencia del estadio reproductivo de los mejillones sin la 

presencia de contaminantes a fin de evaluar las variaciones estacionales “naturales” de 

estas respuestas biológicas y su interacción con los tóxicos ambientales y discriminar los 

posibles efectos de la condición reproductiva de los organismos. 
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