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Resumen

El objetivo del proyecto experimental fue evaluar si la presencia de la materia organica disuelta en forma de acidos
himicos (AH) reduce el efecto toxico agudo del arsénico (As) mediante la determinacion de la concentracion letal
media (CLsg-36h) en diferentes escenarios de temperatura-salinidad (bajas, Gptimas y altas de crecimiento) sobre
juveniles de camardn blanco del Pacifico Zitgpenaeus vannamei Esto porque, en México en afios recientes se han
reportado en algunos sitios costeros como estuarios y lagunas, concentraciones de As en sedimentos y agua con
valores por arriba de los naturales y de los que recomiendan las agencias ambientales de gobierno para proteccidn
a la fauna, para la explotacion pesquera y usos recreativos. L vamrame) es una especie que se caracteriza por
soportar amplios cambios ambientales de temperatura-salinidad durante su ciclo de vida en dichos ambientes. Los
estuarios y lagunas costeras a su vez presentan elevada tasa de produccidn de carbono organico disuelto como los
gcidos huomicos (AH). A partir de estudios previos, los AH han demostrado su capacidad para reducir la toxicidad y
bindisponibilidad de varios metales pesados en algunas especies acuaticas. la concentracian experimental
promedio utilizada en este estudio fue de 384 mgAH L' determinandose como la concentracion de carbono
orgénico disuelto (COD) al inicio de las pruebas de toxicidad aguda.

Los resultados de Clsg-96h del As e intervalos de confianza (sefialados entre paréntesis) en presencia de AH fueron
coma sigue: en condiciones de crecimiento dptimas de temperatura y salinidad a 25°C-25 ups fue de 8.58 mgAs L
(780-9.57) y para las demés escenarios: a 20°C-I7 ups de 11.27 mgAs L™ (9.67-12.94), para 20°C-33 ups de 8.38
mghs L (7.84-9.8), para 30°C-17 ups de 764 mghs L' (B.80-8.5) y para 30°C-33 ups de 5.50 mghs L™ (3.45-
6.69). Se asumid que la principal forma inorganica arsenical a la que estuvieron expuestos |os juveniles de camardn
fue As™. La presencia de AH comerciales logré reducir significativamente la toxicidad del As en el escenario de baja
temperatura-salinidad (20°C-17 ups). En cambio al aumentar estas variables (30°C-33 ups) la reduccidn de la
toxicidad no es tan efectiva, debido posiblemente a una pérdida de la actividad para ligar al As. La condician menos
taxica frente al As en presencia de AH fue a 20°C-17 ups y la més |etal fue a 30°C-33 ups. En Ios escenarios de baja
temperatura-salinidad en donde hubo una mayor concentracian de AH esta se relaciono con una menor toxicidad
del As sobre los juveniles, en cambio, a una mayor temperatura-salinidad en donde hubo una menor concentracian
de AH, se obtuvo una mayor toxicidad del metaloide, por lo que es posible que los AH modifiquen indirectamente la
bindisponibilidad del As. Se observa que la concentracion de los AH durante las 96h de prueba fue disminuyendo
significativamente en los diferentes escenarios de temperatura-salinidad. La toxicidad del As en ausencia de AH
sobre |os juveniles, parece estar modulada por la salinidad pero solo a baja temperatura. En cambio la toxicidad del
As en presencia de AH, parece ser mas compleja y estar modulada por los siguientes efectos: la interaccion AH-
temperatura-salinidad y temperatura-salinidad-patrones de osmoregulacicn en los juveniles de camardn. En cuanto
a la sensibilidad al As™, los juveniles de / vamnamei mostraron mayor sensibilidad que otras especies de
crustaceos (i. e. cangrejos), pero son menos sensibles que otras especies pequeias (i. e. copépodos, anfipodos).
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I. Antecedentes

Arsénico en ambientes acuaticos, elemento traza: presencia, origenes y concentraciones

Dentro de la amplia gama de contaminantes que se presentan en los ambientes acudticos,
podemos encontrar a los elementos traza y los metales pesados. Los elementos traza son
elementos que estdn normalmente presentes en relativamente bajas concentraciones en agua,
suelos u organismos en el orden de partes por millén (mg L") o menos (Manahan, 2007) y
pueden ser o no esenciales para el crecimiento y desarrollo de plantas, animales y el hombre
(Pierzynski et al., 1994). Los elementos traza pueden volverse téxicos cuando superan ciertos
umbrales, lo cual depende de diversos factores como son: la especie bioldgica, tiempo y via de
exposicién, concentracién y forma quimica en el medio ambiente (Nriagu, 1993; Galan y
Romero, 2008). Asi un elemento traza esencial puede volverse téxico cuando rebasa la
concentracidon en que es necesario. Elementos traza y metales pesados como Ag, As, Cd, Cr,
Hg, Ni, Pb y Sn no tienen una funcién bioldgica conocida en animales, con efectos téxicos
incluso a baja concentracién (Soto-Jiménez, 2011). Sin embargo el arsénico (As) es considerado
actualmente como un elemento traza esencial, pues se utiliza a muy bajas concentraciones
como promotor de crecimiento en aves de engorda y ganado porcino (Alarcén, 2009). Se le
considera muy téxico cuando se supera cierto umbral y aumenta su biodisponibilidad en suelos
y ambientes acuaticos, facilmente movilizado por la actividad humana en proporciones que
exceden en gran medida la de los procesos geoldgicos (Galan y Romero, 2008).
Micronutrientes y metales pesados son dos términos que a veces se usan para describir
categorias de elementos traza, y no se deben usar en sustitucién de estos ultimos porque los
micronutrientes implican siempre que los elementos son necesarios para el organismo y
muchos elementos traza no son micronutrientes (Pierzynski et al., 1994). Respecto a los
metales pesados, sélo se consideran aquellos con peso atémico mayor que el hierro (55.8 g
mol™) o con una densidad mayor que 5.0 g cm? lo que excluiria a muchos elementos traza, sin
embargo el As por sus propiedades de metal y por la densidad (5.74 g cm?) de la forma sélida
alfa también entrarfa en la categoria de metal pesado (Pierzynski et al., 1994; Cervantes y
Moreno, 1999). Algunos metales pesados pueden ser esenciales o no para diversos
organismos, por ejemplo el hierro es esencial mientras que Cd y Hg no lo son (Manahan, 2007).
Otros términos que se pueden incluir son metales traza, microelementos, elementos menores,

trazas inorganicas, etc. (Pierzynski et al., 1994; Cervantes y Moreno, 1999; Schinitman, 2004).
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La presencia y origen de As en los ambientes acudticos ocurre por dos vias principalmente, por
via natural (por ejemplo, ascenso de fluidos magmaticos e hidrotermales, emisiones volcénicas
a la atmésfera, desorcidn y disolucion de minerales con As durante la meteorizacién), y por via
antropogénica con actividades como la mineria, procesos metallrgicos, combustién de
combustibles fdsiles, uso de plaguicidas y preservantes de madera (Tabla 1) (Eisler, 1988;

Armienta y Rodriguez, 2005; Galindo et al., 2005; Castro de Esparza, 2006).

Tabla 1. Principales fuentes de As naturales y por actividades humanas.

Natural Antropogénico
Vulcanismo, flujos de lava Explotacidn minera, drenajes dacidos de minas,
Lixiviados de jales mineros.
Géiseres, aguas termales Refinacion de metales y procesos electroliticos
Fumarolas Produccion de vidrio
Ventilas hidrotermales Curtido de pieles
Intemperismo quimico, fisico y biolégico Electrdnica

Disolucién de minerales, hidrdlisis, oxidacién | Desechos Industriales

Semiconductor y componente de circuitos vy
microchips en aparatos electrénicos: GaAs, InAs,
GalnAs, AlAs, GaAsP

Erosidn y desintegracidn de rocas Preservantes de madera Cu-Cr-As
Deposicidn atmosférica Empleo de plaguicidas-herbicidas a base de As
Incendios forestales Quema de combustibles fdsiles: petrdleo y carbdn

Petroquimica

Incendios forestales

Esmaltes ceramicos y pinturas

Aditivo coccidiostatico y promotor del crecimiento
en aves de engorda y ganado porcino

La contaminacién por arsénico estd asociada cominmente a cuerpos de agua subterranea
(agua dulce) debida a origen geoldgico, ya que el As se encuentra asociado con sulfuros y
6xidos en mas de 250 minerales, algunos tales como la pirita (FeS), arsenopirita (FeAsS),
escorodita (FeAsO, 2H,0), sulfuro (AsS), arsenolita (As,0;), cobaltita (CoAsS), nicolita (NiAs),
etc. (Smedley y Kinniburgh, 2002; Ravenscroft et al., 2009). El arsénico presente por via
natural en ambientes acuaticos es lixiviado, removido de los minerales y movilizado a los
cuerpos de agua mediante procesos atmosféricos (lluvia, viento, etc.) y por la disolucién de
minerales, como la disolucién reductiva de los éxidos de hierro, la desorcidn alcalina a pH > 8,
la sulfo-oxidacidn de la pirita y arsenopirita, y por la accion de aguas geotermales de elevada
temperatura sobre los minerales (Ravenscroft et al., 2009). Sin embargo, muchos sistemas

acudticos de agua dulce como los rios y sistemas de aguas subterraneas, con excepcion de los
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lagos, tienen conexién con los ecosistemas costeros, lo cual facilita el transporte del As hasta

estos ambientes.

Las concentraciones naturales o basales de As en la corteza terrestre y en suelos van desde 0.2
a 15 mgAs kg'(Nriagu, 1993; Eisler, 1988; Smedley y Kinniburgh, 2002) mientras que en el agua
marina van de 0.05 a 5 ugAs L"; en cuerpos de agua dulce subterrdnea no contaminados son de
0.5 a 10 pgAs L7, en rios son de 0.13 a 2.1 pgAs L7, en lagos van de 0.2 a 1.9 pgAs L' y en
estuarios son de 0.7 a 4 pgAs L' (Ferguson y Gavis, 1972; Eisler, 1988; Smedley y Kinniburgh,
2002). En cuerpos de agua subterranea sometidos a contaminacién natural y/o antropogénica,
los valores pueden fluctuar entre 10 a 5,000 pgAs L, en aguas con influencia geotermal se
pueden encontrar intervalos de 10 a 50,000 pgAs L7, en el drenaje de minas se pueden
encontrar valores por arriba de 850,000 pgAs L, mientras que en agua intersticial proveniente
de sedimentos marinos y de estuarios, se pueden encontrar valores desde 166 a 300 pgAs L'

(Smedley y Kinniburgh, 2002).
Contaminacion por As en ambientes costeros en México

En México a partir de la tltima década y en afios recientes se ha reportado un incremento en la
presencia de As en ambientes costeros como bahias y sistemas estuarino-lagunares por arriba
de los valores naturales en concentraciones que van desde 8-111 mgAs kg" en sedimentos y
0.0005-10.19 mgAs L" en la columna de agua. Algunos sitios en la costa del Pacifico, donde se
reportan concentraciones elevadas son por ejemplo la Laguna La Paz-Estero Zacatecas, en las
Lagunas Magdalena-Almejas, en la playa Santispac y en la bahia Concepcidn ubicadas en Baja
California Sur (Shumilin et al., 2001 y 2005; Leal-Acosta et al., 2010; Rodriguez-Meza et adl.,
2009). En la costa del Golfo de México, se ha detectado As en el estero Jacome, Tuxpan, Ver.,
donde las concentraciones elevadas de As se atribuyen a las descargas industriales que son
transportadas por el rio Tuxpan (Chavira, 2008). Es de mencionarse que la fuente de arsénico
en las regiones de Baja California Sur, como en bahia Concepcidn, es principalmente de tipo
geoldgico, por fluidos y depdsitos hidrotermales adyacentes a dichos sitios, y a la presencia de
rocas magmaticas y volcanicas que contienen pirita y arsenopirita. Por ejemplo, es posible
observar la afloracién de la Formacién Comondu, donde el As en algunas playas como la de
Santispac puede alcanzar concentraciones en sedimentos de hasta 1,650 mgAs kg (Rodriguez-
Meza et al., 2009). Otra regién donde se ha encontrado concentraciones de As que estdn

incrementandose ligeramente arriba de los niveles naturales es en la Bahia de Salina Cruz,
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Oaxaca, donde Gonzalez et al. (2010) reportaron 10.2 ugAs g" en sedimentos para una estacién
de muestreo cercana al puerto principal, esta concentracién, aunque no rebasa los niveles
naturales demostré mediante bioensayos de toxicidad aguda sobre Artemia franciscana, que
ejerce efecto tdxico sobre los organismos a las 48h de exposicidn. La bahia de Salina Cruz, se
ha visto negativamente afectada las ultimas décadas, debido al incremento constante de las
actividades de refinacidon de petrdéleo, al transporte maritimo y a derrames accidentales de
petrdleo crudo, ocasionando un aumento de las concentraciones de elementos traza, como el

As (Botello et al., 1998; Gonzalez et al., 2010).

La contaminacién por As en los ambientes costeros también ocurre debido al uso
descontrolado en la frecuencia y cantidad de aplicacién de herbicidas drganoarsenicales en
diversas dreas agricolas adyacentes a rios. Tales herbicidas como el metilarsonato monosdédico
(MSMA) y metilarsonato disédico (DSMA) todavia se comercializan bajo los nombres de
Citripol y Novansar usandose para abatir el crecimiento de pastos y malezas, previo al cultivo
de citricos, algoddn y cafia de azucar (CICLOPLAFEST, 2004). Este tipo de compuestos se
degradan en gran parte, pero la fraccion de elementos traza tales como el As, logra movilizarse

a través de arroyos, rios y sistemas de drenaje hasta llegar a los ambientes costeros.

Un factor para que los sistemas acudticos presenten una relativa facilidad a la contaminacién
deriva de su elevado poder disolvente para una amplia gama de productos de desecho, a la vez
que es un vehiculo excelente para el transporte de materiales de diverso origen; asi las aguas
superficiales y subterrdneas se convierten en el medio a través del cual se realiza el drenaje de
compuestos organicos e inorgdnicos ocasionados por causas naturales o antropogénicas
(Capé, 2007). En México para regular y controlar las descargas industriales, urbanas y agricolas
se ha creado un marco normativo que indica los niveles de metales pesados y la composicion
aceptable que deberian de tener las aguas residuales. Estas normas son: la NOM-001-
SEMARNAT-1996 y NOM-002-SEMARNAT-1996 que establecen los limites maximos permisibles
de contaminantes en las descargas residuales en aguas y bienes nacionales y en los sistemas
de alcantarillado, en las cuales se sefiala que el contenido de As proveniente de descargas
residuales no debe sobrepasar en rios y en aguas costeras los 0.2 mgAs L™ y en los sistemas de
alcantarillado no debe rebasar de 0.75 mgAs L como promedio diario. En cuanto al agua para
uso y consumo humano, proveniente de pozos y mantos fredticos, existe la NOM-127-SSA1-

1994 que sefiala el limite maximo permisible de 0.025 mgAs L.
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Los ecosistemas costeros, tales como los estuarios y lagunas, se caracterizan porque
presentan una relativa tolerancia y una gran capacidad de filtracién frente a diversos
contaminantes, esto gracias a sus caracteristicas bioldgicas y fisicoquimicas. Por ejemplo,
Foroughbakhch et al. (2004) estudiaron un componente biolégico como son los manglares de
la regién del Golfo de México entre Tampico y Veracruz, determinando que las franjas de
manglares juegan un papel muy importante en la fijacién de metales pesados como Cr, Cd y Pb,
ayudando como agentes biorremediadores en cuerpos de agua. A los humedales se les ha
denominado los “rifiones” de la Tierra, debido a su gran capacidad de filtrar y retener ciertos
contaminantes dentro de los ciclos quimicos e hidroldgicos, asi como por ser receptores de
aguas naturales o artificiales (Cervantes, 2007). Por lo que estos humedales y otros cuerpos
acuaticos, se convierten a su vez en depdsitos y reservorios de contaminantes que puede

generar alteraciones en la biota de estos ecosistemas.

Caracteristicas quimicas del arsénico en ambientes acuaticos

El arsénico (As) pertenece al grupo 5A de la tabla periddica con una masa atémica de 74.92, es
un elemento téxico para una gran diversidad de especies; clasificado como metaloide tiene
caracteristicas entre metal y no metal por lo que su comportamiento difiere de un elemento
metdlico (Galvdo y Corey, 1987). El As es considerado un elemento traza que se presenta en
ambientes acudticos y en suelos en formas quimicas diversas como los oxianiones (AsO,)
(Galan y Romero, 2008). En ambientes acuaticos predominan las caracteristicas de no metal y
forma mas facilmente aniones que cationes y presenta propiedades comunes con N y P,
especialmente con éste ultimo (Albores et al., 1997; Moreno, 2010). Presenta los estados de
oxidacién -3, 0, +3 y +5, pero los mas conocidos son +3 y +5, donde la toxicidad del As®* es 10
veces mayor que la del As®’. Las formas inorgdnicas generalmente son altamente tdxicas
respecto de sus formas organicas; por ejemplo, la escala de toxicidad del arsénico decrece en
el siguiente orden: arsina > As®>" inorgdnico > As®>" organico > As°" inorganico > As>* orgénico >
compuestos arsenicales y arsénico elemental (Castro de Esparza, 2006). Sin embargo, la
toxicidad de algunos organoarsenicales ha sido reevaluada recientemente, siendo que para
algunas especies animales (por ejemplo; mamiferos roedores) las especies quimicas tales
como el dcido monometil arsonoso MMA3" y el 4cido dimetil arsinoso DMA** han resultado ser
mas tdxicas que las formas inorgénicas +3 y +5 (Del Razo et al., 2004). Las especies quimicas

que existen de As en agua y organismos son muy diversas (Fig. 1).
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Figura 1. Especies inorgénicas y organicas de As mas comunes en ambientes acuéticos y en organismos; Acido
metilarsénico (MMA), Acido dimetilarsinico (DMA), Tetrametilarsonio catién (TETRA), Oxido de trimetilarsina
(TMAO), Arsenobetaina (AB), Arsenocolina (AC) y arsenoaztcares (Lépez, 1995; Burguera y Burguera, 1997;
Goessler y Kuehnelt, 2002).
Muchos compuestos de arsénico pueden disolverse en agua (Galvao y Corey, 1987; ATSDR,
2007). Las formas quimicas de As presentes en sistemas acudticos son los arsenitos (+3) y los
arsenatos (+5); pueden existir las formas As° y As*, pero son formas de menor importancia en
cuerpos de agua (Ravenscroft et al., 2009). El arsenito en soluciones acuosas es mas movil y
toxico que el arsenato, debido a su mayor solubilidad (Moreno, 2010). El dominio de cada
especie depende principalmente del pH y el potencial de oxido-reduccién (Eh) del ambiente
(Ravenscroft et al., 2009). Los arsenatos como: H;AsO°, H,AsO,, HAsO”, y AsO*, (con
constantes de disociacién de pKs, , ;= 2.2, 6.94 y 11.5, respectivamente) predominan en aguas
superficiales, con mas oxigeno disuelto y elevado potencial redox mientras que en cuerpos de
agua muy acida se encuentra la forma H;AsO°®,. En cambio, en cuerpos de agua con condiciones
reducidas, con bajo oxigeno disuelto y potencial redox, y/o con presencia de materia organica,
se presentan los arsenitos dominando las especies H;AsO%;, H,AsO’; y HAsO”; y AsO%; (pKs;,,, 5=
9.2, 14.22 y 19.22); estas formas también dominan en aguas subterrdneas (Mandal y Suzuki,
2002; Smedley y Kinniburgh, 2002; Ravenscroft et al., 2009). La proporcién de las especies
quimicas As®>* y As>* depende del pH y del Eh y se sabe que la forma As’* es mds estable
termodinamicamente (Le, 2002). Por ejemplo, Del Razo et al. (1990) encontraron una mayor
proporcién de As>* (93%) en muestras de agua de pozo subterrdnea de la Comarca Lagunera,
Coahuila, México; el pH del agua subterrdnea en general oscila entre 6.5 a 8.5 (Smedley y
Kinniburgh, 2002). En ambientes acuaticos dulceacuicolas y en agua subterranea, la proporcién
de ambas especies también dependen de la actividad biolégica como los microorganismos
presentes, la presencia de As®* puede ser mantenida en condiciones oxidantes por reduccion

bioldgica del As>*, de igual manera se pueden incrementar las especies organicas como MMA 'y
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DMA por reacciones de metilacidn catalizadas por actividad bacteriana (Smedley y Kinniburgh,
2002). En un ambiente acudtico bien oxigenado con pH de 6 a 9 se encontrarfan las formas de
arsenatos: H,AsO, y HAsO*, y en condiciones reductoras los arsenitos: H;AsO®%; y H,AsO™s,

(Figs. 2y 3) (Smedley y Kinniburgh, 2002).

ER (mV)

pH
Figura 2. Diagrama de especies quimicas del As en solucién acuosa pH-Eh (a 25°C y 1bar de presién)
(Smedley y Kinniburgh, 2002; Ravenscroft et. al., 2009).
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Figura 3. Porcentaje de a) arsenitos As*® (Eh muy reductor) y b) arsenatos As* (Eh muy oxidante)
en funcién de pH (Smedley y Kinniburgh, 2002; Ravenscroft et. al., 2009).

En ambientes marinos la especie quimica de mayor predominio es As>, en cambio As®" y otras
formas inorganicas se presentan en menos de 10% (Le, 2002). En mar abierto, por ejemplo, se
ha reportado la concentracién de As de 1.27-2.10 pg L, esto para el océano Atlantico en la
forma de HAsO?,, es decir, la especie As®>" a una salinidad de 35 ups (Clark, 1992). Las especies

quimicas de los elementos traza en cuerpos de agua, puede alterarse por el pH y el potencial
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redox, pero también por la temperatura, la fuerza idnica y la salinidad (Rainbow et al. 1993). A
diferencia de los contaminantes organicos, los metales pesados y elementos traza como el As
no pueden degradarse bioldgica o quimicamente en el ambiente una vez incorporados en las
cadenas tréficas, ocurriendo procesos tales como; bioconcentracién, bioacumulacidn,
biotransformacidn y biomagnificacién, tanto en vertebrados como invertebrados acuaticos
(Cervantes y Moreno, 1999; Kirby y Maher, 2002; Del Razo et al., 2004; Barrento et al., 2009).
Por lo anterior, es innegable que el As cuando llega a ser ingerido o captado por la biota, y
dependiendo de la especie animal, tiempo de exposicién, concentracién y forma quimica
presente, puede llegar a ejercer una serie de efectos dafiinos o téxicos en las poblaciones,

alterando la estructura y funcionalidad de los ecosistemas acudticos.

Efectos del As a nivel bioquimico en especies acuaticas

La tolerancia de los organismos marinos a la toxicidad de los elementos traza y metales
pesados, estd determinada tanto por la intensidad de la captacién de estos, como por la via de
absorcién, ya sea directamente por el agua o a través del tubo digestivo en el alimento
absorbido mientras que la sensibilidad a éstos es modificada por los estadios de desarrollo y
por la capacidad de adaptacién de las especies (Espina y Vanegas, 2005). La bioacumulacién de
elementos traza por arriba de determinadas concentraciones; afecta a los organismos
acuaticos que viven en los sedimentos y en la columna de agua, ocasionando disminucién de
las poblaciones, mortandad, cambios en la morfologia y modificaciones en el funcionamiento
de los principales drganos, alteraciones neuroldgicas, efectos cancerigenos y cambios en la
regulacién metabdlica o bien inhibicién de la actividad enzimatica, asi como alteracion en el
crecimiento y la reproduccidon (Paez-Osuna y Frias-Espericueta, 2001; Cervantes y Moreno,
1999). Pdez-Osuna y Frias-Espericueta (2001) sefialan que los drganos que mas captan metales
pesados en crustidceos peneidos son el hepatopdncreas, el musculo, las visceras y el
exoesqueleto.

En el caso del As, Ferguson y Gavis (1972) mencionan que As*" ejerce efecto tdxico en
organismos acudticos desde concentraciones de 1 hasta 45 mg L". Los contenidos de As total
en organismos marinos van de 1a 12 mg kg” en plantas y de 0.1 a 50 mg kg™ en animales segin
Ferguson y Gavis (1972). El As se presenta generalmente en organismos terrestres, marinos y

en plantas en sus formas orgdnicas metiladas como DMA, MMA y TMAO, trimetilarsina,
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arsenobetaina y arsenocolina. Estos son productos de biotransformacién cominmente menos
toxicos y provienen de la reduccién de las formas inorganicas As®* y As’* incorporadas. Por
ejemplo se ha encontrado en langostas y camarones valores de trimetilarsina de 200 mg kg
(Ferguson y Gavis, 1972). En general se conoce que los productos organoarsenicales son

mucho mas rdpidamente excretados que las formas inorgénicas (Mandal y Suzuki, 2002).

A nivel celular, en el citoplasma el As®* compite con el fosfato en las reacciones de
fosforilacidn, por ejemplo en la sintesis de ATP, pudiendo formar ADP-As altamente inestable
que altera el ciclo energético celular, desacoplando la fosforilacién oxidativa (Scott-Fordsmand
y Pedersen, 1995; Mandal y Suzuki, 2002). Mientras que As’’ tiene una alta afinidad por los
grupos tidles (-SH) de las biomoléculas (enzimas y proteinas) uniéndose facilmente, alterando
e inhibiendo sus funciones (Meharg y Hartley-Whitaker, 2002; Ventura-Lima et al., 2011). En
animales y en distintas especies vegetales se ha comprobado la complejacién de As** por
biomoléculas ricas en grupos tidlicos como la de glutatién (GSH) (Meharg y Hartley-Whitaker,
2002). Las enzimas de la familia glutatién S transferasa (GST) son una serie de moléculas
multifuncionales, que ayudan a la desintoxicacién de agentes contaminantes protegiendo a las
células, estas moléculas antioxidantes como glutatién (GSH) ayudan a proteger de dafio contra
especies reactivas de oxigeno (ROS), como radicales libres y peréxidos (Ventura-Lima et al.,
2011). Algunas otras moléculas a las cuales el As’* se une mediante enlaces -SH son las
proteinas cinasas activadas por mitégenos (MAPKs) que son una serie de proteinas de
regulacion muy importantes que responden a una gamma de estimulos; como el estrés
oxidativo celular, factores de crecimiento, proteinas tales como: ERKs, JNK o P38. Estas son
activadas por un determinado estimulo que desencadenan cascadas de respuestas implicadas
en la regulacién de la division celular (proliferacion, crecimiento y diferenciacién), y en la
muerte celular programada (apoptosis) (Ventura-Lima et al., 2011; Liu et al, 1996). Sin
embargo, son muy susceptibles de inducir un crecimiento descontrolado de células ante Ia
presencia de moléculas estresantes u oxidantes; asi la presencia de As afecta la cascada de
sefales de MAPKs generando un incremento de las sefiales, desérdenes y mutaciones que se
traducen en efectos cancerigenos (Ventura-Lima et al., 2011; Liu et al, 1996). Se conoce
también que As™ inhibe la enzima piruvato deshidrogenasa, alterando la produccién de ATP y
bloqueando el ciclo del acido citrico (Tseng, 2004). Sin embargo y como menciona Aposhian

(1989), el enlace con grupos -SH de la forma trivalente de As, puede representar una
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importante ruta de desintoxicacidn para los organismos. Otras enzimas que el As inhibe son:

piruvato oxidasa, S-amino oxidasa, colina oxidasa y transaminasa (Mandal y Suzuki, 2002).

Otro efecto importante que ejerce el As es el remplazo del fésforo en las moléculas de ADN
aunque esto sdélo se ha comprobado en bacterias del género Halomonadaceae y aun existe
polémica al respecto. Se conoce que en muchas especies el As ocasiona dafio en la sintesis y en
los mecanismos de reparacion del ADN, al generar ROS, los cuales interaccionan por ejemplo
con guanina alterando la estructura del ADN (Wolfe-Simon et al., 2010; Tawfik y Viola, 2011;
Flora, 2011; Mandal y Suzuki, 2002). En mamiferos se ha observado que las formas
organoarsenicales como MMA y DMA, las cuales son intermediarios del proceso de
biometilacidn, muestran una mayor citotoxicidad, genotoxicidad y poder de inhibicién de

enzimas que la forma inorgénica As** (Yamanaka et al., 2004).

En especies acuaticas los efectos téxicos que ocasiona el As, tienen que ver con la alteracién a
nivel celular del balance en la produccién de moléculas prooxidantes y con la actividad
antioxidante, resultando finalmente en un estrés oxidante; asi por ejemplo, algunos de los
efectos mds importantes de los que se ha encontrado evidencia experimental ante una
exposicién con As®>" son: un incremento de la citotoxicidad en lineas celulares de peces, estrés
oxidativo, disminucién y modulacién de la actividad antioxidante y enzimatica en higado de
pez dorado Carassius auratus, del pez Clarias batrachus y en el poliqueto Laoenereis acuta
(Wang et al., 2004; Bagnyukova et al., 2007; Seok et al., 2007; Ventura-Lima et al., 2009b), asi
como estrés oxidativo por As>* en diferentes tejidos de la carpa comun Cyprinus carpio
(Ventura-Lima et al., 2009b; Bhattacharya y Bhattacharya, 2007; Ventura- Lima et al., 2007 y
2011). También se ha observado incremento de la respuesta antioxidante en branquias del pez

zebra Danio rerio expuesto por dos dias a As>* (Ventura-Lima et al., 2009a).

En peces como el pez zebra Danio rerio, el As induce la formacién de microntcleos en células
sanguineas de las branquias, provoca dafio neuromotor, lipoperoxidacién en branquias,
lesiones en rifiones como fibrosis, disminucién de la produccién de eritrocitos y hemoglobina,
cambios histoldgicos, reduccidn de la capacidad de transporte de oxigeno, menor porcentaje
de huevos viables, efectos teratogénicos como malformaciones en columna y efectos
carcinogénicos (Baéz-Ramirez et al., 2004; Prieto-Garcia et al., 2006). Los efectos del As sobre
algunos moluscos han sido investigados por Diniz et al., (2008) quienes estudiaron por 28 dias

la toxicidad de As a concentraciones crecientes y la capacidad de regulacion en el molusco
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bivalvo Corbicula fluminea, encontrando una acumulacién de forma gradual de granulos de As
en el tejido del tracto digestivo y una mayor produccién de metalotioneinas como mecanismo
de desintoxicacién. Unlii y Fowler (1979) encontraron que un incremento de la temperatura
aumenta la incorporacién y excrecidon de As del medio en el mejilléon de aguas estuarinas
Mytilus galloprovincialis. En relacién al efecto de la salinidad, observaron que a 19 ups el As se
acumuld tres veces mas que a 38 ups, la talla también influyd en la acumulacién, observdndose

que los mejillones de menor talla acumularon mucho mas As que los ejemplares de mayor talla.

En crustdceos como en el cangrejo Somanniathelphusa pax el As®* (10 ug L") ejerce alteraciones
en la capacidad de reproduccidn, en el desarrollo de las gdénadas, disminucidon de la
vitelogénesis y acumulacién en hepatopdncreas (Yamaguchi et al., 2008). Otros investigadores
como Madsen (1992) evalué cambios metabdlicos y los efectos téxicos del As®* en el cangrejo
Crangon crangon observando que la sobrevivencia se vio afectada a concentraciones por arriba
de 25 mgAs L; los individuos pequefios con pesos entre 0.5 a 0.29 g fueron menos tolerantes
que los sujetos de talla mediana y grande (0.5 a 0.59 g y 0.8 a 0.89 g respectivamente)
expuestos a una concentracién de 50 mgAs L". En cuanto a los cambios metabdlicos por
ejemplo, el metabolismo de rutina disminuyd en relacién directa a la talla de los organismos,
las concentraciones de glucosa en hemolinfa, glucégeno en musculo, no cambiaron y las de
fosfato de adenilato se mantuvieron constantes durante los experimentos con la exposicidn al
As>* (Madsen, 1992). Los crustadceos mds jévenes, como en cangrejos de la especie Cherax
destructor pueden incorporar mds As que los adultos, debido a que crecen con mayor rapidez y
son capaces de eliminarlo por el exoesqueleto mediante el proceso de ecdisis (Williams et al.,

2008).

En crustdceos, los elementos traza generalmente modifican el metabolismo de las proteinas,
los mecanismos de osmorregulacion, también por ejemplo alteran la actividad de diversas
enzimas tales como la acetilcolinesterasa, relacionada con el funcionamiento del sistema
nervioso (Camacho-Sanchez, 2007). Sin embargo las especies acudticas han desarrollado
estrategias de regulacion, tolerancia y desintoxicacion frente al efecto adverso de los metales
pesados como el arsénico. Algunos ejemplos son, la biotransformacién y metilacion del As
hacia formas organicas, la induccién de metalotioneinas (MTs), la formacién de grénulos o
precipitados insolubles, el almacén o inactivacién del metal en estructuras lisosomales o

vacuolas, de forma que se reduce su concentracién en forma libre o idnica en la célula (Reyes-
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Gil, 1999; Ahearn et al., 2004), mientras que otros autores han encontrado un aumento de la
frecuencia de muda y una mayor concentracién de As en el exoesqueleto en comparacién con
el tejido muscular de algunos crustdceos como en Lysmata seticaudata, proceso que
posiblemente ayude a desintoxicar el As incorporado previamente (Fowler y Unlii, 1978). En
especies dulceacuicolas se han reportado bajas concentraciones corporales de As; en cambio,
se reportan mayores concentraciones en organismos marinos, lo cual de acuerdo a Clowes y
Francesconi (2004) puede deberse a la mayor capacidad de acumulacién de As de los animales
marinos la cual puede ser modulada por factores abidticos como la salinidad. Segun estos
autores, a partir de estudios de incorporacién a 10 dias y de eliminacién a 20 dias de As a
diferente salinidad (32, 24 y 16 ups) en mejillones de Mytilus edulis (probando con una sustancia
igual a la arsenobetaina), encontraron que esta forma organoarsenical, conocida como
arsenobetaina, se incorpora a mayor salinidad (32 ups) y que la eliminacién a los 20 dias fue
mayor a una menor salinidad (16 ups) comparado con 24 y 32 ups, por lo que Clowes y
Francesconi (2004), sefalan que la arsenobetaina a una mayor salinidad presenta una funcién
comparada a la de un osmolito o ion orgdnico implicado en la regulacién del volumen celular
(por ejemplo; aminoacidos como la glicina, alanina o prolina), esto es posible porque ademas,
la arsenobetaina tiene una baja toxicidad para los mejillones y otras especies en general,

funcionando como una respuesta adaptativa al medio ambiente enriquecido con As.
Diversidad y caracteristicas ambientales de los sistemas estuarino-lagunares de México

México tiene una gran diversidad de ambientes costeros; debido en parte a la extensa zona
litoral con aproximadamente 11,592.77 km, de los cuales 1, 567, 300 ha (hectareas) son areas
estuarinas; el Pacifico posee 892,000 hay el Golfo de México 674,500 ha (Contreras, 1985). De
las 32 entidades federativas, 17 estados presentan zona costera, con aproximadamente 62
bahias (14,043.43 km?), 19 estuarios (293.42 km?), 164 lagunas (13,119.83 km?), 361 esteros (1,112
km?), 1,441 albuferas (2,150.7 km?), y una superficie de marismas aproximadamente de

18,087.89 km’ (Ortiz y De la Lanza, 2006).

Los sistemas estuarino-lagunares presentan fendmenos fisicos, quimicos y biolégicos muy
importantes, algunas como son: mezcla de agua dulce y salada, aporte constante de nutrientes
provenientes de la zona terrestre, entrada de organismos provenientes del mar (tal como el
camaron blanco del Pacifico Litopenaeus vannamei), elevada diversidad y adaptabilidad a los

cambios ambientales por parte de las especies residentes y/o que estan de visita temporal,
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donde se pueden encontrar desde; protozoos, zooplancton, fitoplancton, macréfitas
acuaticas, drboles de mangle, algas, peces, crustaceos, moluscos, insectos, reptiles, anfibios,
aves y mamiferos (Contreras, 1985; Gomez y Flores, 2003). Los parametros fisicoquimicos que
tienen gran variabilidad en estos sistemas son la temperatura, salinidad, oxigeno disuelto y el
pH, en general predominan los fondos lodosos, con sedimentos finos, hay una alta turbidez y
la topografia es irregular (Carbajal y Chavira, 1985). Las variaciones de temperatura y salinidad,
pueden alcanzar varias unidades, tanto diurnas como estacionales, por ejemplo, variar desde
28.9°C a 32.5°C y de salinidad desde 1.3 a 65.3 ups (Pantaledn-Lépez, et al., 2005). Respecto al
oxigeno disuelto, este pardmetro tiene una marcada variacidon espacial y temporal, por
ejemplo, De la Lanza et al. (2008), encontraron en la laguna de Tres Palos, Guerrero, en época
de lluvias un contenido de oxigeno disuelto de 19.9 mg L™, en cambio en secas un contenido de
4.3 mg L a nivel superficial, pero también encontraron una severa disminucién respecto de la
profundidad con valores de 0.3 hasta 1.5 mg L. Las variaciones de pH pueden ser muy
marcadas; por ejemplo en estuarios puede variar desde 7 a 7.5 en las zonas con aporte de agua
dulce y entre 8 a 8.6 en las zonas mds cercanas al mar; en cambio, en lagunas costeras del
Golfo de México se han encontrado variaciones desde 6 a 8.5 si bien en el mar el pH
permanece mas constante, alrededor de 8 a 8.2 (Libes, 1992; Ohrel y Register, 2006; Flores-
Baca, 2010). El pH que se registra en los sedimentos en lagunas costeras puede variar desde

7.35 a 8.9 y en ocasiones bajo condiciones muy andxicas (Flores-Baca, 2010).

El tipo de clima y el régimen de precipitacidn pluvial determinan cambios de temperatura y
salinidad; sin embargo la morfologia de la cuenca, el tipo de sedimento, la presencia de rios,
arroyos, la vegetacidon acudtica, también contribuyen a las variaciones de temperatura,
salinidad y oxigeno disuelto (Contreras, 1985). La variabilidad de los pardmetros fisicoquimicos
de los ambientes costeros puede contribuir a modificar la biodisponibilidad de los elementos
traza, entre estos al As, aumentando la probabilidad o el riesgo de ser incorporados en los
sistemas bioldgicos. Sin embargo, el tipo y naturaleza del sedimento en estos ambientes puede
contribuir a la retencidon de los contaminantes. Se ha demostrado que los arsenatos son
rapidamente absorbidos por los sedimentos ricos en hidréxidos y dxidos de Fe, Al y Mn lo que
reduce su capacidad, velocidad de percolacién y disponibilidad para los sistemas bioldgicos
(Barrachina et al., 1995). En sedimentos de lagunas, las fracciones de arena y limo muestran

capacidad de adsorcion reducida, mientras que las arcillas adsorben mejor los arsenatos por
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tener cationes adsorbidos en su superficie como Ca*, Mg*’, AP"y Fe’* (Barrachina et al., 1995).
Los hidréxidos de Fe adsorben arsenatos en soluciones acuosas a un pH 7.9-8.2 (Romero et al.,
2004). También sedimentos ricos en calcita o carbonatos son un control natural en la movilidad
y especiacion de este metaloide. Goldberg y Glaubig (1988) encontraron que el As se adsorbe
sobre calcita a un pH alrededor de 10, y Romero et al. (2004) demostraron en sedimentos ricos
en calcita en la zona de Zimapdn, Hidalgo, una adsorcién de 98% para el As°* a un pH de 10.5 a

10.8.

Importancia del carbono organico disuelto y de las sustancias himicas en los sistemas

estuarino-lagunares de México: fuentes, concentraciones y estructuras quimicas

Un aspecto importante que caracteriza a las zonas costeras y en especial a los sistemas
estuarino-lagunares y humedales, es la riqueza en materia organica disuelta. Especificamente
los humedales de manglar, marismas, estuarios y lagunas, presentan una elevada produccidén
primaria durante gran parte del afio, caracteristica que los hace muy importantes para la
productividad y diversidad de la zona costera. Se ha registrado que estos sistemas en general
pueden producir de 170-1,700 g m”afio” de materia vegetal como hojarasca (Wafar et al., 1997;
Arreola-Lizarraga et al., 2004); por ejemplo, la productividad de hojarasca en humedales de
manglar puede llegar a 2,610 kg (peso seco) ha” afio” en Quintana Roo (Navarrete y Oliva-
Rivera, 2002). Esta productividad se refleja en un abundante aporte de materia orgénica que
es susceptible de ser degradada hasta carbono orgénico disuelto (COD) y particulado (COP)
(Gonzalez-Farias y Mee, 1988). El carbono orgdnico disuelto se origina a partir de la
descomposicion de plantas, animales y los productos de excrecidn de estos y sus principales
componentes son; proteinas, aminodcidos, péptidos, hidrocarburos, carbohidratos, lipidos,
vitaminas y compuestos himicos (Wetzel, 1975; McKnight y Aiken, 1998). En los ambientes
costeros la disponibilidad de COD y COP estd influenciada por diversos factores; por sus
origenes, composicion, presencia de nutrientes, accion microbiana, hidrodinamica del cuerpo
de agua, geomorfologia. Dentro de estos se pueden mencionar la estacionalidad, la mezcla de
la columna de agua, la velocidad y direcciéon del viento, asi como, la marea junto con la
corriente que esta produce, que en conjunto determinan la disponibilidad del COD y COP, que
potencialmente puede ser alimento para los organismos filtradores bentdnicos (Smaal y Haas,

1997). La alta productividad primaria en forma de carbono COD y COP de los ecosistemas de
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manglar se debe por ejemplo, a la gran disponibilidad de nutrientes provenientes de los rios y
escurrimientos terrestres y al efectivo reciclamiento de estos durante los procesos de
mineralizacion microbiana (Mee, 1978; Nixon, 1981). Gran parte del humus terrestre, definido
como el producto de transformacién de los residuos de plantas y animales (Kononova, 1966;
Hayes et al., 1989), también es exportado a los ecosistemas costeros, por diversos factores
fisicos, como la lluvia, el viento, arroyos y rios. En ambientes acudticos la suma de los valores
de COD y COP es decir carbono organico total (COT), asociada a la materia inerte “no viva”, es
mayor que la biomasa viva (Rolddn y Ramirez, 2008). La fraccién mayoritaria de COD estd
constituida casi en su totalidad (entre 50% a 90%) por los compuestos himicos tanto en forma
disuelta y coloidal (Mastrangelo et al.,, 2005; Rolddn y Ramirez, 2008). Otros autores
mencionan que los compuestos himicos o sustancias hiimicas (SH) estdn en concentraciones
hasta en un 80% del COD, en los sistemas estuarino-lagunares, y en algunos sitios tienen una
marcada variacién estacional incrementandose en épocas de lluvias (Gonzélez-Farias y Mee,
1988). Las SH son una serie de compuestos organicos, de colores oscuros y marrones, de
elevado peso molecular, de caracter acido y estructuras quimicas complejas, formados por
reacciones inespecificas de sintesis y polimerizacién microbianas a partir de proteinas, lipidos,
carbohidratos y ligninas (Fig. 4) (Wetzel, 1975; Stevenson, 1994). Las principales fracciones que
constituyen a las SH son los acidos fulvicos (AF), los acidos himicos (AH) y la humina
(Stevenson, 1994). La principal fuente de las SH es la materia vegetal de origen aldctono y
autéctono (como frutos, hojas, ramas, troncos, plantas fibrosas ricas en taninos, ligninas,
celulosas, etc.). Esta se degrada por accion de agentes fisicoquimicos y biolégicos,
descomponiéndose en detritus y remineralizandose hasta constituyentes monoméricos,
principalmente como fenoles, taninos, ligninas, que experimentan una repolimerizacidn
(proceso de humificacién por accién enzimatica bacteriana) en la cual se forman las principales
fracciones de las SH (Fig. 4) (Wetzel, 1975; Stevenson, 1994). Otras fuentes importantes de SH

son las macrdfitas acudticas y el fitoplancton (Roldan y Ramirez, 2008).
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Figura 4. Fuentes principales de sustancias hiimicas.

En ambientes costeros se ha observado que la mayor concentracién de SH es debido al mayor
aporte de lignina con una floculacién y depositacidon del complejo resultante entre los limites
de mezcla del agua dulce y marina, ademds de que existe una recombinacién de materiales
aléctonos y autdctonos de diferente naturaleza; también las SH marinas son altamente
autigénicas, ya que tienen escasa influencia de vegetacidn lignulolitica o de transiciéon (De la
Lanza, 1990). La concentracién de carbono orgénico, sustancias humicas y dcidos himicos en

diversos ambientes acudticos es variable (Tabla 2).

Tabla 2. Concentraciones de carbono organico disuelto (COD), sustancias himicas (SH) y acidos
hdmicos (AH) en diferentes ambientes acuaticos.

coDp (mgL")/ SH (mgL")/ AH (mgL")/ Referencia
Ambiente Ambiente Ambiente
0.1-2.0 0.03-0.6 - (Thurman, 1985)
Agua marinay Agua marinay
subterrdnea subterrdnea
1-10 0.5-4.0 - (Thurman, 1985)
Rios Rios
1-50 0.5-40 - (Thurman, 1985)
Lagos Lagos
1-100 - - (Steinberg et al., 2006)
Lagunas costeras
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Cont. Tabla 2.

160-300 - (Suhett et al., 2004; Blodau
Lagunas costeras etal., 2004)
0.5-100 1-3 - (Tipping, 2002)
Arroyos, Rios y Lagos Lagos
0.5-1 - - (Tipping, 2002)
Mar abierto
0-6.72 0-16 - (Mastrangelo et al., 2005)
Aguas Naturales Aguas Naturales
- 0.03-0.6 - (Ephraimy Allard, 1997)
Agua marinay
subterrdnea
- 0.5-4.0 - (Ephraimy Allard, 1997)
Arroyos, rios y lagos
- 10-30 - (Ephraimy Allard, 1997)
Marismas, pantanos y
ciénagas
2-25 - - (Keskitalo y Eloranta, 1999)
Aguas templadas,
Pantanos y humedales
0.63-0.98 - 29-105 pg Humicos L™ (Harvey et al.,1983)
Mar abierto 223-754 pg Fulvicos L
Mar abierto
- 17.2-79 - (Gonzélez-Farias y Mee,
Agua de Estuario 1988)
- 44.7-52 - (Gonzalez-Farias, 1985)
Agua de Estero
- - 3-300 (Musani et al., 1980)
Sedimento marino
- - 0-150 (Flores-Verdugo et al.,1990)
Agua de Estuario
- - 0.3-17.4 (Particulado) (Hair y Bassett, 1973)
0.2-2.3 (Disuelto)
Agua de Estuario
- - 2.6-44.1 (Moreno-Arbelaez y
Lagos Tropicales Ramirez-Restrepo, 2010)
- - 30 (Imai et al., 2009)
Bahia
- - 150-200 (Poutanen, 1986)
Sedimento marino
- - 0.5-50 (Stackhouse y Benson,
Arroyos y lagos 1988)
- 0-10 - (Glover y Wood, 2004)
Aguas Naturales

En cuanto a la estructura quimica, las fracciones de acidos himicos y humina contienen un
esqueleto de carbono con un elevado grado de aromaticidad y con un alto porcentaje de peso
molecular incorporado en grupos funcionales, la mayoria de los cuales contiene oxigeno. Las
SH en conjunto en fase disuelta, presentan caracteristicas hidrofilicas, consisten de particulas
globulares con carga negativa en su superficie debida a la ionizacidn de grupos funcionales

acidos como los carboxilos. El peso molecular medio va de 500 a 5,000 Daltones (Da) para la
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fraccién de acidos fulvicos y de 3,000 a 1,000,000 Da para AH y humina (Stevenson, 1994). La
composicidn elemental de la mayoria de las sustancias himicas estd dentro de los siguientes
intervalos: C 45-55%; O 30-45%; H 3-6%; N 1-5% y S 0-1% (Manahan, 2007). Los principales grupos
funcionales que contienen las SH son grupos &cidos (carboxilo, enol, hidroxilo fendlico y
quinonas), grupos neutrales (alcoholes, éter, cetona, aldehido y ésteres) y grupos basicos
(aminas y amidas). Los AF, por ejemplo, presentan mayor contenido de oxigeno, azufre y de
grupos funcionales como carboxilos y alcoholes (Tabla 3).

Tabla 3. Composicién elemental (% en peso) de las principales fracciones de sustancias humicas:
acidos humicos (AH) y acidos fulvicos (AF) (Tomado y adaptado de Schnitzer, 1978).

Elemento AH AF
C 53.6-58.7 40.7-50.6
H 3.2-6.2 3.8-7.0
N 0.80-5.5 0.9-3.3
0] 32.8-38.3 39.7-49.8
S 0.10-1.5 0.10-3.6
Grupos Funcionales (meq g”) AH AF
Grupos Acidos en Total 5.6-8.9 6.4-14.2
Acidos carboxilicos (COOH) 1.5-5.7 5.2-11.2
Fenoles (Ar-OH) 2.1-5.7 0.30-5.7
Alcoholes (OH) 0.20-4.9 2.6-9.5
Quinona/Cetona (C=0) 0.10-5.6 0.30-3.1
Metoxilo (OCH;) 0.30-0.80 0.30-1.2

Un esquema que puede ayudar a conocer las propiedades y predecir las interacciones de las SH

en el medio soluble es el que propone Cuesta (1994) (Fig. 5).

I sSuUsSTANCIAS HUMICAS ]

solubles en acido insclubles en acido insolubles en acido
solubles en alcali solubles en alcali insclubles en alcali
[ACIDOS FULVICOS ] [ AcCIDOsS HUMICOS ] [ HUMINA ]

disminuye peso molecular
disminuye la concentracidn en carbono
= aumenta el contenido en oxigeno
aumenta la acidez y CIlIC

- disminuye el contenido en nitréggeno-

Figura 5. Caracteristicas y propiedades fisicoquimicas de las sustancias hiimicas. CIC es la
capacidad de intercambio iénico (Tomado de Cuesta, 1994).
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Las propiedades fisicoquimicas de las sustancias hiimicas pueden explicarse por las variaciones
en el peso molecular, tipo y nimero de grupos funcionales y el grado de condensacién de sus
estructuras (Gara, 2008). Mientras que el comportamiento fisicoquimico de las SH y sus
fracciones respectivas puede verse alterado por diversos factores tales como cambios de pH,
temperatura, fuerza iénica del solvente, presencia de iones, compuestos organicos diversos y
de su misma concentracién en disoluciones (Stevenson, 1994; Gara, 2008; Conte y Piccolo,
2002). En soluciones acuosas la estructura macromolecular secundaria de los AH también es
muy importante en la adsorcién y asociacién con diversos compuestos presentes (Gara, 2008).
A partir de estudios fisicoquimicos con SH y AH, se ha encontrado que estas moléculas
adoptan una estructura en espiral encogida con el incremento de pH o bien con la disminucidén
de la fuerza idnica (Conte y Piccolo, 2002). Mientras que en condiciones de baja fuerza iénica,
alto pH o baja concentracion de materia orgdnica disuelta, los AH se presentan como
moléculas extendidas, lineales, flexibles y de alto peso molecular (Gara, 2008; Warwick et dl.,
2001). Mientras que en condiciones de alta fuerza idnica, bajo pH y alta concentracién de
materia organica, se forman esferas globulares compactas, también con el aumento de la
fuerza idnica, el radio de los coloides disminuye (Gara, 2008; Warwick et al., 2001). También se
conoce que el aumento de temperatura genera un enrollamiento intramolecular de los AH,
que resulta en estructuras micelares mas rigidas, asi para diversos compuestos organicos las
constantes de asociacion con las SH aumentan al disminuir la temperatura (Engebretson y von

Wandruszka, 1994; Gara, 2008).
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Las SH y AH: funciones ambientales e interacciones con los elementos traza y metales
pesados

Las funciones ambientales que se adjudican a las sustancias humicas en los ambientes
acuaticos son muy diversas, son una fuente constante y reservorio de carbono que sedimenta
en los ambientes terrestres y acuaticos; ayudan a la movilizacién y concentracion de nutrientes
en la cadena tréfica; en ambientes terrestres ayudan a retener minerales, el calor y la
humedad; ayudan a un mejor intercambio catidénico con los sistemas bioldgicos vegetales y
acttian como un buffer impidiendo cambios de pH abruptos en los suelos (Stevenson, 1994).
En ambientes acudticos funcionan como transportadores y concentradores de sustancias
minerales, ademas movilizan agentes xenobidticos de origen organico e inorgdnico y actdan
como agentes oxidantes o reductores segun las condiciones ambientales modificando la
toxicidad de las sustancias xenobidticas (Stevenson, 1994). Bittner (2007) y Cuesta (1994)
clasifican los diversos efectos de las sustancias himicas en efectos indirectos y directos. Los
primeros se refieren a que las sustancias humicas interactian con el medio externo, por
ejemplo, formando enlaces complejos, quelando minerales, disminuyendo la permeabilidad a
determinados nutrientes o incrementando la capacidad de intercambio catiénico. En cambio
los efectos directos se refieren a cuando las macromoléculas de SH se absorben dentro del
tejido (vegetal o animal) resultando en determinados efectos benéficos o no para el

organismo.

De la Lanza (1990) sefiala que las SH son importantes en la quelaciéon de metales traza
especialmente en el ambiente marino, los estuarios y lagunas, las cuales reciben grandes
cargas de materia orgdnica particulada y disuelta procedentes del sistema terrestre aportado
por escurrimientos. Asi es probable que el contenido de SH sea importante en la regulacién de
metales traza, lo que a su vez determina una mayor productividad primaria en dichos sitios,
pues los metales traza son indispensables para los organismos que inician las cadenas trdficas.
Diversos trabajos sobre las SH y AH en ambientes acudticos sefialan la cualidad natural de
éstas, de acarrear sustancias xenobidticas y de captar y quelar metales disueltos y otros
compuestos diversos, reduciendo su biodisponibilidad y toxicidad, como en el caso de Aly Cu
en peces (Stevenson, 1994; Steinberg et al., 2008). En ambientes acuaticos las SH pueden
reaccionar con una gran variedad de metales para formar complejos érgano-metdlicos que
pueden ser muy solubles, estables o bien precipitarlos (Abate y Masini, 2005). En general la

absorcion y complejacion de las SH aumenta con el incremento de pH pero esto depende del
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tipo y cantidad de grupos funcionales que tengan las sustancias himicas; también el grado de
polimerizacién de éstas puede influir en esta capacidad de interaccionar con los metales del
medio acudtico (Abate y Masini, 2005). La reactividad de las SH y sus efectos estan
estrechamente relacionadas con el tipo y concentracion de los grupos funcionales
constitutivos, por ejemplo los AF presentan mayor cardcter acido por contener carboxilos y
fenoles y en los AH la mayor parte del oxigeno se encuentra formando parte del nicleo o
estructura central, con uniones éter o éster (Stevenson, 1994). Se sabe, ademds, que en
general la materia orgdnica disuelta y particulada de los ambientes costeros y marinos influye y
ejerce un control muy importante en los ciclos biogeoquimicos de los diversos elementos de la
corteza terrestre, reduciendo o aumentando la biodisponibilidad de elementos traza, y

modificando su especiacién quimica (Stevenson, 1994; Perminova y Hatfield, 2005).

Es de mencionarse que las SH se pueden unir mediante enlaces covalentes de coordinacién o
complejos, tanto a elementos necesarios nutricionalmente (Cu, Zn o Mn) como a elementos
toxicos como As, Pb y Cd (Anderson et al., 2001). Otros mecanismos de unién entre los
contaminantes y los AH incluyen ademds intercambio de cationes, formacién de enlaces de
hidrégeno y covalentes, transferencia de carga, fuerzas de Van der Waals, intercambio de
ligandos, adsorcién hidrofdbica y reacciones de oxido-reduccidn, por lo que las SH y AH
muestran ser polifuncionales en ambientes acudticos (Perminova y Hatfield, 2005; Van
Stempvoort et al., 2005). Las SH pueden comportarse como agentes oxidantes o reductores
dependiendo con cual especie quimica interacciona. En contaminantes como los metales de
transicion, hidrocarburos clorados y compuestos amino-aromaticos que presentan un alto
grado de oxidacidn, las SH han mostrado funcionar como agentes reductores disminuyendo el
estado de oxidacidn; tal es el caso de metales como Ni, Cr, Ti, Cu y algunos actinidos Plutonio y
Neptunio (Perminova y Hatfield, 2005). Las sustancias humicas presentan valores de
constantes de estabilidad elevadas al formar complejos con diversos metales, pero esta
estabilidad se puede ver afectada por factores tales como: pH, temperatura, fuerza idnica,
tamafio de los complejos, nimero, tipo y tamafio de ligando, tipo de metal e impedimentos
estéricos (Mantoura et al., 1978; Boggs et al., 1985). Existen diferentes modelos que explican la
unién de las SH frente a iones metdlicos en ambientes acuaticos (Figs. 6a y 6b) (Baker y Khalili,

2007):
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1.-Por quelacidn entre grupos carbonilo e hidroxil-fenoles.
2.-Por quelacién entre dos grupos carbonilo.
3.-Por complejacién con un grupo carboxilo.

4.-Por interaccién con fenoles y éteres fendlicos.
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Figura 6a. Reacciones de un metal hipotético (M) con los grupos funcionales de un acido
hdmico, presente en los sedimentos de un sistema acuatico (Adaptado de Stevenson, 1994).
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Figura 6b. Formas de enlaces de un ién metalico M** con sustancias humicas; a) por quelacién
entre carboxilos e hidroxilos fendlicos; b) por quelacion entre dos grupos carboxilos; c) por
formacion de complejos con grupos carboxilo (Tomado de Manahan, 2007).

Una vez formados los complejos organometalicos a partir de las SH, existe el riesgo o la

probabilidad de incorporacion de estos y de los iones metdlicos hacia los diferentes

organismos marino-costeros, entre estos tenemos a los crustdceos que presentan habitos

detritivoros y omnivoros.
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Importancia ecolégica y econémica de los crustaceos peneidos en los sistemas estuarino-

lagunares de México

La importancia ecoldgica de los crustaceos peneidos estriba en que desempefan diversas
funciones en los ecosistemas lagunares, estuarinos, costeros (Cifuentes et al., 1997; Vinuesa,

2005; Brusca y Brusca, 2005), tales como:

a) Las primeras etapas larvales de desarrollo forman parte del zooplancton, el cual sirve

de eslabdn entre el fitoplancton y los primeros niveles de las cadenas tréficas.

b) Forman parte de diferentes niveles tréficos, sirviendo de alimento a muchas otras

especies de niveles tréficos superiores como peces, reptiles, aves y mamiferos.

c¢) Numerosas especies son detritivoras bentdnicas, ayudando a reciclar y recircular la

materia organica, participando en los procesos biogeoquimicos.

En el dmbito econdmico la importancia de los crustdceos peneidos es alta, pues son parte
medular de la economia pesquera de muchos paises. La FAO (2010a) reporté 3,4 millones de
toneladas anuales de capturas de camardn, donde China, India e Indonesia son los principales
paises camaroneros; el 60% de la produccién de camardn procede de la pesca de captura y el
otro 40% de la camaronicultura, la cual es una rama de la acuicultura a nivel mundial muy
rentable. Los principales paises con produccién de camardn de granja son China, Tailandia,
Vietnam, Indonesia, India y México. En el periodo de 2000-2005, México ocupd el décimo lugar
en capturas de camarén a nivel mundial segin la FAO (2010a), con 63,622 toneladas en
promedio y en la produccién de camardn de granja (principalmente Litopenaeus vannamei en el
litoral del Pacifico) ocupé el quinto sitio con un promedio de 51,307 toneladas. La produccién
de camardn nacional hasta el 2009, por su volumen se encuentra en el 2° sitio de la produccion
de especies marinas, pero por su valor y sus exportaciones se encuentra en primer lugar,
siendo U.S.A., Japdn y Espafa los principales destinos (CONAPESCA, 2009). Las especies de
camarones peneidos mas producidas en granjas camaronicolas a nivel mundial por mayor
volumen de produccién son: Litopenaeus vannamei, Penaeus monodon, Fenneropenaeus
merguiensis, Fenneropenaeus chinensis, Marsupenaeus japonicus, Fenneropendeus indicus,

Litopenaeus stylirostris y Metapenaeus spp. (FAO, 2010a).
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Ciclo de vida del camarén blanco peneido Litopenaeus vannamei (Boone, 1931)

Litopenaeus vannamei es nativo de la costa oriental del Océano Pacifico, desde el Norte de
Sonora, México, hacia Centro y Sudamérica hasta Tumbes en Pert y habita en aguas cuya
temperatura es normalmente superior a 20°C durante todo el afio (FAO, 2010b). Se encuentra
en ambientes marinos tropicales y subtropicales; en donde la plataforma continental
desciende gradualmente y esta cubierta por una capa de fango o de arena fina, los adultos
viven y se reproducen en mar abierto, mientras que la postlarva migra a las costas a pasar la
etapa juvenil en estuarios, lagunas costeras, litorales y manglares (FAO, 2010a; Cifuentes et al.,
1997). La entrada de las larvas a las lagunas es facilitada por las corrientes, las que a la vez
facilitan el regreso de los pre-adultos o adultos para su reproduccién (Fig. 7) (Cifuentes et al.,
1997). La puesta de huevos por las hembras se produce en forma masiva con
aproximadamente 200 mil huevos por puesta, de un tamafo entre 200 y 500 um (Cifuentes et
al., 1997). Después de 12 a 14 horas de la fecundacidn, se desarrolla la larva "nauplio”, en el que
no hay segmentacién y presenta un ojo central y tres pares de apéndices solamente, todos
adaptados a la natacién (Cifuentes et al., 1997). Luego suceden diversos cambios morfoldgicos,
con incorporacién de nuevos segmentos y apéndices, pasando por "metanauplio", "protozoea
6 zoea" y "mysis"; esta ultima fase es la que presenta los apéndices en su forma definitiva.
Después de este estadio, comienza la fase “postlarva” y queda formado un individuo que
posteriormente llega a la etapa juvenil semejante al adulto (Cifuentes et al., 1997). Las
postlarvas con habitos bentdnicos penetran en las lagunas o esteros en comunicacion con el
mar, teniendo un tamafo de 6 a 8 mm de largo total; ahi se nutren intensamente y aumentan
de talla variando entre 7 y 50 mm mensualmente, y llegando al estadio juvenil luego de 4 0 5
meses alcanzando una longitud de entre 7 y 10 cm (Cifuentes et al., 1997). Posteriormente, se
alejan de las zonas de crianza e ingresan a mar abierto para reproducirse. Estos animales, viven
un periodo corto, de un afio y medio a dos afios, aproximadamente, por lo que estdn una sola
vez en la regidn costera, lo mismo que en la zona de reproduccién (Cifuentes et al., 1997;

Martinez et al., 1999).
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Figura 7. Ciclo de vida del camarén Litopenaeus vannamei.

Caracteristicas fisioldgicas y condiciones ambientales éptimas de temperatura y salinidad

para el crecimiento de Litopenaeus vannamei

Muchos crustdceos peneidos poseen diferente tolerancia a la salinidad, los de limitada
tolerancia se denominan estenohalinos y los que toleran grandes variaciones en la
concentraciéon del medio salino se llaman eurihalinos (Gordon, 1979). Se ha reconocido a la
especie de camardn peneido Litopenaeus vannamei como un fuerte osmorregulador eurihalino
(Lucena et al., 2006). Por osmorregulador se refiere a aquellos organismos que deben
controlar su osmolaridad interna porque sus liquidos corporales no son isosmdticos con el
ambiente externo, estableciéndose una diferencia de presidn osmdtica entre los solutos de los
liquidos corporales y los del medio externo; tal diferencia de presién hace que el agua o los

solutos fluyan de un lugar de mayor a menor concentracién, debido a esto, los organismos
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ormorreguladores deben descargar el exceso de agua si viven en un ambiente hipoosmético, o
captar agua para compensar la pérdida osmdtica si habitan en un ambiente hiperosmdtico
(Campbell y Reece, 2007). Valdez et al. (2008) han encontrado que L. vannamei exhibe un
patron de regulacion hiperosmdtico en bajas salinidades y un patron de regulacion
hipoosmético en altas, con un punto isosmdtico entre 25-26 ups. Asi entonces L. vannamei ha
demostrado ser una especie muy adaptable; en granjas de cultivo, las postlarvas presentan
sobrevivencia elevada de 81-95% en 4 ups, 26 2 29°Cy de 7.7 a 8.1 de pH (Lucena et al., 2006). En
sistemas de cultivo el intervalo 6ptimo de salinidad es de 28 a 32 ups; las postlarvas de L.
vannamei se adaptan bien a un intervalo amplio de temperatura (15-35°C) y salinidad (3-35 ups)
y en general @ una mayor temperatura hay un mayor crecimiento. El crecimiento éptimo de L.
vannamei ocurre a temperaturas de 25 a 30°C, mientras que para su reproduccion oscila de 27 a
29°C (Martinez, 1999), por lo que L. vannamei es reconocido como un organismo
poiquilotermo, es decir aquellos animales cuya temperatura corporal tiende a fluctuar mas o
menos con la temperatura ambiente cuando las temperaturas del aire o del agua varian (Eckert
et al., 1990). En estadio de juvenil y adulto se considera que tienen principalmente habitos
omnivoros oportunistas, buscando su alimento en los sedimentos (Santamaria, 2009;

Cifuentes et al., 1997).

Dado que los crustdceos presentan un esqueleto externo o caparazén, para poder crecer lo
hacen por medio de "mudas" proceso también llamado ecdisis, es decir que el organismo
abandona el caparazdn para aumentar de talla y posteriormente forma uno nuevo, por lo que
el crecimiento en los crustaceos se realiza por saltos (Cifuentes et al., 1997). La frecuencia de
mudas y el aumento de talla en cada muda (exuviacion) se encuentra en relacién no solo con
las condiciones del medio (temperatura, salinidad, oxigeno, fotoperiodo, etc.) sino de igual

manera con los nutrientes requeridos por los organismos (Ferndndez-Luna, 1998).
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Il. Justificaciéon

Se consideré importante estudiar la toxicidad aguda del arsénico (As) en solucién y la
reduccion de la misma en presencia de carbono organico disuelto en forma de dcidos himicos
(AH), los cuales, en base a otros estudios han demostrado reduccién en la toxicidad de algunos
elementos traza, por ejemplo: Al, Cd y Ni en organismos acuaticos, siendo asi, se propone
como modelo bioldgico al camardn blanco del Pacifico Litopenaeus vannamei mediante
pruebas a nivel de laboratorio y a diferentes condiciones de temperatura-salinidad. El proyecto
surge como una manera de conocer la letalidad del arsénico y su reduccion sobre organismos
marino-costeros que habitan ambientes ricos en materia orgdnica disuelta, puesto que se ha
registrado en la ultima década a partir de la informacién de articulos cientificos; incrementos
por arriba de las concentraciones naturales de As en agua y sedimentos de algunos ambientes
costeros mexicanos. Los dafos que el As puede causar en la calidad del agua de las zonas
costeras, las alteraciones en la estructura y funcionalidad de las poblaciones y ciclos de vida de
diversas especies marinas pueden presentar serias repercusiones ecoldgicas y econémicas a
corto y largo plazo. Asi, en base a lo anterior, se eligid a L. vannamei ya que es una especie que
pasa gran parte de su ciclo de vida en lagunas y estuarios en fase de postlarva y juvenil,
soportando amplios cambios de temperatura y salinidad, y donde existe incluso, un aporte
constante de carbono orgénico disuelto en forma de sustancias humicas durante la mayor
parte del afio. Ademds, es una de las especies mas utilizadas y conocidas para estudios de
contaminacién marina y tiene alto valor comercial porque sustenta gran parte de la

camaronicultura y pesca de altamar en México (CONAPESCA, 2009).
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I1l. Hipétesis

Se espera que la presencia de AH reduzca significativamente la toxicidad del As en juveniles de
camarén en comparacién con la toxicidad que el As ejerce individualmente; esto dependera
principalmente de las condiciones experimentales de temperatura-salinidad en que los AH
sean mas efectivos para ligarse al As y de las condiciones fisiolégicas que adopten los
organismos ante los escenarios de baja, dptima o alta temperatura-salinidad; especificamente
se espera que los AH reduzcan la toxicidad del As en una condicién de baja temperatura-

salinidad, en cambio al incrementarse las condiciones este efecto se vera disminuido.
IV. Objetivo General y Especificos
Objetivo general

Evaluar si los 4cidos himicos reducen la toxicidad aguda del As medida a través de la
concentracion letal media CLs,-96h en juveniles de camardn blanco del Pacifico (Litopenaeus

vannamei) en diferentes escenarios de temperatura-salinidad.

Obijetivos especificos

1.-Determinar la CL;;-96h de As de manera individual y luego en presencia de AH comerciales
sobre juveniles de Litopenaeus vannamei en diferentes escenarios de temperatura-salinidad; a
bajas (20°C-17 ups, 20°C-33 ups), Optimas (25°C-25 ups) y altas (30°C-17 ups y 30°C-33 ups)

condiciones de crecimiento para la especie.

2.-Comprobar que la presencia de AH comerciales en forma disuelta reducen la toxicidad aguda

del As en las diferentes condiciones experimentales.

3.-Determinar las combinaciones de temperatura-salinidad mas y menos favorables de

reduccidn de toxicidad del As en presencia de AH.
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V. Materiales y Métodos
V. 1. Obtencién de los juveniles de Litopenaeus vannamei

Las postlarvas de 13 dias de edad (PL13) de camarén blanco del Pacifico (Litopenaeus vannamei)
utilizadas en este estudio, fueron adquiridas de FITMAR PROVEEDORA DE LARVAS, S. A. de
C.V., unidad de produccién acuicola con sede en Mazatlan, Sinaloa. Un lote de
aproximadamente 5,000 postlarvas se transportd por via aérea, con medio salino a 30 ups-25°C
y oxigeno previamente incorporado por burbujeo, con el fin de mantenerlas viables hasta su
llegada a la Ciudad de México. Seguidamente fueron trasladadas a las instalaciones del
Instituto de Ciencias del Mar y Limnologia (ICMyL), Ciudad Universitaria, al Bioterio de Pecesy
Crustdceos donde se tenian preparados acuarios con las mismas condiciones (salinidad,
temperatura, aireacion) del envio para reducir el estrés por manejo y transporte.
Posteriormente, las postlarvas se aclimataron durante un periodo de 15 a 20 dias bajo las
condiciones dptimas de temperatura 25°C (Martinez et al., 1999) y salinidad 25 ups (Valdez et
al., 2008) y se fueron aclimatando y manteniendo bajo las condiciones de evaluacién de los
bioensayos propuestos, siguiendo las recomendaciones de Vanegas et al. (2008). La
aclimatacion de los juveniles a las combinaciones de temperatura-salinidad fue de manera
gradual incrementando dos unidades por semana con el fin de lograr plena adaptacién y ajuste
de los procesos fisiolégicos. Para los fines de este estudio una vez que los organismos
cumplieron 35 dias de edad se consideraron como juveniles tempranos, etapa en la que el

sistema digestivo se encuentra completamente desarrollado.

V. 2. Aclimatacién, mantenimiento y alimentacién

El mantenimiento y aclimatacién de los camarones se llevé a cabo en estanques y peceras
adaptadas con filtros mecdnicos con sistema de recirculacién, aireacion constante,
calentadores sumergibles y recambios parciales de agua marina artificial cada tercer dia. Se
emplearon estanques de plastico rigido de (500L) dividiendo el lote de postlarvas en dos
muestras independientes una de la otra, designadas como sistema 1y sistema 2; ambos con
equipo de filtracién mecanica, recirculacién de agua (FLUVAL 405L° y FLUVAL 105%) y sistema
de filtracidon bioldgico. Se utilizaron calentadores con termostato de 200W (ELITE

SUBMERSIBLE 55%), termémetros para acuarios (MARINA AQUARIUM de HAGEN®) y bombas
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de aireacién con difusores de piedra (ELITE®). Para la aclimatacién a las condiciones éptimas
de crecimiento (25°C-25 ups) y diferentes de los éptimos (20°C-17 ups, 20°C-33 ups, 30°C-17 ups 'y
30°C-33 ups) se utilizaron peceras de vidrio con capacidad de 100L colocdndose 15 organismos

por litro de juveniles de L. vannamei.

Para mantener las condiciones fisicoquimicas dptimas del agua de los estanques y peceras
(Tabla 4), se realiz6 semanalmente recambio parcial de medio salino (2/3 del volumen total)
preparado éste con sal marina artificial (Instan Ocean M. R.) y agua de grifo, retirdndose la
materia organica acumulada con ayuda de un sifén manual. Diariamente se realizéd un
monitoreo de la temperatura, salinidad, pH y oxigeno disuelto (mg L"), utilizdndose un
oximetro con sensor de membrana (YSI INCORPORATED MODEL 50B, YELLOW SPRINGS OHIO,
USA), pH-metro (WTW pH 3310 SET 4, GERMANY) con electrodo (Sentix® 51, de WTW,
GERMANY), refractémetro manual para medir salinidad (ATAGO®, Cat. No. 2493, TOKIO,
JAPON) y termdémetro con precisién de 1°C y rango de -35 a 50°C (TAYLOR PENMARK, Cat. No.
6331-G). Cada 15 dias se registré en muestras de agua amonio (mg L"), nitritos y nitratos (mg L
") por fotometria, utilizindose para este fin el fotémetro multi-pardmetros mod. C99 (HANNA

Instruments Inc., Woonsocket, Rhode Island, USA).

Las postlarvas PL13 recién llegadas se alimentaron con pellets de tamafio de particula menor a
1mm, el cual se incremento conforme fueron creciendo los organismos. El alimento utilizado
fue camaronina en pellets con 35% de proteina (Camaronina 35° PURINA). Los pellets se
molieron en mortero de ceramica y se realizd un tamizado manual a través de mallas de
pldstico a fin de obtener los tamafios de particula del alimento adecuados para garantizar la
ingesta por los organismos a medida que aumentaron de edad (Akiyama et al., 1992; Dominy
et al. 1998). La porcién de alimento suministrado se ajusté entre un 15 a 20% de la biomasa total
de cada contenedor, considerando para esto el peso promedio de los organismos

(submuestras de 20 individuos) y el nimero total en cada pecera y estanque.

Cada semana se registrd la talla y peso de una submuestra de organismos (n=20) de cada
pecera (con pesos aproximados entre 0.5 a 1.5 peso himedo, p. h.). Se realizé un andlisis de
varianza completamente al azar con nivel de confianza al 95% y prueba de Tuckey para
asegurar la similitud de los pesos entre los diferentes tratamientos experimentales. Previo a

los bioensayos, los camarones se encontraron en periodo de intermuda, para lo cual se llevo
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una calendarizacién aproximada de los periodos de muda e intermuda, el cual estuvo entre 5y
6 dfas.

Tabla 4. Condiciones de recepcidn, aclimatacién y mantenimiento de juveniles de L. vannamei.

Especie Litopenaeus vannamei

Estadios: recepcion/ aclimatacién/ Pruebas de Postlarvas/ Postlarvas/ Juveniles tempranos
toxicidad

Sistema de Mantenimiento Filtracion de agua mediante filtros de arena 'y

mecdnicos con recambio parcial de agua dos
veces a la semana

Medio de Mantenimiento Agua marina artificial (Instant Ocean M.R.)
Alimentacion Pellet CAMARONINA (35%proteina) de particula

menor a 1mm, y 1-5mm, 2 veces al dia.
Salinidad (ups) 30 ups para la recepcion;

17, 25y 33 ups para aclimataciény
mantenimiento previo a los bioensayos.

Temperatura éptima crecimiento y 25-26°C para la recepcion;
mantenimiento (°C) (Martinez, 1999) 20, 25 y 30°C para aclimatacién y bioensayos
Punto Isosmético (ups) (Valdez et al., 2008) 25-26 ups

pH 7.5a7.8

Oxigeno disuelto (mg L") 25.0

Amonio NH, (mg L") £0.2

Nitrito NO, (mg L") <5.0

Fotoperiodo (Luz: Oscuridad) 12h:12h

Velocidad del flujo (L min™) 35

Recipientes de aclimatacién Estanques capacidad de 100L y de 500L.
Densidad (organismos L") 15-20

V.3. Preparacién de Acidos Himicos (AH)

Preparacion de la solucién patrén y determinacién de la concentracién de AH en solucién

como carbono organico disuelto (COD) en agua marina artificial

La solucién de AH se realizé a partir de acidos himicos comerciales, en sus sales de sodio
grado técnico (SIGMA-ALDRICH®, nimero CAS. 68131-04-4). Se prepard una solucién patrén
de 1,000 mg L" de AH, en agua destilada con agitacién magnética por 1h (23-25°C) (Mastrangelo
et al., 2005). La concentracién nominal utilizada en este estudio fue de 50 mgAH L", este valor
se selecciond con base en los valores tipicos reportados para concentraciones de AH en
diversos ambientes costeros como estuarios y lagunas (Tabla 2). La concentracién de AH se
determind en cada uno de los acuarios experimentales, durante los bioensayos, mediante un
analisis de la concentracion de carbono orgénico disuelto (COD mg L"). Para ello se tomaron

muestras de agua de cada condicién experimental a las 0, 24, 48, 72 y 96h, de iniciado el
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bioensayo. Las muestras se analizaron in situ mediante un equipo multipardmetros con sensor
para COD (mg L") (Model. IQ SENSOR NET System 184 XT, WTW®) y se utilizé como blancos o

testigos, muestras de agua marina artificial (sin adicién de AH) a la salinidad experimental

respectiva (17, 25 y 33 ups).
V.4. Pruebas de toxicidad aguda del arsénico

Preparacion de la soluciéon patrén y determinacion de la concentracion real de As de

exposicién a partir de las concentraciones nominales

Para las pruebas de toxicidad aguda del arsénico se usé el reactivo triéxido de arsénico (As,0;)
grado (QP) quimicamente puro (SIGMA-ALDRICH; CAS. 1327-53-3; peso molecular de 197.84 g
mol™). Se prepard una solucién patrén de arsénico con una concentracién de 10 gAs L" en
medio bdsico (NaOH, 0.6N) con agitacion magnética (45°C por 30 min). La relacién
estequiométrica fue la siguiente: de 197.84mg As,O; corresponden a 74.92 mgAs suponiendo
una disolucion total del As,O;. Hay que tomar en cuenta que al disolverse el As,0; en medio
bésico se obtuvo la disolucién de arsénitos (+3) de acuerdo a la siguiente reaccién (Baeza,

2004):

As,0;+ 60H =) 2AsO;* +3 H,0
Pero debido a las condiciones experimentales prooxidantes de los bioensayos, y de acuerdo a
la literatura, la forma quimica As®>* se puede convertir a As>", ya que el estado de oxidacién del
As depende del pH y del potencial redox; por lo que se determino pH en los bioensayos, y por
separado de los bioensayos de toxicidad, el potencial redox en soluciones de agua marina
artificial a las diferentes condiciones experimentales de temperatura-salinidad, para inferir la
forma arsenical predominante en las pruebas tdxicas con los organismos (anexo vii)

(Valentino-Alvarez et al., 2013).

Para analizar la concentracidn real de As, al inicio de cada prueba de toxicidad se tomaron
muestras de agua salina (500mL) por cada concentracién experimental. Las muestras se
acidificaron hasta pH<2 adicionando HNO; concentrado (grado ultrapuro) por goteo y fueron
tratadas por digestion (HNO; conc.) y luego analizadas por espectrometria de masas con

plasma inductivamente acoplado (ICP-MS Model. 7500ce Agilent Technologies). Se utilizé un

44



estandar de As en 2% HNO; para calibrar el equipo (1,000 pg mL", HIGH-PURITY® STANDARDS,

USA). La eficiencia de recuperacién fue mayor de 95% para el As en las muestras de agua.

Bioensayos de toxicidad aguda de As versus AH en juveniles de L. vannamei

El disefio experimental seguido en el presente estudio se basa en un estudio previo en el que
se evalud la toxicidad aguda del As (CL;,-96h) a nueve diferentes combinaciones de
temperatura-salinidad (20, 25 y 30°C x 17, 25 y 33 ups) en juveniles de Litopenaeus vannamei con
concentraciones reales de o, 2.5, 5, 7.5, 10, 12.5 hasta 15 mgAs L' y en ausencia de AH
(Valentino-Alvarez et al., 2013). De tal manera, en el presente estudio se definieron las mismas
interacciones de temperatura-salinidad (25°C-25 ups) condiciones dptimas de crecimiento y de
(20°C-17 ups, 20°C-33 ups) y (30°C-17 ups y 30°C-33 ups) condiciones bajas y altas
respectivamente en presencia de AH (50 mgAH L") para evaluar la accién téxica aguda del
arsénico. Para cada interaccién de temperatura-salinidad, As y AH, las pruebas de toxicidad

aguda se efectuaron considerando las mismas concentraciones del estudio previo.

Los bioensayos fueron de tipo estatico (sin recambio) por duplicado, empleando medio salino
preparado con sal marina (Instant Ocean M. R.) y agua destilada (Reasol®). En cada condicién
experimental se utilizaron 8 organismos los cuales se transfirieron al azar de los acuarios de
aclimatacion a las peceras de exposicion de vidrio, con un volumen de 4.5L de medio salinoy
manteniendo una carga de biomasa total de 0.8 a 1g (p. h. L") de acuerdo a las
recomendaciones y métodos de referencia para estudios de contaminaciéon marina (UNEP-
FAO, 1989), APHA (1995) y Vanegas et al. (2008). Se consideraron tres grupos control; Control
1: con agua marina sin As ni AH; Control 2: con agua marina sin AH ni As pero con disolvente del
As (NaOH, 0.6N) y Control 3: con agua marina sin As, con disolvente del As (NaOH, 0.6N) y con
AH (50 mg L"). Antes de cada bioensayo, los organismos previamente aclimatados a las
condiciones experimentales de temperatura-salinidad, se pesaron individualmente por el
método de “peso por volumen” mediante balanza analitica (OHAUS®) y se colocaron
aleatoriamente en cada pecera. Antes de las pruebas, se mantuvieron los camarones en
ayunas por 24h y se comprobd que estuvieran en periodo de intermuda, (5-6 dias). El montaje
del sistema de aireacion se realizé utilizando mangueras de silicon sumergidas en cada pecera
conectadas a bombas de aireacion (modelo ELITE 802, HAGEN). El control de temperatura en
el cuarto de bioensayos se realiz6 con un calefactor con regulador de temperatura

(DELONGHI®). El fotoperiodo de iluminacién fue de 12h de luz y 12h de oscuridad. El registro de
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los parametros fisicoquimicos se realizé cada 12h hasta finalizar las pruebas a las 96h, y se
midié: temperatura (°C), salinidad (ups), pH y oxigeno disuelto (OD, mg L"). A lo largo de los
bioensayos se registré la mortalidad de los juveniles y cambios de comportamiento
(canibalismo, cambios en los movimientos natatorios, color andmalo o muda de
exoesqueleto). Los juveniles sobrevivientes al final de las 96h fueron sacrificados por
hipotermia inducida y posteriormente se almacenaron en congelacién en bolsas de plastico
herméticas (Ziplock®) para cada bioensayo. Los residuos de medio marino con contenido de
As disuelto se colectaron en bidones de plastico etiquetados, para su posterior manejo y

tratamiento residual.

Las CLs,-96h (mgAs L") y los intervalos de confianza en presencia de AH, se obtuvieron
mediante el andlisis de supervivencia Probit con distribucién Lognormal por el método clasico
de Finney. Para determinar diferencias significativas entre los valores de CL;,-96h de las
diferentes condiciones experimentales se utilizé la prueba de la diferencia del error estdndar
de Sprague y Fogels (1977) con un nivel de confianza del 95% (ver anexo vi). Se utilizé la funcidn

estadistica Probit, mediante el software BioStat version 5.8.1.0. 2009 (AnalystSoft®, 2009).
Dosificacién de la solucion de As y AH

La dosificacién de As se hizo considerando en agregar un volumen maximo de la solucién
patrén no mayor de 0.5% del volumen de cada acuario experimental, de acuerdo a Vanegas et
al. (2008), con el fin de no modificar las caracteristicas del medio experimental (i. e. salinidad,
pH). La dosificacidon de As se realizé agregando el téxico de manera cuidadosa y lentamente,
agitando poco a poco con el fin de homogenizar el arsénico en cada pecera. La dosificacion de
los controles con NaOH (0.6N) se realizé considerando el mayor volumén agregado con la

maxima concentracion de As.

Una vez dosificado el arsénico se procedié a dosificar los AH a partir de la solucién patrén
[1,000 mgAH L"] agregando 225 ml a cada acuario experimental y al control 3 para obtener una

concentracién nominal de 50 mgAH L™ en cada pecera de 4.5 L de capacidad.
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OBTENCION DEL LOTE DE POSTLARVAS Litopenaeus vannamei
GRANJA ACUICOLA DE MAZATLAN, SINALOA, MEX.
Edad de PL13 dias

\;
TRASLADO VIA AEREA AL D.F, ICMyL-UNAM

<

CONDICIONES DE RECEPCION Y MANTENIMIENTO
25°C y 30 ups, 15-20 dias

-

ACLIMATACION A DIFERENTES ESCENARIOS DE TEMPERATURA-SALINIDAD
Bajas (20°C-17 ups), (20°C-33 ups), Optimas (25°C-25 ups) y altas (30°C-17 ups), (30°C-33 ups)

-

BIOENSAYOS DE TOXICIDAD AGUDA DE CLso-96h As®*
Sin y con presencia de [AH]=50mg L™
En juveniles de Litopenaeus vannamei

-

ANALISIS DE CONCENTRACION REAL DE ARSENICO POR ICP-MS
ANALISIS DE CARBONO ORGANICO DISUELTO (COD)
EN MUESTRAS DE MEDIO SALINO

-

TRATAMIENTO ESTADISTICO
Obtencidn de CLso con andlisis Probit método de Finney, mediante software Biostat, 2009.

Se realiz6 un ANOVA completamente al azar y Prueba Tuckey para determinar diferencia
significativa entre los pesos de los organismos de todas las condiciones probadas,
concentraciones de As real y de COD
Todas las pruebas se analizaron con un nivel de confianza del 95% (Zar, 1999).

Figura 8. Esquema general del disefio experimental del proyecto.
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VI. Resultados y discusion
Parametros fisicoquimicos y forma arsenical predominante

En las condiciones consideradas como 6ptimas para el crecimiento de los juveniles de L.
vannamei (25°C-25 ups) durante la exposicion al As, no hubo cambios significativos en las
variables de temperatura-salinidad y en el oxigeno disuelto (Tabla 5). El pH también se
mantuvo de acuerdo a lo recomendado y a lo que se reporta para ambientes estuarinos
(UNEP-FAO, 1989; Ohrel y Register, 2006; Flores-Baca, 2010). Para todas las pruebas realizadas
en los controles 1, 2 y 3 se obtuvo 100% de sobrevivencia. Es de mencionarse que durante la
recepcion del lote de organismos la mortalidad fue cercana al 0.1%, y se registré una

concentracién de oxigeno disuelto de 5.70 mgO L y salinidad de 30 ups.

Tabla 5. Valores promedio de los parametros fisicoquimicos durante el inicio y final de las pruebas
toxicoldgicas con As en presencia de AH en condiciones dptimas para el crecimiento
de L. vannamei (25°C-25 ups).

Temperatura Salinidad pH Oxigeno disuelto OD
Parametro (°C) (ups) (mgL")
Estadistico*

oh 96h oh 96h oh 96h oh 96h
Promedio 25.25% | 25.02° | 25.80° | 25.64° | 7.70° | 7.86° 5.52° 5.46°
Desviacién 0.19 0.10 0.76 0.77 0.10 0.25 0.19 0.38
Estandar
CV (%) 0.76 0.10 2.97 3.00 1.34 3.12 3.53 7.00

*Nota: El ndmero de muestra fue n= 20, se incluyen por duplicado los registros de 7 concentraciones y
3 grupos control. CV= coeficiente de variacidn. Letras iguales en los promedios indican que no hubo
diferencia significativa. (ANOVA y prueba Tuckey, 95% de confianza).

En los escenarios de baja temperatura-salinidad para los juveniles durante las pruebas de
toxicidad a 20°C-17 ups y 20°C-33 ups, se observo que los valores promedio de los pardmetros
fisicoquimicos presentaron algunas variaciones significativas durante las 96h de prueba, asi la
temperatura a las oh fue de 20°C para finalizar con 22°C. También en la salinidad siendo de 33
ups al inicio y registrando al final 31 ups, pero observando, los coeficientes de variacién la
dispersion de los valores fue minima (Tabla 6). El oxigeno disuelto durante las 96h de prueba
presentd algunas diferencias significativas y coeficientes de variacion elevados, respecto de la

temperatura y la salinidad, sin embargo las concentraciones registradas se mantuvieron dentro
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de los limites recomendados para evaluaciones y bioensayos de contaminacién marina (UNEP-
FAO, 1989; Vanegas et al., 2008). El pH durante las 96h de prueba no tuvo variaciones
significativas manteniéndose con coeficientes de variacién bajos y valores esperados (Tabla 6)
(UNEP-FAO, 1989).
Tabla 6. Valores promedio de los parametros fisicoquimicos obtenidos al inicio y final de las pruebas
toxicoldgicas con As en presencia de AH en bajas condiciones para el crecimiento de L. vannamei

(20°C-17 ups, 20°C-33 ups).

Temperatura Salinidad
9] (ups)

Parametro
Estadistico* 20°C-17 ups 20°C-33 ups 20°C-17 ups 20°C-33 ups

oh 96h oh 96h oh 96h oh 96h
Promedio 20.83% | 22.57° | 21.28% | 22.08° 17.09% 17.0° 32.58° 31.02°
Desviacion 0.50 0.68 0.41 0.45 0.42 0.12 0.42 1.03
Estandar
CV (%) 2.42 3.05 1.96 2.06 2.46 0.10 1.31 3.32

*Nota: El nimero de muestra fue n= 20, se incluyen por duplicado los registros de 7 concentraciones
y 3 grupos control. CV= coeficiente de variacidn. Letras iguales en los promedios indican que no hubo
diferencia significativa. (ANOVA y prueba Tuckey, 95% de confianza).

Cont. Tabla 6.
pH Oxigeno disuelto
(mgL’)

Parametro
Estadistico* 20°C-17 ups 20°C-33 ups 20°C-17 ups 20°C-33 ups

oh 96h oh 96h oh 96h oh 96h
Promedio 7.59% 7.90° 7.70° 7.77° 5.897 5.81° 5.87 5.52°
Desviacion 0.09 0.41 0.09 0.1 0.20 0.40 0.52 0.60
Estandar
V(%) 1.30 5.21 1.22 1.45 3.52 6.88 9.12 10.85

Mientras en los escenarios de alta temperatura-salinidad, durante las 96h de las pruebas a
30°C-17 ups y 30°C-33 ups, se observaron algunas variaciones significativas en algunos valores

promedio de los parametros fisicoquimicos como el pH y el oxigeno disuelto. A pesar de lo
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anterior, dichas variaciones fueron minimas por lo que se considera que no hubo efecto
significativo sobre los organismos de prueba (Tabla 7).
Tabla 7. Valores promedio de los parametros fisicoquimicos obtenidos al inicio y final de las pruebas

toxicolégicas con As en presencia de AH en altas condiciones para el crecimiento de L. vannamei

(30°C-17 ups, 30°C-33 ups).

Temperatura Salinidad
9 (ups)

Parametro
Estadistico* 30°C-17 ups 30°C-33 ups 30°C-17 ups 30°C-33 ups

oh 96h oh 96h oh 96h oh 96h
Promedio 30.25° 30.7° 30.24% | 30.38° 16.9° 15.57° 32.75% | 32.15°
Desviacion 0.18 0.76 0.23 0.47 0.30 0.70 0.52 0.86
Estandar
V(%) 0.6 2.49 0.76 1.56 1.82 4.51 1.60 2.67

*Nota: El nimero de muestra fue n= 20, se incluyen por duplicado los registros de 7 concentraciones
y 3 grupos control. CV= coeficiente de variacion. Letras iguales en los promedios indican que no
hubo diferencia significativa. (ANOVA y prueba Tuckey, 95% de confianza).

Cont. Tabla 7.

pH Oxigeno disuelto
(mgL")

Parametro
Estadistico* 30°C-17 ups 30°C-33 ups 30°C-17 ups 30°C-33 ups

oh 96h oh 96h oh 96h oh 96h
Promedio 7.48? 7.82° | 7.83° | 7.97° 5.06° | 5.01° 5.05° | 4.96°
Desviacién 0.14 0.37 0.1 0.22 0.15 0.34 0.25 0.38
Estandar
CV (%) 1.98 4.71 1.50 2.76 2.93 6.73 5.02 7.63

Al utilizar el NaOH como disolvente de la sal de As,O;, en las primeras 12h el pH se incrementd
en un promedio de 8.43 + 0.33 (CV=3.98%), luego se mantuvo estable en un intervalo de 7-8
durante el resto de las pruebas. El valor de pH de los controles sin adiciéon de NaOH y AH
durante el inicio y final de las 96h, para todas las condiciones de temperatura-salinidad fue de
7.60 + 0.18 (CV= 2.35%) y la solucién stock de AH tuvo un pH= 8-8.3. Este valor aunque parece
ilégico por ser una sustancia acida tiene una explicacion; hay que recordar que la definicién
operacional de AH se refiere a la fraccidn de alto peso molecular de las SH que son solubles en

medio alcalino, pero insolubles en medio 4cido (Stevenson, 1994); asi en una solucién acuosa,
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el agua debido a sus propiedades dcido-base, funciona como una base frente a un dcido (como
los AH), logrando su disolucién en medio alcalino, asi los grupos COOH y OH fendlicos de los
AH donan su protén H" a los OH™ del agua, pues el agua experimenta una ligera ionizacién
basado en la siguiente ecuacién quimica: H,0 C=> H" + OH (Chang, 2002), por lo que la
presencia de OH en el medio hace que se registre un pH alcalino, como en el caso anterior.
Ahora, en relacién a estos cambios temporales de pH ligeramente alcalinos durante las
primeras 12h de los bioensayos, se estima que no generaron un cambio importante en la forma
quimica del As a la que se expusieron los organismos, y podemos considerar por los
parametros de pH y pE medidos en el medio salino de las diferentes condiciones
experimentales que predomino la forma arsenical As®* considerando los modelos tedricos
existentes, asumiéndose para efectos del presente estudio que el As** fue la principal forma a
la que estuvieron expuestos los juveniles de L. vannamei (Figs. 2 y 3; anexo vii). Se considero
ademds que los diferentes escenarios de temperatura-salinidad no afectaron a la forma

quimica y solubilidad del As**durante las pruebas toxicoldgicas.

Cambios de comportamiento (etolégicos)

Durante el desarrollo de los bioensayos los juveniles presentaron cambios de comportamiento,
mientras transcurrian las primeras 48h algunos organismos a las concentraciones mas altas de
exposicion al As, independientemente de las condiciones de temperatura-salinidad,
presentaron cambios natatorios y posteriormente mantuvieron una baja actividad de nado,
manteniéndose en reposo durante el resto de las pruebas. Los controles por su parte

mostraron una mayor actividad, nadando constantemente y de forma normal en las peceras.

En algunos individuos expuestos a las concentraciones mas altas de As hubo casos de muda
del exoesqueleto. Para explicar el porqué hubo casos de ecdisis aislados, esto pudiera deberse;
como una posible consecuencia en la alteracién de procesos bioldgicos que ocurren al
incorporar el As, durante el proceso de ecidisis. Se conoce que el As una vez que ingresa a las
células, se ha reconocido que induce la formacién de especies reactivas de oxigeno (ROS)
como parte del proceso de estrés oxidativo a nivel celular, una de esas especies reactivas es el
superdxido (O,) el cual estd asociado con alteraciones en la sefalizacién del ciclo celular y
afecta procesos dependientes de calcio (Ca**) (Del Razo et al., 2004), como podria ser la

ecdisis. También se sabe que el As en estudios de toxicidad subcrénica induce el proceso de
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muda en algunos crustaceos, asi Fowler y Unli (1978) determinaron la bioacumulacién vy
eliminacién de As (radioisétopo *As) en el crustaceo Lysmata seticaudata expuesto por 16 dias
(tanto a 13 y 20°C). Estos autores observaron que los organismos comenzaban a mudar con
mas frecuencia, encontrando niveles elevados de As en exoesqueleto, seguido de tejido
muscular y luego en visceras (Fowler y Unlu, 1978). Es posible, entonces, que la incorporacién
de As durante las 96h de exposicion en algunos juveniles de L. vannamei acelerard el proceso
de ecdisis, como una respuesta de eliminacion del metaloide a través de la exuvia, sin olvidar
que algunos de los factores primordiales que afectan y regulan el ciclo de muda son por
ejemplo; el fotoperiodo, la temperatura y estado nutricional (Diaz et al., 2003). Hay que aclarar
que en el presente estudio las pruebas duraron solo 4 dias (96h), y que las tasas de
incorporacién y eliminacién del As son diferentes en estudios de toxicidad subcrénica, pero
podria suponerse, en el presente estudio, que las tasas de incorporacién y eliminacién de As
bajo el escenario de toxicidad aguda fueran mucho mds elevadas a 30°C que a 20°C 0 25°C en
los juveniles expuestos, y como respuesta, estos trataran de eliminar el As mucho mas rapido a
través del proceso de ecdisis; lo anterior podria indicar que el metaloide As, a diferencia de los
iones metdlicos, induciria el proceso de ecdisis en crustdceos decdpodos como L. vannamei.
Otra posible opcidn es que el As podria alterar los procesos de control y regulacién endocrina
del proceso de muda, donde esta involucrada la hormona inhibidora de la muda (MIH) aunque
no se conocen los mecanismos especificos de alteracién del As sobre la regulacién hormonal
en crustdceos; sin embargo, esta reconocido que el As es considerado un disruptor endocrino
en diversos vertebrados (mamiferos roedores), bloqueando los receptores de las hormonas
glucocorticoides y los estrégenos inhibiendo sus funciones bdsicas y habria que considerar,
ademas, que las estructuras de las hormonas de invertebrados y vertebrados podrian diferir

estructuralmente (Georgescu et al., 2011; lavicoli et al., 2009).
Peso promedio de los juveniles

Al inicio de los experimentos de toxicidad aguda, se observaron diferencias significativas entre
los pesos promedio de los juveniles para las diferentes condiciones de temperatura-salinidad,
esto se explica por las diferencias en edad de los organismos, por la variabilidad bioldgica
intrinseca de los diferentes lotes y a las condiciones especificas de manejo previo de las
postlarvas, sin embargo, el peso promedio de los juveniles se mantuvo dentro del intervalo de

0.5 a 1.5g (p. h.) requerido para realizar los bioensayos (Tabla 8).
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Viendo en conjunto los pesos promedio de todos los grupos se observd que estuvieron dentro
del intervalo propuesto de trabajo y se mantuvo la carga de biomasa entre 0.8 a 1g L" de medio
salino. En relacidn al peso entre tratamientos para un bioensayo, se desprende del andlisis de
varianza que no hubo diferencias significativas en peso en cada bioensayo, considerandose

que todos los organismos se pueden caracterizar en intervalo similar de juveniles.

Tabla 8. Peso vivo (g; p. h.) y edad de los juveniles de Litopenaeus vannamei al inicio de todas las

condiciones experimentales.

Combinacidn Edad Peso Desviacién

Temperatura-salinidad J:Ii/(edrllilse)s Promedio* Estandar
(25°C-25ups) PL120 0.51% 0.14
(20°C-17ups) PL174 o.71" 0.26
(20°C-33ups) PL188 0.89¢ 0.35
(30°C-17ups) PL114 0.54°° 0.17
(30°C-33ups) PL107 0.64"° 0.20
Total general 0.66 0.27

*Nota: El nimero de muestra fue de 144 y el total de 720. Letras iguales en los promedios indican
que no hubo diferencia significativa (ANOVA y prueba Tuckey, 95% de confianza).

Concentraciones de AH referidos como COD en muestras de agua marina artificial e

interaccién fisicoquimica con el As disuelto a las diferentes condiciones experimentales

En la medicidon de la concentracién de AH referidos como COD, se observéd que en las
concentraciones iniciales (oh) y finales (96h) de AH de todas las combinaciones de
temperatura- salinidad experimentales hubo diferencias significativas (Tabla 9), atribuibles a
una inmediata y fuerte tendencia de los AH comerciales a flocular, siendo mas notorio a simple
vista en los escenarios de alta temperatura-salinidad 30°C (17 y 33 ups) resultando en una
menor concentraciéon de AH; mientras en los escenarios de baja y en condiciones dptimas de
crecimiento, las concentraciones de AH fueron mds elevadas. Se observé que la tendencia
general de los AH al transcurrir las 96h, en todas las condiciones de temperatura-salinidad fue

disminuir su concentracion respecto del valor inicial (Fig. 9).
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Se sugiere por los resultados de COD, que las dos variables experimentales en conjunto
(temperatura y salinidad) influyeron en la variacion de la concentraciéon de los AH,
observandose diferencia significativa en las condiciones de 30°C comparadas con las de 20°Cy
25°C; y también ante incrementos de salinidad a una misma temperatura, excepto para la
condicién de 30°C-17 ups y 30°C-33 ups a 96h donde no hubo diferencia (Tabla 9). Al respecto
se sabe que la temperatura afecta la estructura molecular de los AH en solucién formando
estructuras micelares con carga negativa en su superficie, sin embargo, también el incremento
de salinidad (fuerza idnica) o pH favorecen este tipo de estructuras (Gara, 2008; Conte y

Piccolo, 2002; Warwick et al., 2001; Engebretson y von Wandruszka, 1994).

Se resalta que la mayor concentracidon de COD inicial estuvo comprendida en la combinacidén
experimental a 20°C-17 ups que fue de 87.80 +2.84 mgCOD L" (43.74 *#1.6 mgAH L"). La
concentraciéon de COD en el control 3 que incluyo AH (sin As) de cada condicién experimental
fue como sigue: 25°C-25 ups (oh: 80.8 +0.76 mgCOD Ly a 96h: 55.620.57 mgCOD L"), 20°C-17
ups (oh: 85.3 +1.52 mgCOD L'y a 96h: 64+ 1 mgCOD L"), 20°C-33 ups (oh: 82 +2 mgCOD L'y a
96h: 61.6 + 2.08 mgCOD L"), 30°C-17 ups (oh: 68.3 1.5 mgCOD L'y a 96h: 42.6 + 2.51 mgCOD L’
")y 30°C-33 ups (0h: 64.6 £ 1.52 mgCOD Ly a 96h: 32.6 + 3.21 mgCOD L").

Tabla 9. Concentracién de AH como COD durante las 0 y 96h de duracién de los bioensayos de

toxicidad aguda con As expuestas en juveniles de Litopenaeus vannamei.

(AH) medido como COD*
(mgL")
mperatura-salinidad | 20°C-17 ups | 20°C-33ups | 25°C-25ups | 30°C-17 ups 30°C-33 ups
Tiempo (h)
(43.741.6) | (40.79%1.2) | (40.87%1.0) | (34.73%1.3) | (32.25%0.57)
0 87.80 +2.84" | 81.85+1.96% | 82.0 +1.57° | 69.62 +2.14° | 64.60 +0.66°
(30.49#1.9) | (27.72#2.55) | (28.69+3.7) | (19.68+1.6) | (15.49*2.5)
96
61.05 +3.33% | 55.45 +4.65" | 57.42 +7.12° | 39.22 +2.84° | 30.77 £4.63¢

*Nota: Letras diferentes en COD indican diferencia estadisticamente significativa con 95% de confianza (p<0.05) en

relacién al tiempo cero y 96h respectivamente. Se utilizo la prueba de la diferencia mdltiple de medias de Tuckey.

NUmero de muestras (n= 4). Los valores entre paréntesis de AH, se basaron en la curva de calibracion del anexo v.
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Variacion del contenido de AH referido como carbono organico disuelto COD(mg L)
Vs tiempo (h) a diferentes temperaturas-salinidades

100

O
on
g
8 20°C-17ups
o 25°C-25ups
20°C-33ups
50
40 - 30°C-17ups
30 30°C-33ups
20 1
10 4
blanco agua salina
0 & & & & A
0 24 48 72 96
tiempo (h)

Figura 9. Variacién de la concentracién de AH, referido como COD (mg L") en relacién al tiempo (h)
de exposicion al As en juveniles de camaroén a diferentes combinaciones de temperatura-salinidad.

La concentracién nominal de AH se asumié de 50 mgAH L y su concentracion real equivalente
como COD fue de 105.2 mgCOD L" como se sefiala en la curva de calibracién (Anexo v). Al
observar los valores iniciales (oh) de COD (AH) durante las pruebas toxicolégicas estos se
mantuvieron por debajo del valor real equivalente a 50 mgAH L7, asi en los diferentes
escenarios de temperatura-salinidad experimentales la adicién de AH real (oh) no se acerco al
valor nominal propuesto, de hecho el promedio de la concentracidn real de AH al inicio de las
pruebas para las cinco condiciones experimentales fue de 38.48 mgAH L' (Tabla 9). Lo anterior
podria deberse a la facilidad de floculacion de los AH comerciales, la cual parece ser
instantanea ante cambios de temperatura o salinidad del medio y también posiblemente a que
los AH comerciales no son completamente de alta pureza (es decir grado QP, ACS, etc.)
presentando probablemente cantidades importantes de acidos fulvicos y/o humina, que son

las restantes fracciones de las sustancias hdmicas, de las cuales la humina es conocido que
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tiene una baja actividad para interaccionar con elementos metdlicos y otros compuestos

(Stevenson, 1994).

Se sabe también que los AH comerciales no tienen una elevada pureza, estos en su forma de
sal de sodio (Sigma Aldrich), tienen un origen terrestre y no marino-costero, generalmente son
extraidos de carbdn y en su composicién presentan una variada distribucion en las fracciones
humicas, en pesos moleculares y elevado contenido de cenizas (hasta un 31.21%), sin embargo
estas cenizas no influyen en el contenido de carbono del producto (Harbour et al., 2007;
Malcom y MacCarthy, 1986). Una manera de conocer la pureza y calidad del producto de los
AH comerciales es realizar previamente una caracterizacién quimica de las fracciones hidmicas
y el contenido neto de grupos funcionales, lo cual ayudaria en parte a predecir sus propiedades

de unidén con elementos téxicos como el As.
Interaccion AH y As

Se sugiere, en base a los resultados de AH como COD del presente estudio (Tabla 9 y Fig. 9)
que la interaccién molecular de los AH frente al As ante los escenarios de baja, dptimas y altas
condiciones de temperatura-salinidad fue diferente, porque las concentraciones reales de AH
no fueron semejantes entre si al inicio de las pruebas en todas las condiciones experimentales
y no se acercaron al valor nominal propuesto y en general este valor fue disminuyendo como
ya se observd, ademas, de acuerdo a la literatura, existe una dependencia entre la estructuray
funcionalidad de los AH en relacién a la temperatura y fuerza iénica, entonces es posible que el

As no estuviese en contacto con la misma cantidad de AH en cada condicién experimental.

En cuanto a la forma molecular de los AH comerciales del presente estudio, podria esperarse
de acuerdo a la literatura, que en un escenario de baja temperatura-salinidad (por ejemplo
20°C-17 ups) o menor fuerza idnica los AH adoptaran una estructura lineal y flexible (Gara,
2008; Warwick et al., 2001; von Wandruzka, 2000) lo que pudo favorecer posiblemente que se
mostraran mas expuestos los grupos funcionales (COOH, OH) ocurriendo una mayor
probabilidad de enlace con el oxianién de As™. Mientras que en el caso de un aumento en
temperatura y salinidad, como en el escenario de alta temperatura-salinidad (30°C-33 ups) los
AH se plegarian sobre si, adoptando una estructura micelar o globular de tamafio compacto
presentando generalmente carga negativa en la superficie. Se conoce también que el tamafio

molecular de los AH se incrementa con el incremento de la concentracién de los mismos (Gara,
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2008; Engebretson y von Wandruszka, 1994; Conte y Piccolo, 2002; von Wandruzka, 2000;
Warwick et al., 2001; Stevenson, 1994). Esto posiblemente atraeria cationes, pero ocasionaria
repulsiones con moléculas con carga negativa, como los oxianiones de As®*, contribuyendo a
una menor interaccién AH-As en esas condiciones. Se ha demostrado experimentalmente la
formacién de estructuras micelares de AH comerciales en funcién del pH y la fuerza idnica a
partir de estudios de microscopia, donde se encontrd que la formaciéon de pseudomicelas a
pH= 4 es de tamafio pequefio, pero al aumentar el pH= 6-10 se pueden formar pseudomicelas
grandes y pequefas, ademas en presencia de algunos iones como Na’, CI' y Cu**aumenta el
tamanfo de los agregados y la capacidad de asociacién entre AH y compuestos organicos (Gara,
2008; Gauthier et al., 1986). Esto podria explicar la mayor floculacién de manera visual de los
AH en las condiciones de alta temperatura-salinidad, y ademas podria aumentar la carga

negativa de la superficie de los agregados de AH generando una menor interaccién AH-As.

Por otra parte es posible que el As®* no se comporte como un tipico ién metalico en solucién y
que probablemente sea dificil que se ligue frente a los AH comerciales de manera efectiva,
debido a sus propiedades de elemento metaloide y porqué se sabe a partir de estudios
fisicoquimicos que existe una baja afinidad para la formacidn de los complejos AH-As. Warwick
et al. (2005) quienes calcularon las constantes de asociacion (Keng) €n solucion acuosa para AH
y tres especies de As, entre estas As>, encontraron valores muy bajos de Kcng, Sin embargo
observaron que este valor y la formacién de los complejos AH-As se favorecian con el aumento
de pH y con la disminuciéon de la fuerza idnica. Para estos estudios se asumid una
estequiometria AH-As (1:1), temperatura 25°C, los autores sefialan que la formacion de los
complejos As-AH tienden a ser débiles, que no existe un modelo de interaccién entre los AH y
los oxianiones como el As, ademas de que existe una gran complejidad para conocer la
estequiometria a diferentes condiciones ambientales (Warwick et al., 2005). Hay que recordar,
ademas, que el As>" se presenta en soluciones acuosas como una molécula oxianién del tipo
H,AsO,, unido por enlaces covalentes a los dtomos de oxigeno (Smedley y Kinniburgh, 2002;

Ravenscroft et al., 2009).

De lo anterior es posible que el As>* no se ajuste completamente a los modelos tedricos de
interaccién para iones metalicos y AH como los propuestos por Baker y Khalili, (2007) y
Manahan (2007) (Figs. 6a y b), sino que seria, asi lo sugiero, posiblemente por interacciones

momentdneas por puentes de hidrogeno (entre el H del oxianién de As> y los grupos
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funcionales COOH y OH de los AH) las cuales podrian demostrarse mediante estudios con

resonancia magnética nuclear de hidrégeno y de carbono (RMN 'Hy ().

Toxicidad del As en forma individual y en presencia de AH a diferentes escenarios de

temperatura-salinidad sobre L. vannamei

De los resultados de toxicidad aguda del As®* de manera individual sobre juveniles de L.
vannamei a partir de un estudio previo, se observd que hubo algunas diferencias significativas
en la toxicidad a las diferentes condiciones experimentales (Tabla 10).

Tabla 10. Valores de CL;,-96h (promedio e intervalos de confianza) de As sin y con presencia de AH

(38.4mg L" valor real promedio) calculadas para juveniles de Litopenaeus vannamei a diferentes
escenarios de temperatura-salinidad.

CL;, As + AH* CLyo As**
Condiciones experimentales B .
L L
(Temperatura-salinidad) (mgL) (mgL’)
(ZOOC'17 UpS) 11_2781 9'13A1
(9.67-12.94) (7.70-10.71)
(20°C-33 ups) 8.38" 6.237
(7-64-9.16) (5.07-7.27)
(25°C-25 ups) 8.58" 8.70*'
(7.60-9.57) (7.19-10.40)
(30°C-17 ups) 7.64" 7.83"
(6.80-8.58) (5.62-10.74)
(30°C-33 ups) 550" 7.54™
(3.44-6.69) (6.50-8.48)

*Letras diferentes indican en cada bioensayo (con y sin AH) diferencias estadisticamente significativas con
95% de confianza. Nimeros diferentes indican en cada condicién experimental (T-S) diferencias
significativas por efecto de AH.

**CL.,-96h de As obtenidas a partir de un estudio previo (Valentino-Alvarez et al., 2013).
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El As de manera individual fue mas téxico significativamente para los juveniles de L. vannamei
en el escenario de 20°C-33 ups, en cambio fue menos tdxico en 20°C-17 ups y en el resto de las
condiciones experimentales fue igualmente tdxico, incluidas las condiciones dptimas (Tabla
10). Estas diferencias de toxicidad a una temperatura por debajo del éptimo y ante cambios de
salinidad por arriba y por debajo del punto isosmdtico de crecimiento para los organismos,
podrian deberse en parte a su asociacién a los cambios en los patrones de regulacion
fisiolégicos en los organismos expuestos (de los cuales se hablard mas a detalle en la siguiente
seccién), en cambio, por los resultados obtenidos, en temperaturas por arriba de crecimiento
de la especie a pesar de los cambios de salinidad en relacién al punto isosmético ya no se
observaron diferencias en la toxicidad del As (Tabla 10). Esto puede deberse, a que en este
escenario de alta temperatura, esta impondria un mayor efecto fisioldgico sobre los
organismos comparado con la salinidad, pues se sabe que la temperatura controla
principalmente y desencadena mayores tasas en los procesos bioquimicos fisiolégicos (Hill,
1980; Eckert et al., 1990), uno de esos efectos seria favorecer la incorporacion del metaloide en
el organismo independientemente del patrén de osmorregulaciéon que adoptaran en funcién
de la salinidad del medio salino. Hay que mencionar que de acuerdo a la literatura, y para los
fines de este estudio se considero 25°C-25 ups como las condiciones dptimas de crecimiento
para la especie de camardn L. vannamei (Valdez et al., 2008; Martinez, 1999). Los resultados
sugieren que en ausencia de AH, la toxicidad del As** esta modulada por la salinidad pero solo

en baja temperatura.

Al comparar la toxicidad del As en presencia de AH se encontraron diferencias significativas,
primero se observd que al mantener la temperatura constante tanto a 20 como a 30°C ante un
aumento de salinidad de 17 a 33 ups hubo una mayor toxicidad significativa (Tabla 10). Luego la
condicién mds tdxica se dio a 30°C-33 ups y la condicidn menos tdxica fue a 20°C-17 ups, es
decir por debajo de las condiciones dptimas de crecimiento mientras las demds condiciones
permanecieron sin cambio significativo en la toxicidad del As, comparadas con las condiciones
Optimas (Tabla 10). También podemos observar, a partir de los resultados obtenidos, que el
efecto de reduccién de la toxicidad fue el esperado en baja temperatura-salinidad, aunque se
logro solo para una condicién (20°C-17 ups), sin embargo, al observar los resultados la hipdtesis

propuesta se cumplié ya que el efecto de reduccién de la toxicidad de los AH, como se
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esperaba, fue disminuyendo conforme se incrementaron las variables temperatura-salinidad

(Tabla 10).

Ahora al observar el efecto de reduccidn de la toxicidad del As sin y con presencia de AH, no se
observaron diferencias significativas en todas las condiciones experimentales, excepto en una
condicion de baja temperatura 20°C-33 ups, donde, una vez mds, la presencia de AH redujo la
toxicidad del As, en cambio al incrementarse las condiciones experimentales este efecto va
disminuyendo (Tabla 10, comparando ambas columnas), lo que reforzé, en cierto modo la
hipdtesis propuesta. De hecho la tendencia de los valores de CLs,-96h es disminuir conforme se

incrementan la temperatura-salinidad experimental, es decir el As se vuelve mas tdxico.

De los resultados anteriores, podemos relacionar el efecto de reduccién de la toxicidad de los
AH sobre el As a través de la interaccion AH-As discutida en la seccidn anterior. No sin antes
aclarar, como ya se menciond en dicha seccién, que al inicio de las pruebas de toxicidad la
presencia de AH no fue la misma en cada condicidn experimental, aunque se adiciond una
misma cantidad en todas las condiciones de temperatura-salinidad, los AH tuvieron una rapida
floculacién, no esperada, que estuvo en funcién de las condiciones de temperatura-salinidad
establecidas al inicid de los experimentos, produciéndose asi diferencias en la concentracién
real de AH al comenzar las pruebas. Es decir los AH fueron muy susceptibles de cambiar de fase
disuelta a particulada. Aparte la tendencia general en todos los experimentos fue disminuir la
concentracion de AH durante el transcurso de las 96h de los bioensayos. Por lo que esto
ocasiono en parte diferencias en la reduccidn de la toxicidad del As. Sin embargo, se sugiere,
ademas que estas diferencias en la reduccidén de la toxicidad pudieron deberse en mayor parte
al comportamiento fisicoquimico que exhibieron los AH, pues se sabe que estos pueden
cambiar su estructura molecular y su actividad de ligarse frente a elementos metalicos en
funcién del pH, temperatura y salinidad presentes en el medio acuoso. Asi, retomando en
parte la discusién de la seccién anterior, podemos asociar que el efecto de reduccidn de la
toxicidad del As frente a los AH en el escenario de baja temperatura-salinidad se deberia a la
conformacién estructural desplegada y lineal que adoptan las moléculas de AH y donde seria
posible una mayor interacciéon AH-As, es decir bajo esas condiciones los sitios activos de las
moléculas de AH estarian mds expuestos a ligarse con el As de la fase disuelta, en cambio, ante

el incremento de dichas variables experimentales, las moléculas de AH tienden a agruparse
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formando micelas con carga negativa en su superficie, lo que podria disminuir la interaccién
entre el As y los AH, en consecuencia habria una menor formacién de los complejos AH-As y

esto podria explicar la mayor toxicidad en los escenarios de mayor temperatura-salinidad.

Ahora comparando la reduccién de la toxicidad del As frente a los AH en la especie de camardén
L. vannamei con otras especies, no se han encontrado estudios semejantes, pero si se han
encontrado algunas investigaciones que han comprobado una reduccién en la toxicidad o
acumulacion de diversos elementos metalicos sobre organismos de agua dulce y marino
costeros ante la presencia de SH o AH. Asi se tiene, por ejemplo, que Jones y Huang (2003)
evaluaron la toxicidad mediante la determinacién de la EC, (concentracién efectiva letal que
afecta al 50% de los sujetos de estudio), frente al efecto del As (0.5, 1y smg L") y de un
pesticida (clorpirifos) en presencia de SH (2.1, 4.2 y 42 mgC L") extraidas de composta orgénica.
Las pruebas toxicoldgicas fueron realizadas con una baterfa de bioensayos rapidos (5 y 15min)
llamada Microtox® que incluyé a la bacteria Vibrio fischeri como organismo indicador de
respuesta tdxica. Ellos obtuvieron una reduccién de la toxicidad de 100% del pesticida y del
metaloide al emplear 4.2 mgC L'y 2.1 mgC L” respecto de las pruebas previas sin presencia de
SH. Las concentraciones que se utilizaron de SH del estudio de Jones y Huang (2003) fueron
mucho menores a la que se emplearon en el presente estudio, ademas el origen de las SH
provino de una composta organica, sin embargo el efecto de reduccién de la toxicidad del As
fue del 100% sobre el modelo biolégico que experimentaron, lo que indica que la concentracién
y el origen o fuente de SH o de AH es muy importante para lograr una mejora en la reduccion
de la toxicidad del As, pues, como sefialan Jones y Huang (2003), concentraciones elevadas de
SH pueden interferir en la reduccién de la toxicidad debido a asociaciones intramoleculares
entre las moléculas de SH. Esto también ya lo han sefialado Conte y Piccolo, (2002) que con el
incremento de concentracién de AH aumenta el tamafio molecular y la formacién de micelas,

con carga negativa en su superficie.

Por otra parte, algunos estudios como el de Stackhouse y Benson (1988) comprobaron que las
fracciones de AH y AF pueden modificar la biodisponibilidad de algunos metales traza y en
consecuencia alterar su toxicidad. Estos autores evaluaron con varias concentraciones de AH
(0, 0.5, 5y 50 mg L") el efecto téxico de Cd y Cr (hexavalente) en Daphnia pulex a varias horas
de exposicidn (24, 48, 72 y 96h) y encontraron que a las 96h para Cr hexavalente, no habia una

diferencia significativa en las CLg, para cada concentracién de AH, pero si la hubo a las 48h,
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donde el Cr no se vio afectado en el porcentaje de ién libre durante las primeras horas de
exposicién, en cambio para Cd si hubo una diferencia muy significativa en la toxicidad a las 24,
48, 72 y 96h en presencia de 0.5, 5y 50 mg L' de AH, sobre Daphnia pulex, ademas el
porcentaje de i6n Cd libre disminuyd significativamente durante las primeras 20h de
exposicion. De lo anterior, y en comparacidén con el presente estudio, se observa que influye
mucho la concentracidn inicial de AH a la cual se expongan con el elemento traza; que es
probable que los AH tengan una mayor capacidad quelante para iones netamente metalicos y
que los AH también pueden modificar significativamente la biodisponibilidad del metal, sin
embargo en la presente investigacion no se evalué la biodisponibilidad del As>* en los
camarones L. vannamei, aunque es de mencionarse que ésta depende de la forma quimica y
fisica del elemento traza en la que se encuentra en el medio y de la capacidad de los

organismos para absorberlo o ingerirlo (Galdn y Romero, 2008).

Por otro lado Glover y Wood (2004), analizaron la interaccion de SH sobre la toxicidad del ién
plata (Ag") en Daphnia magna conocida como pulga de agua. El ién Ag" a una concentracién de
1pg L7, produce una toxicidad aguda a las 24h, y observaron que la presencia de SH en una
concentracién de 7 mg L, disminuye la acumulacién de plata significativamente, regula el
balance de sodio, retornando a pardmetros normales respecto de los controles. Por su parte
Kamunde y MacPhail (2011), demostraron que el carbono orgéanico disuelto en forma de AH
modera la respuesta téxica crénica de Cu, Cd y Zn a 28 dias sobre: el crecimiento, el estrés
oxidativo a nivel de membrana celular de la branquia, en la desregulacion de los iones internos
del plasma y en la bioacumulacién en varios tejidos de la trucha arcoiris juvenil, de los
siguientes metales traza: Cu, Cd y Zn, al utilizar una concentraciéon de AH de 5 mg L.
Exponiéndolos a la mezcla de los tres metales, dichos autores observaron que en presencia de
AH, las truchas crecian significativamente en comparacion a las expuestas solo a la mezcla de
los tres metales, y encontraron también que los AH ejercian una menor bioacumulacion
significativa en este orden Cd < Cu < Zn, también encontraron que los AH regulan la pérdida de
iones Na" del organismo hacia el medio al estar expuesto a la mezcla de los metales,
principalmente por exposiciéon de Cu, ya que este idn es sabido que induce pérdida de iones
Na" hasta en un 30% (Taylor et al., 2003). También encontraron que la formacién -en branquias
y en plasma- de malonaldehido (MDA) como bioindicador de estrés oxidativo, no fue
significativa ante la mezcla de los tres metales y la presencia de los AH. De acuerdo a lo

anterior y en relacién al presente estudio con juveniles de camardn blanco, en la condicidn
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menos téxica del As frente a los AH a 20°C-17 ups (Tabla 10); posiblemente la presencia de AH
aunque tendria que demostrarse experimentalmente, pudiera contribuir a restablecer y
regular los niveles de Na" que se perdian durante la exposicién a una baja salinidad ya que los
juveniles de camardn tienden a perder sales bajo esa condicién, demostrandose posiblemente
una de las multifunciones que tienen los AH en los ambientes acuaticos (Likens, 2009). Sin
embargo en la presente investigacion se asumié que los AH no ejercieron efectos fisiolégicos
importantes y/o deletéreos, no se evalud la toxicidad crénica ni la moderacién de la respuesta
toxica del As, tampoco el crecimiento ni bioacumulacién en los juveniles de L. vannamei, por lo
que queda una ventana muy grande para seguir investigando los efectos de los AH en la

reduccidn de la toxicidad de los elementos traza como el As.

Observando la concentracion de AH (1-lomgAH L") utilizada en los estudios arriba
mencionados y comparandola con la del presente estudio (38.4 mgAH L"), se puede ver que
muchas de las pruebas que se han realizado con AH han sido en ambientes de agua dulce y
requiriéndose concentraciones de AH menores a la utilizada en este trabajo. Casi no hay
estudios para poder comparar donde se evaltien los AH en un ambiente costero estuarino-
lagunar, donde los niveles de COD y AH suelen ser elevados en relacion con la reduccién de la

toxicidad de metales traza como el As en estos ambientes.

Mecanismos de regulacién fisiolégica en los camarones L. vannamei frente a los diferentes

escenarios de temperatura-salinidad y su asociacién con la toxicidad del As y los AH

Se sabe que cambios ambientales (i. e. temperatura, salinidad, pH) modifican una serie de
respuestas en los camarones peneidos de tipo bioldgico, fisioldgico, bioquimico, inmunoldgico,
reproductivo, etc. Los organismos ponen en funcionamiento complejas estrategias de
regulacion fisiolégica en relacidn a las condiciones experimentales de temperatura-salinidad
en que se encuentren (Pascual, 2000; Gémez, 2007; Carrefo, 2009). Se conoce que la especie
de camardn L. vannamei, presenta una serie de mecanismos de regulacién osmdtica para
mantener su homeostasis estable dentro de los limites de tolerancia ante un cambio en la
salinidad de su entorno; adoptando una regulacién hiperosmética (hiperregulan) en bajas
salinidades y una regulacion hipoosmdtica (hiporregulan) en alta salinidad (Valdez et al., 2008).
Tal capacidad de osmoregulacién, es el resultado de la presién osmdtica entre los liquidos

corporales de los organismos acudticos (como la hemolinfa en crustidceos) y el agua
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circundante del medio acuatico (Lignot et al., 2000). Asi en relacién a las diferentes
condiciones de salinidad a las que fueron sometidos los juveniles en este estudio, podemos
decir que a una baja salinidad por debajo del éptimo de crecimiento (17 ups), los juveniles
hiperregulan debido a que en esta situacion el medio externo tiene una menor concentracién
de iones a diferencia del medio interno de los organismos, presentandose una serie de
dificultades, como un flujo neto de las sales del interior hacia el exterior de los organismos, por
lo que tienden a perder sales o electrolitos por difusién, y experimentan un aumento de
volumen celular por entrada de agua via dsmosis. Para compensarlo, tienden a producir una
mayor cantidad de orina diluida con el fin de eliminar el exceso de agua e incorporan sales por
transporte activo, algunas de estas pueden ser NaCl, KCl, CaCl, a través de mecanismos
especializados que reabsorben eficientemente cantidades minimas de las sales del exterior a
pesar de ir en contra de un gradiente de concentracién, es conocido que en organismos
acuaticos que viven en baja salinidad el transporte de Na* al interior de las células depende de
una ATPasa H" electrogénica de protdn, que transporta H" activamente de las células hacia el
medio exterior, esto genera una diferencia de potencial que hace ingresar los iones Na" al

interior celular (Eckert et al., 1990).

Asociando lo anterior, es posible y se sugiere, que la reduccién de la toxicidad del As + AH en
un escenario de baja salinidad sobre los juveniles de camardn consista en una inhibicién o
disminucidn, a través de algin mecanismo desconocido, de la actividad de los transportadores
de fosfato (Pi) los cuales como ya se menciond es por donde ingresan los iones fosfato
(H,PO,) pero también aprovechan estos canales para ingresar los iones de As>* (H,AsO,)
debido a su similitud quimica y en dicho proceso se expulsan simultaneamente 2 H'; puesto
que lo primordial para el organismo es incorporar los escasos iones Na* del exterior, la bomba
ATPasa Na' /K" también disminuiria su actividad puesto que bombea Na* al exterior y
transporta K" al interior celular, pero la actividad de la ATPasa H" electrogénica aumentaria su
actividad, y los protones del interior celular que se usarian en el ingreso del H,PO, o del H,AsO,
serian mejor usados para generar el potencial de membrana necesario para hacer ingresar al
Na’, aunque este supuesto requeriria una evidencia experimental; sin embargo otras
explicaciones a esta situacion de disminucidn de la toxicidad del As en baja salinidad seria el
hecho experimental de que se obtuvo una mayor concentraciéon de AH en 20°c-17 ups, lo cual
pudo favorecer una mejor interaccién molecular AH-As y ademds se conoce que la

temperatura es un factor controlador de las tasas bioquimicas, de la permeabilidad de Ia
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membrana ante procesos de incorporacién-eliminacién de sustancias diversas, siendo que una
disminucidn de temperatura como en 20°C pudiera haber contribuido la velocidad de

incorporacion del As.

En cambio, cuando los juveniles de L. vannamei fueron sometidos a un escenario de mayor
salinidad y temperatura, por ejemplo, arriba del punto isosmdtico (30°C-33 ups) dadas estas
condiciones ambientales los organismos hiporregulan su composicion interna de solutos,
como respuesta a la diferencia de concentraciones que hay entre el medio externo (donde hay
una mayor concentracién de iones) y los liquidos corporales (que tienen una menor
concentraciéon de iones intracelulares), bajo este escenario ocurre una pérdida de agua del
interior celular hacia el exterior de los organismos via dsmosis puesto que el agua fluye desde
una solucién hipoosmdtica hacia una solucién hiperosmética (Campbell y Reece, 2007); los
organismos sufren una deshidratacién por lo que para contrarrestar este efecto, incorporan
agua del medio externo (que presenta una mayor concentracion de sales) a través del tracto
digestivo o lo que seria parecido a beber agua salada, sin embargo el exceso de sales
incorporadas deben ser eliminadas mediante transporte activo a nivel de la membrana celular
en las branquias principalmente mediante la ATPasa Na'/K" y del cotransportador de Na*/ 2CI
/K" y también a través de unas células especializadas llamadas células de cloruro que exportan

iones CI" al medio exterior (Campbell y Reece, 2007; Eckert et al., 1990).

Asi, relacionando lo anterior, se podria explicar la mayor toxicidad del As + AH en alta salinidad
(30°C-33 ups), posiblemente habria una mayor incorporacién del As durante la absorcion de
agua y sales por los juveniles de L. vannamei para compensar la deshidratacién, suponiendo
que hiporregularon se pudo incorporar As por absorcién en branquias y por el tracto digestivo;
también es posible que estuviese aumentada la actividad de los transportadores de fosfato
ingresando tanto iones H,PO, y H,AsO, a diferencia del patrdn de regulacién en baja salinidad,
en que posiblemente la actividad de los transportadores fue menor, sin embargo, la anterior
especulacién requeriria una evidencia experimental. Sin embargo la mayor toxicidad del As
bajo estas condiciones (30°C-33 ups) también se puede explicar porque en esta combinacién
de temperatura-salinidad hubo la menor concentraciéon de AH presentando ademas una mayor
floculacién durante las pruebas toxicoldgicas, esto posiblemente debidé generar una menor
interaccion molecular entre los iones de As** y los AH, ademds de que, como se comento en

secciones anteriores, los AH tienden a modificar su estructura molecular formando micelas con
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menor capacidad de interaccién con elementos metdlicos. También la temperatura por arriba
del dptimo de crecimiento pudo contribuir a que se incrementara la velocidad de incorporacién

y transporte del As>* en los juveniles de camardn.

En las condiciones éptimas de crecimiento para los juveniles (25°C-25 ups), es posible suponer,
que la tasa de incorporacién del As>* por transporte pasivo, asi como la de excrecidn, se hayan
mantenido semejantes en velocidad, mostrandose en los resultados que la toxicidad se
mantuvo en un nivel intermedio en comparacién con la condicién menos téxica (20°C-17 ups) y
la mas téxica (30°C-33 ups) (Tabla 10). En las restantes condiciones de temperatura-salinidad en
donde no hubo diferencias en la toxicidad del As como en 20°C-33 ups y 30°C-17 ups
comparadas con las condiciones dptimas (Tabla 10); es posible que se debiera al efecto
conjunto de ambas variables, donde el patrén de osmoregulacién y la temperatura modularon

equitativamente la incorporacion del As en los organismos.

De los resultados obtenidos, se ha observado que la temperatura experimental y la salinidad
junto con el patrén de osmoregulacién que adoptaron los organismos pudieron influir en algin
grado en las respuestas toxicas obtenidas para el As en presencia de AH comerciales. Sin
embargo no hay que olvidar que el escenario de temperatura-salinidad afecta también a la

concentracion de AH y a la interaccién AH-As.

Cabe comentar finalmente que la temperatura y salinidad tienen gran importancia,
independientemente de la presencia de un agente téxico como el As, en la sobrevivencia,
crecimiento y otras respuestas fisiolégicas sobre los camarones peneidos, asi en general, un
cambio de salinidad por arriba del punto isosmdético genera un mayor gasto energético como
lo han demostrado Valdez et al. (2008) en L. vannamei donde los organismos aclimatados y
mantenidos en su punto isosmatico (26 ups) tuvieron un gasto metabdlico de rutina de 208.2 J
g dia’, en cambio este valor aumentd a una salinidad de 32 ups con 264.0 J g"dia". En cuanto a
la temperatura, se presenta un aumento significativo en las tasas metabdlicas y los
requerimientos energéticos con el incremento de esta variable, Spanopoulos-Hernandez et al.
(2005), quienes obtuvieron el coeficiente térmico (Q,) para la especie de camarén L.
stylirostris este valor se incrementd 2.3 a 2.6 veces por cada incremento de 10°C, cuando
sometieron al organismo a temperaturas desde 20 a 35°C y salinidades desde 20 a 30 ups. Es de

mencionarse que el Q,, es una medida de la capacidad metabdlica de los organismos y refleja
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los ajustes energéticos relacionados a los requerimientos fisioldgicos y enzimaticos cuando se

da un incremento de temperatura y salinidad.

Comparacion de la toxicidad del As en otros crustaceos

En lo que respecta a la toxicidad individual del As, Curtis et al. (1979), determinaron una CLs,-
96h para el trisulfuro de arsénico (As,S;) en Penaeus setiferus (juveniles a 25 ups y 22°C), siendo
la CLs,-96h de 40.6 mg As,S; L7, equivalente a 12.36 mgAs L™ lo que resulta similar al presente
estudio en L. vannamei. Por su parte Krishnaja et al. (1987), evaluaron la toxicidad aguda a 24,
48, 72 y 96h de varios metales téxicos (Hg, Cd, As, Se y Pb) en el cangrejo Scylla serrata y
encontraron una CLy,-96h de 17 + 1.60 mgAs L' valor menos tdxico a los obtenidos en el
presente estudio; los autores también analizaron el hepatopdncreas a las 96h, encontrando
que el As producia necrosis celular y formacién e infiltracion de hemocitos en regiones de
tejido conectivo (Krishnaja et al., 1987). En otras especies de crustaceos, como en el cangrejo
Crangon crangon se ha visto que el As®* comienza a ser tdxico a concentraciones por arriba de
25 mgAs L, es decir el As®* es menos téxico para el cangrejo comparado con el camarén L.
vannamei, también se ha observado que los individuos pequefios de cangrejo con pesos entre
0.5 a 0.29 g fueron menos tolerantes que los sujetos de talla mediana y grande (0.5 2 0.59 gy
0.8 a 0.89 g respectivamente) expuestos a una concentracién de 50 mgAs L' (Madsen, 1992).
Madsen (1992) también investigd algunas respuestas bioquimicas importantes en los cangrejos
expuestos al As, por ejemplo, el metabolismo de rutina disminuyd en relacidn directa a Ia talla
de los organismos, las concentraciones de glucosa en hemolinfa, glucégeno en musculo y las
de fosfato de adenilato se mantuvieron sin cambios significativos durante los experimentos
con la exposicién al arsenato (Madsen, 1992). También a partir de las investigaciones de Fowler
y Unli (1978) con él radioisétopo 7*As en el crustdceo Lysmata seticaudata, se conoce que la
acumulaciéon del As cambia inversamente con la salinidad y que los tejidos que mas
incorporaron As fueron el exoesqueleto, seguido del tejido muscular y de las visceras. Por su
parte Forget et al. (1998), determinaron la CL, de As*’, en diferentes estadios de vida en el
copépodo marino Trigriopus brevicornis a 35 ups y 20°C, con un pH= 7.7-8.14. En la etapa
nauplio se obtuvo una CL., de 10.9 pg L" (8.9-12.9), en la etapa juvenil (copepoditos) fue de
CLs, de 19.8ug L™ (17.8-21.8) y en hembras adultas gravidas en etapa reproductiva, fue de CLs,
de 27.5 pg L' (25.4-29.6), lo que indica de algin modo que la resistencia al As se va

incrementando con la edad 6 que por la mayor talla se incorpora mas As. Ademas, en relacién
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al presente estudio, L. vannamei mostraria ser una especie con mayor tolerancia al As>" que el
copépodo marino, sin embargo seria mas sensible que el cangrejo Crangon crangon y Scylla

serrata y resultaria de similar sensibilidad a P. setiferus.

Sobre la importancia en conocer que variable tiene un mayor predominio sobre el efecto
toxico del As en organismos marinos se ha encontrado el trabajo de Bryant et al. (1985),
quienes evaluaron el efecto de la temperatura, salinidad y diferentes concentraciones de As
pentavalente en tres invertebrados estuarinos —el anfipodo Corophium volutator, el bivalvo
Macoma balthica y el oligoqueto anélido Tubifex costatus- encontraron que la temperatura
influye principalmente sobre la toxicidad del As. Asi al evaluar el efecto de la temperatura (5, 10
y 15°C) y la salinidad (5 hasta 35ups) frente a diferentes niveles de As pentavalente (1, 2, 4, 8, 16,
32, 64, 128, 250, 500 y 1,000 mgAs L") encontraron que al incrementar la temperatura dentro
de un margen de aguas templadas, en todos los casos el tiempo medio de sobrevivencia LT, y
la CLs, disminuyeron significativamente para las tres especies, siendo mucho mas sensible el
anfipodo (crustdceo), seguido del bivalvo, mientras que el oligoqueto fue él mds resistente; en
cambio el incremento de salinidad no fue significativo para las tres especies, pues éstas
provienen de ambientes estuarinos donde la salinidad fluctia desde 4 hasta 32ups, asi las tres
especies presentaron mejores estrategias adaptativas ante cambios de salinidad y frente al
contaminante. Estos resultados muestran que la toxicidad del As dependid de la temperaturay
de la especie a la que se expuso el metaloide; en cambio en el presente estudio por los
resultados obtenidos estos sugieren una mayor complejidad de interacciones, donde
posiblemente fue la temperatura-salinidad y la estrategia de osmoregulacién en alta y baja
salinidad que adoptaron los juveniles de L. vannamei los que determinaron la toxicidad del As
para las condiciones mds y menos tdéxicas en presencia de AH, sin olvidar el efecto conjunto de

ambas variables sobre la concentracidn e interaccion molecular AH-As.

68



VII. CONCLUSIONES

De las pruebas de toxicidad aguda con As en presencia de AH sobre juveniles de Litopenaeus

vannamei se desprende que:

e Selogré determinar la CLg,-96h (e intervalos de confianza) de As** en presencia de
AH comerciales (38.4 mgAH L' valor promedio) en los diferentes escenarios
propuestos, siendo a 25°C-25 ups de 8.58 mgAs L" (7.60-9.57), a 20°C-17 ups de 11.27
mgAs L (9.67-12.94), a 20°C-33 ups de 8.38 mgAs L" (7.64-9.16), a 30°C-17 ups de
7.64 mgAs L"(6.80-8.58) y a 30°C-33 ups de 5.50 mgAs L' (3.45-6.69).

e La presencia de 38.4 mgAH L logré reducir significativamente la toxicidad del As
en el escenario de baja temperatura-salinidad (20°C-17 ups). En cambio al aumentar
estas variables (30°C 33 ups) la reduccién de la toxicidad fue en menor grado,

debido posiblemente a una pérdida de la actividad para ligar al As.
e Lacondicidn menos téxica frente al As en presencia de AH fue a 20°C-17 ups.
e Lacondicidn mas letal frente al As en presencia de AH fue a 30°C-33 ups.

e En los escenarios de baja temperatura-salinidad en donde hubo mayor
concentracion de AH esta se relaciond con una menor toxicidad del As sobre
juveniles, en cambio, a una mayor temperatura-salinidad en donde hubo una

menor concentracion de AH, se obtuvo una mayor toxicidad del metaloide.

e La toxicidad del As en ausencia de AH sobre los juveniles, parece estar modulada
por la salinidad pero solo en una baja temperatura. En cambio la toxicidad del As en
presencia de AH, parece ser mas compleja y estar modulada por los siguientes
efectos: la interaccién AH-temperatura-salinidad y temperatura-salinidad-patrones

de osmorregulacion en los juveniles.
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VIIl. Recomendaciones

Con el fin de aclarar nuevas cuestiones e inquietudes que surgieron a partir del presente
estudio respecto a la toxicidad del As frente a los AH sobre las postlarvas de L. vannamei, se

sugiere seguir trabajando en:

e Elucidar el mecanismo de interaccion molecular entre los AH, AF y los oxioaniones
de As®" y As*, a diferentes condiciones de pH, T y salinidad, calculando las
constantes de formacién de As-AH y mediante resonancia magnética nuclear (RMN

de'Hy "Q).

e Determinar la toxicidad subcrdnica del As con y sin presencia de AH, probando
varias concentraciones de AH sobre las postlarvas a las condiciones de prueba
Optimas y subdptimas de temperatura-salinidad. Midiendo ademas parametros
como la ganancia de peso, el crecimiento semanal y la frecuencia de muda.
Evaluando ademas, biodisponibilidad, grado de estrés oxidativo (mediante algin
biomarcador como el malonaldehido y la actividad de algunas enzimas como la

ATP-asa) y la bioenergética en presencia del metaloide.

e Determinar la principal forma de acumulacién y excrecién de As a partir de un
estudio de toxicidad subcrdnica, ya sea evaluando formacién de metalotioneinas y
el grado de biotransformacion de As analizando la distribucién de compuestos

organoarsenicales en diferentes tejidos (hepatopancreas, musculo, exoesqueleto).

e Determinar la especiacién quimica del As, fracciones de As disuelto (+3y +5) y As
ligado a AH en solucién a diferentes condiciones de temperatura y salinidad
durante la exposicion subcrénica, realizando el seguimiento desde el inicio hasta el

final de las pruebas toxicoldgicas.

e Investigar los efectos bioquimicos y fisiolégicos que ejercen los AH o las SH de

manera individual sobre un modelo biolégico como el camardn L. vannamei.
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Dado que en los ambientes acudticos, los contaminantes no se encuentran aislados, sino que
estdn en interaccién con otros y con el COD, seria recomendable ampliar la investigacién a

largo plazo sobre la toxicidad del As frente a otros metales y:

e Evaluar la reduccién de la toxicidad en una especie modelo (como el camarén L.
vannamei) a partir de la exposicién de mezclas binarias, ternarias de metales (Hg,
Cd, Ni, Al, Pb, Sn, etc.) y/o metaloides (As, Sb, B, Si, etc.) reconocidos como muy
téxicos frente a las SH a partir de diversas fuentes como: lixiviados de hojarasca de
arboles de mangle (rojo, blanco y negro), lixiviados de composta casera, lixiviados
de tierra agricola y AH comerciales. Realizando ademads una caracterizacién
fisicoquimica de los grupos funcionales y de las fracciones de AH, AF y humina que

estén presentes.

e Evaluar la actividad aditiva, sinérgica o antagdnica que podria tener el As en
combinacién con otros metales o metaloides, sobre la toxicidad en una especie
modelo como las postlarvas de camardn L. vannamei dada una combinacién de

temperatura-salinidad.

Por otra parte, algunas investigaciones recientes sobre cambio climdtico y acidificacién de los
océanos, sugieren que puede ocurrir a corto y mediano (100 a 200 afios) un incremento

gradual en la liberacidn y especiacién de los metales pesados; esto puede dar pie para:

e Investigar probables relaciones entre un aumento de la temperatura, y la
acidificacion (disminucién de pH) de los ambientes costeros y la liberacién de

As u otros metales pesados y su efecto sobre los organismos costeros.
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X. Anexos

i. Fotografias

Fotografias 1, 2, 3 y 4. Estanques y peceras de aclimatacién y mantenimiento para juveniles de Litopenaeus

vannamei a 25°C.

Fotografias 5, 6, 7 y 8. Alimento para camarén (35% Proteina), Acidos Hamicos (Sigma-Aldrich), AH disueltos en

agua destilada (1000ppm), Triéxido de Arsénico As,O; (Sigma-Aldrich).

Fotografias 9, 10, 11y 12. Cuarto de bioensayos, Medicion de pH durante un bioensayo, disposicion de las peceras

durante las pruebas con As+ AH a 96h a 25°C-25ups.

Fotografias 13 y 14. Determinacién de AH como carbono organico total en muestras de agua de los bioensayos.
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. Obtencion de CL;,96h de As +AH por Andlisis Probit, regresion de Finney
(Datos estadisticos con el software Biostat, 2009)

20°C-17ups
Nivel del intervalo de confianza 0.05
Analisis Probit - Método Finney [Distribucion Lognormal]
Log10[Dosis (Estimulo)] Porcentaje Actual (%)  Porcentaje Probit (%) N R ER) Diferencia Chi cuadrado

0.4728 0.0156 0.0004 16 0.25 0.0066 0.2434 8.9278
0.7764 0.0625 0.0559 16 1. 0.8947 0.1053 0.0124
0.9779 0.3125 0.3346 16 5. 5.3542 -0.3542 0.0234
1.0788 0.625 0.5617 16 10. 8.9867 1.0133 0.1143
1.2304 0.75 0.8486 16 12. 13.5781 -1.5781 0.1834
1.3426 0.9844 0.9533 16 15.75 15.2534 0.4966 0.0162

Chi cuadrado

Chi cuadrado 9.2775

Grados de Libertad 4

nivel p 0.0545

Percentil de Dosis (Estimulo)

Percentil Probit (Y) Log10[Dosis (Estimulo)] Error Estindar Dosis (Estimulo) Error Estandar
1 2.6732 0.6488 0.0957 4.4545 0.9898
5 3.3548 0.7669 0.0725 5.8463 0.9802

10 3.7183 0.8298 0.0607 6.7585 0.9478
16 4.0056 0.8796 0.052 7.5792 0.9094
20 4.1585 0.9061 0.0477 8.056 0.8858
25 4.3258 0.9351 0.0433 8.6119 0.8594
30 4.476 0.9611 0.0397 9.1436 0.8378
40 4.7471 1.0081 0.0347 10.1877 0.8157
50 5. 1.0519 0.0322 11.2693 0.8374
60 5.2529 1.0957 0.0324 12.4656 0.9297
70 5.524 1.1427 0.0353 13.8891 1.1317
75 5.6742 1.1687 0.0381 14.7467 1.2937
80 5.8415 1.1977 0.0417 15.7642 1.5171
84 5.9944 1.2242 0.0456 16.756 1.7615
90 6.2817 1.2739 0.0537 18.7908 2.3276
95 6.6452 1.3369 0.0649 21.7227 3.2604
99 7.3268 1.455 0.0877 28.5096 5.7994

Estadisticos de Regresién

LD50 11.2693 LD50 Error Estandar 0.8374

LD50 LCL 9.6755 LD50 UCL 12.9437

Log10[LD50] 1.0519 Error Estandar 0.0322

Beta 5.7723 Intercepto -1.0719

Beta Error Estandar 1.069

20°C-33ups
Nivel del intervalo de confianza 0.05
Analisis Probit - Método Finney [Distribucién Lognormal]
Log10[Dosis (Estimulo)] Porcentaje Actual (%)  Porcentaje Probit (%) N R ER) Diferencia Chi cuadrado

0.4728 0.0156 0. 16 0.25 0. 0.25 1,442.3216
0.8438 0.25 0.2115 16 4. 3.3846 0.6154 0.1119
0.9021 0.3125 0.4158 16 5. 6.6526 -1.6526 0.4105
0.9534 0.6875 0.6202 16 11. 9.9235 1.0765 0.1168
1.0788 0.9375 0.942 16 15. 15.0726 -0.0726 0.0003

Chi cuadrado

Chi cuadrado 1,442.9612

Grados de Libertad 3

nivel p 0.

Percentil de Dosis (Estimulo)

Percentil Probit (Y) Log10[Dosis (Estimulo)] Error Estidndar Dosis (Estimulo) Error Estandar
1 2.6732 0.6927 0.078 4.9286 0.8902
5 3.3548 0.7602 0.0571 5.7572 0.7596
10 3.7183 0.7962 0.0464 6.2546 0.6693
16 4.0056 0.8247 0.0383 6.6781 0.5893

20 4.1585 0.8398 0.0342 6.9151 0.5449
25 4.3258 0.8564 0.03 7.1839 0.4967
30 4.476 0.8712 0.0266 7.4341 0.4559
40 4.7471 0.8981 0.0219 7.9081 0.3991
50 5. 0.9231 0.0201 8.3775 0.3876
60 5.2529 0.9482 0.0214 8.8749 0.4381
70 5.524 0.975 0.0258 9.4407 0.5611
75 5.6742 0.9899 0.0291 9.7695 0.6544
80 5.8415 1.0064 0.0332 10.1493 0.7758
84 5.9944 1.0216 0.0372 10.5095 0.9012
90 6.2817 1.05 0.0452 11.221 1.171
95 6.6452 1.086 0.0559 12.1905 1.5748
99 7.3268 1.1535 0.0768 14.24 2.531

Estadisticos de Regresion

LD50 8.3775 LD50 Error Estandar 0.3876
LD50 LCL 7.6408 LD50 UCL 9.1597
Log10[LD50] 0.9231 Error Estandar 0.0201
Beta 10.0991 Intercepto -4.3227
Beta Error Estéandar 2.5034
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25°C-25ups

Nivel del intervalo de confianza 0.05
Anélisis Probit - Método Finney [Distribucién Lognormal]
Log10[Dosis (Estimulo)] Porcentaje Actual (%)  Porcentaje Probit (%) N R E(R) Diferencia Chi cuadrado

0.6967 0.0156 0.0384 16 0.25 0.615 -0.365 0.2166
0.8438 0.375 0.2515 16 6. 4.0237 1.9763 0.9707
0.979 0.4375 0.6336 16 7. 10.1381 -3.1381 0.9714
1.0409 0.9375 0.7893 16 15. 12.6283 2.3717 0.4454
1.175 0.9375 0.9646 16 15. 15.4332 -0.4332 0.0122

Chi cuadrado

Chi cuadrado 2.6163

Grados de Libertad 3

nivel p 0.4546

Percentil de Dosis (Estimulo)

Percentil Probit (Y) Log10[Dosis (Estimulo)] Error Estand Dosis (Estimulo) Error Estandar
1 2.6732 0.6221 0.0752 4.1893 0.7292
5 3.3548 0.7133 0.057 5.1678 0.6803
10 3.7183 0.7619 0.0478 5.7799 0.6375
16 4.0056 0.8003 0.041 6.3146 0.5967
20 4.1585 0.8208 0.0376 6.6192 0.5737
25 4.3258 0.8432 0.0342 6.9692 0.5489
30 4.476 0.8633 0.0314 7.2991 0.5284
40 4.7471 0.8995 0.0275 7.9346 0.5027
50 5. 0.9334 0.0255 8.5774 0.5047
60 5.2529 0.9672 0.0256 9.2722 0.547
70 5.524 1.0034 0.0279 10.0795 0.648
75 5.6742 1.0235 0.03 10.5567 0.7297
80 5.8415 1.0459 0.0329 11.1148 0.8416
84 5.9944 1.0664 0.0358 11.6509 0.9626
920 6.2817 1.1048 0.0421 12.7288 1.2372
95 6.6452 1.1534 0.051 14.2365 1.6743
99 7.3268 1.2446 0.0688 17.5617 2.7937

Estadisticos de Regresion

LD50 8.5774 LD50 Error Estandar 0.5047
LD50 LCL 7.6004 LD50 UCL 9.5707
Log10[LD50] 0.9334 Error Estandar 0.0255
Beta 7.4765 Intercepto -1.9783
Beta Error Esténdar 1.4009
30°C-17ups
Nivel del intervalo de confianza 0.05
Analisis Probit - Método Finney [Distribuciéon Lognormal]
Log10[Dosis (Estimulo)] Porcentaje Actual (%)  Porcentaje Probit (%) N R E(R) Diferencia Chi cuadrado
0.6967 0.1875 0.1218 16 3. 1.9489 1.0511 0.5669
0.7764 0.25 0.2521 16 4. 4.0338 -0.0338 0.0003
0.8438 0.375 0.4024 16 6. 6.4386 -0.4386 0.0299
0.9394 0.5 0.6371 16 8. 10.1928 -2.1928 0.4718
1.0409 0.875 0.8376 16 14. 13.4022 0.5978 0.0267
1.175 0.9844 0.9658 16 15.75 15.4533 0.2967 0.0057
Chi cuadrado
Chi cuadrado 1.1011
Grados de Libertad 4
nivel p 0.8941

Percentil de Dosis (Estimulo)

Percentil Probit (Y) Log10[Dosis (Estimulo)] Error Estandar _Dosis (Estimulo) Error Estandar
1 2.6732 0.511 0.082 3.2434 0.6161
5 3.3548 0.6201 0.0608 4.1692 0.5856
10 3.7183 0.6782 0.0501 4.7667 0.5506
16 4.0056 0.7242 0.0421 5.2989 0.5145
20 4.1585 0.7487 0.0382 5.6061 0.4935
25 4.3258 0.7754 0.0343 5.9625 0.4708
30 4.476 0.7995 0.0312 6.3017 0.4527
40 4.7471 0.8428 0.0271 6.9635 0.4349
50 5. 0.8833 0.0257 7.6437 0.4531
60 5.2529 0.9238 0.0271 8.3902 0.523
70 5.524 0.9671 0.0311 9.2714 0.664
75 5.6742 0.9912 0.0341 9.7989 0.7712
80 5.8415 1.0179 0.0381 10.4218 0.9144
84 5.9944 1.0424 0.042 11.026 1.0671
90 6.2817 1.0884 0.0499 12.2571 1.4115
95 6.6452 1.1465 0.0606 14.0136 1.963
99 7.3268 1.2556 0.0818 18.0139 3.4149

Estadisticos de Regresion

LD50 7.6437 LD50 Error Estandar 0.4531
LD50 LCL 6.8048 LD50 UCL 8.5835
Log10[LD50] 0.8833 Error Estandar 0.0257
Beta 6.2497 Intercepto -0.5203
Beta Error Estandar 1.1391
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Nivel del intervalo de confianza

0.05

30°C-33ups

Anlisis Probit - Método Finney [Distribucion Lognormal]

Log10[Dosis (Estimulo)] Porcentaje Actual (%) Porcentaje Probit (%) N R ER) Diferencia_Chi cuadrado
0.6967 0.4375 0.4244 16 7. 6.7911 0.2089 0.0064
0.898 0.6875 0.7535 16 11. 12.0567 -1.0567 0.0926
0.9534 0.8125 0.8229 16 13. 13.1671 -0.1671 0.0021
1.0409 0.9844 0.9045 16 15.75 14.4713 1.2787 0.113
1.175 0.9375 0.9707 16 15. 15.531 -0.531 0.0182
Chi cuadrado
Chi cuadrado 0.2323
Grados de Libertad 3
nivel p 0.9722
Percentil de Dosis (Estimulo)
Percentil Probit (Y) Log10[Dosis (Estil )] _Error Estand: Dosis (Estimulo) Error Estandar
1 2.6732 0.2059 0.2601 1.6067 1.0206
5 3.3548 0.3625 0.203 2.3042 1.1166
10 3.7183 0.446 0.1729 2.7927 1.1412
16 4.0056 0.512 0.1493 3.2512 1.1402
20 4.1585 0.5472 0.137 3.5252 1.1304
25 4.3258 0.5856 0.1236 3.8514 1.1111
30 4.476 0.6201 0.1118 4.1698 1.0855
40 4.7471 0.6824 0.0912 4.8128 1.0186
50 5. 0.7405 0.0735 5.5019 0.935
60 5.2529 0.7986 0.0583 6.2896 0.8472
70 5.524 0.8609 0.048 7.2594 0.804
75 5.6742 0.8954 0.0465 7.8597 0.8424
80 5.8415 0.9338 0.0488 8.5869 0.9676
84 5.9944 0.969 0.0543 9.3106 1.1674
90 6.2817 1.035 0.0703 10.839 1.7611
95 6.6452 1.1185 0.0958 13.1371 2.9217
99 7.3268 1.2751 0.1495 18.8404 6.6134
Estadisticos de Regresion
LD50 5.5019 LD50 Error Estandar 0.935
LD50 LCL 3.4497 LD50 UCL 6.6944
Log10[LD50] 0.7405 Error Estandar 0.0735
Beta 4.3525 Intercepto 1.7769

ili. Mortalidad (96h) de las postlarvas frente al As+ AH, a las diferentes condiciones de

temperatura-salinidad (se presentan las concentraciones reales de As)

Con As+AH

[As]real total org exp
0 16

2.9701 16

5.9764 16

9.5038 16

11.989 16

16.9995 16

22.01 16

[As]real total org exp
0 16

2.97 16

6.979 16

7.981 16

8.983 16

11.989 16

muertos
20°C-17ups
0

0

1

5

10

12

16
muertos
20°C-33ups
0

0

4

5

11

15

[As]real
0
4.9743
6.9785
9.5286
10.9869
14.9611

16
16
16
16
16
16

muertos
total org exp 25°C-25ups [As]real

0 0

0 4.9743

6 5.9764

7 6.9785

15 8.6976

15 10.987
14.9611
[As]real
0
4.9743
7.9076
8.9827
10.9869
14.9611

muertos
total org exp 30°C-17ups
16 0
16 3
16 4
16 6
16 8
16 14
16 16
muertos
total org exp 30°C-33ups
16 0
16 7
16 11
16 13
16 16
16 15
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iv. Curva de Calibracion de As nominal Vs As real por andlisis de ICP-MS

[AsJnominal Vs [As]real en muestras de agua marina artificial,
a partir de sal artificial INSTANT OCEAN®)
16 -
14 -
12 4
= y=1.0021x - 0.0362
— 10 - R?=0.9998
en
E 8-
N
R 6
8 =#==As]real promedio (mg/L)
w 4
<,
0 T T T 1
5 10 15 20
2
As nominal (mg L")

v. Curva de calibracién de acidos humicos (AH) Vs. Carbono organico disuelto (COD)

25°C-25ups
Acidos Hlmicos . .. . . .
Comerciales cop Concentracion de carbono organico disuelto(COD) a
(mgAH L") (mg L") partir de acidos hiimicos comerciales AH
(0] 0] 350
5 7.8
10 17.5 _ 300 / y=2.019x- 0.509
o R:=0.9987
25 47.5 250
50 105.2 2 /
2
100 207.8 T 200
7
150 2971 = /
g 150 —4—mg/LCOD
?’u —— Lineal {mg/L COD)
5 100
g
2 50
=
o
O ‘ T T T 1
50 100 150 200
-50

Acidos Hamicos comerciales (mgL)
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Vi. Prueba estadistica “Diferencia del Error Estandar” para conocer la diferencia entre
dos o mas valores de CL,, (Sprague y Fogels, 1977).

1.-Una vez que se han obtenido los valores de dos 0 mds CLg, y su intervalo de confianza para un mismo agente
tdxico, se pueden comparar si son significativamente diferentes o no, mediante la siguiente prueba; se calcula el
parametro estadistico “f”

2
f = antiloq//loq __EIC 1)2 + (109 - LS IQJ)
CL50 1 CLSU 2

Donde LS IC, y LS IC, son los limites superiores del intervalo de confianza de las concentraciones letales (50%) del
mismo agente téxico (por ejemplo: del arsénico) que se quieren comparar: CLs, , y de la CLs, .

2.-Una vez que se obtiene “f”’ se procede a comparar ambos valores de CL, , y CLg, , de esta manera; se divide la
CL;, mds grande entre la CL;, mds pequefia; por ejemplo si fuera el caso de que la CLs, , fuera mas grande que CL;,
,, Seria asi:

Cls ,

CL502

3.- El resultado anterior se compara con el estadistico “f”” y si es mas grande que f, entonces CLg, ; y CLs, , SON
diferentemente significativas con un 95% de confianza.

vii. Valores de pH y potencial de oxidoreduccién (Eh) milivolts (mV) a diferentes condiciones
de temperatura-salinidad en medio salino

20°C-17 ups, pH= 8.099; Eh= 89.5 mV
25°C-17 ups, pH= 8.025; Eh= 86.9mV
30°C-17-ups, pH=7.947; Eh= 84.0mV

20°C-25 ups, pH= 8.161; Eh=93.1mV
25°C-25 ups, pH= 8.108; Eh=91.5 mV
30°C-25 ups, pH= 8.036; Eh= 89.1 mV

20°C-33 ups, pH= 8.122; Eh=91.1mV

25°C-33 ups, pH= 8.092; Eh=90.6 mV
30°C-33 ups, pH= 8.022; Eh= 88.3 mV
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