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Resumen 

La acuacultura marina es una fuente potencial importante de agentes 

antibacterianos y metales pesados para los ambientes acuáticos. A nivel global, la 

oxitetraciclina (OTC) y el cobre (Cu) se utilizan ampliamente en tierras agrícolas y 

acuícolas, por lo que es de suponer una posible interacción en el campo. En este 

estudio se utilizó al rotífero eurihalino Brachionus ibericus para evaluar los efectos 

de la toxicidad aguda y crónica de la OTC y Cu, solos y en combinación, a dos 

salinidades (15 y 35 UPS). La CL50 se determinó probando siete concentraciones 

de OTC (1 – 150 mg/L) y de Cu (1 – 100 µg/L). Para estimar la UT50, el valor de 

CL50 de cada químico fue multiplicado por siete factores de aplicación (FA: 0.1 – 

1.5) y se mezclaron a una razón de 1:1 (OTC-Cu). La toxicidad crónica de la OTC 

y Cu, individual o mezcla, se evaluó mediante ensayos de reproducción de cinco 

días usando 0.05, 0.1, 0.2 y 0.4 como FA, respecto a la CL50. i) La CL50 de OTC, 

Cu y la UT50 de la mezcla a 15 UPS fue 57.24 mg/L, 42.04 µg/L, y 0.42, 

respectivamente. A 35 UPS, la CL50 de OTC fue 76.24 mg/L; Cu, 51.99 µg/L; y la 

UT50 de la mezcla, 0.35. ii) Las tasas de incremento fueron significativamente 

menores bajo la mezcla que en la exposición individual a OTC y Cu. 

Individualmente o en combinación, la OTC y el Cu fueron ligeramente más tóxicos 

a 15 que 35 UPS. iii) En la mayoría de los casos, la mezcla OTC-Cu indujo efectos 

sinérgicos sobre la tasa de incremento poblacional de B. ibericus a 15 y 35 UPS. 

La contaminación por Cu es muy común en los ambientes costeros y aquí se 

demostró que intensifica la vulnerabilidad de los organismos cuando interactúa con 

un antibiótico de uso común en la acuacultura. Los efectos sinérgicos producidos 

por la combinación de sustancias químicas merecen mayor atención en la 

evaluación de riesgos ecológicos más realistas.  

 

Palabras clave: Rotíferos; Ecotoxicología; CL50; UT50; Sinergismo 
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I. Introducción 

Actualmente, se han descrito más de 2300 especies de rotíferos alrededor 

del mundo y cerca de 400 especies en México (Sarma et al., 2021). Los rotíferos 

son microinvertebrados (25 – 2500 µm) que habitan en casi todos los ecosistemas 

acuáticos. Son fundamentales en la estructura ecológica de los sistemas de agua 

dulce y marinos. En particular, las especies del complejo Brachionus plicatilis se 

han utilizado durante mucho tiempo como organismos modelo en la evaluación del 

riesgo ambiental (Dahms et al., 2011). Hasta hoy, se han descrito al menos 15 

especies de rotíferos del complejo B. plicatilis, incluyendo B. rotundiformis, B. 

manjavacas, B. koreanus y B. ibericus (Mills et al., 2017).  

Los rotíferos desempeñan un papel cada vez más importante en la 

evaluación del riesgo ambiental debido a su i) relevancia ecológica, ii) pequeño 

tamaño, iii) ciclos de vida cortos, iv) reproducción partenogenéticamente que 

permite alcanzar altas tasas de crecimiento poblacional y altas densidades en 

tiempos razonables, v) poca variabilidad genética entre las poblaciones de prueba 

y, vi) la producción de huevos diapáusicos, los cuales se pueden almacenar en el 

laboratorio por mucho tiempo para la experimentación (Dahms et al., 2011; Snell 

et al., 2019).  

Los metales pesados y los antibióticos son dos grupos de contaminantes 

ambientales preocupantes. A medida que aumenta la demanda industrial (p. ej. 

ganadería y la acuacultura), incrementa la probabilidad de que las concentraciones 

ambientales tanto de metales pesados como de antibióticos aumenten en los 

ambientes acuáticos (Wang et al., 2018). 
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Los antibióticos son compuestos naturales, sintéticos o semisintéticos que 

pueden matar o inhibir el crecimiento o la actividad metabólica de los 

microorganismos y son considerablemente utilizados en la sociedad moderna para 

tratar tanto humanos como animales (Kovalakova et al., 2020). El motivo de 

preocupación ambiental es que los antibióticos se usan masivamente en el cultivo 

de organismos acuáticos (peces y crustáceos), donde comúnmente se aplican en 

grandes cantidades directamente en el agua o la dieta de los animales (Shao, 

2001). 

La oxitetraciclina (OTC) es un antibiótico que pertenece al grupo de las 

tetraciclinas y se produce por Streptomyces, que tiene altos efectos inhibidores 

sobre las bacterias (He et al., 2020). La OTC es uno de los antibióticos más 

utilizados en la acuacultura, principalmente por su eficacia, bajo costo, alta 

potencia y amplio espectro (Daghrir & Drogui, 2013). Cuando la OTC se administra 

en la dieta de los organismos, solo se absorben entre el 10 y 30% del compuesto 

y más del 70% ingresa al medio ambiente en su forma activa, mientras que, cuando 

se aplica directamente en los estanques de cultivo, el 100% de antibiótico tiene el 

potencial de introducirse al medio ambiente a través de las descargas acuícolas 

(Kovalakova et al., 2020). En el noroeste de México (Nayarit, Sinaloa y Sonora) la 

OTC es altamente utilizada para el control de Vibrio en los cultivos del camarón 

blanco Litopenaeus vannamei (Lyle-Fritch et al., 2006); los ecosistemas más 

vulnerables a la contaminación por este antibiótico son los humedales, estuarios y 

las lagunas costeras cercanos a la región acuícola.  



P á g i n a  6 | 38 

 

Ya sea de manera natural o antropogénica, los metales pesados están 

presentes en casi todos los ecosistemas acuáticos. Según su función biológica, 

estos elementos químicos pueden clasificarse como esenciales o no esenciales 

(Ansari et al., 2004). Metales como el Cu (cobre), Zn (zinc), Cr (cromo) y Fe (hierro) 

son esenciales en la homeostasis de los organismos acuáticos, mientras que el 

arsénico (As), mercurio (Hg), plomo (Pb) y cadmio (Cd) son elementos sin función 

biológica, que incluso a aún en concentraciones bajas pueden ser altamente 

tóxicos para la vida (Farrell et al., 2012; Wood et al., 2012). Independientemente 

de su función, todos los metales pueden atravesar las paredes celulares (Foulkes, 

2000). Primero, se bioconcentran y biacumulan en los animales y después se 

biomagnifican a través de la cadena trófica; lo que incrementa un riesgo ambiental 

en humanos y la biota acuática (Ali et al., 2019).  

El Cu es contaminante típico en tierras agrícolas y acuícolas (Páez-Osuna 

et al., 2017). La persistencia del Cu en los ambientes marinos se debe a que se 

utiliza comúnmente como a) suplemento alimenticio para los organismos en 

cautiverio tales como L. vannamei (Lyle-Fritch et al., 2006), b) biocida para 

controlar el brote de algas indeseadas en los estanques acuícolas y c) 

antiincrustante en los cultivos de moluscos (Fitridge et al., 2012). En ambientes 

perturbados de México, incluyendo humedales y aguas marinas, se han detectado 

concentraciones considerables de Cu. El cobre es un elemento de alta relevancia 

ambiental ya que aún en concentraciones muy bajas resulta altamente tóxico para 

la vida acuática (Ansari et al., 2004).  



P á g i n a  7 | 38 

 

Los antibióticos y los metales pesados se detectan cada vez más en los 

ambientes acuáticos, cuyas mezclas incrementan las preocupaciones 

ecotoxicológicas, dado que la vulnerabilidad de los organismos a la contaminación 

se intensifica cuando las sustancias interactúan en un mismo escenario (Zhang et 

al., 2012). En ecotoxicología, la exposición a la mezcla de al menos dos sustancias 

químicas puede producir una respuesta 1) aditiva, es decir, el efecto de la 

combinación de las dos sustancias es igual a la toxicidad observada en la 

exposición individual, 2) respuesta de sinergismo, se observa cuando la toxicidad 

de la mezcla es mucho mayor que la suma de los efectos individuales de las 

sustancias, y 3) antagonismo, se refiere a una respuesta de menor de toxicidad 

cuando se combinan las sustancias que cuando están por separado (Preston et 

al., 2000). A pesar de que es bien sabido que los contaminantes interactúan 

constantemente en el ambiente, todavía son escasos los estudios que se enfocan 

en evaluar los efectos de las mezclas como un escenario real que suelen enfrentar 

muchos organismos acuáticos (Wu et al., 2016; Rebolledo et al., 2022).  

Los efectos tóxicos de las mezclas tienden a incrementar cuando los 

organismos son expuestos a un estrés fisiológico causado por la salinidad del agua 

(Heugens et al., 2001). La salinidad es un factor clave en la diversidad y 

distribución de las especies (Telesh et al., 2013). En los ambientes marinos 

incluyendo humedales, estuarios, lagunas y aguas marinas, la salinidad oscila de 

0.05 a 38 UPS (unidades prácticas de salinidad) (Vazquez et al., 1991). Muchos 

invertebrados acuáticos son eurihalinos, es decir toleran un amplio rango de 

salinidad para crecer y reproducirse, sin embargo, los costos fisiológicos de la 
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osmorregulación afectan su desempeño biológico (Heugens et al., 2001). La 

salinidad juega un papel clave en la toxicidad de los metales pesados. Por ejemplo, 

a baja salinidad, la toxicidad del Cu se intensifica debido a que existe una mayor 

disponibilidad de iones metálicos en el ambiente, en contraste, a mayor salinidad, 

la toxicidad tiende a disminuir (Piazza et al., 2016). En este contexto, es importante 

tener una mejor comprensión sobre la respuesta de los organismos a escenarios 

más realistas en donde las fluctuaciones de salinidad y la mezcla de 

contaminantes son muy comunes. 

El rotífero B. ibericus es una especie eurihalina que comúnmente habita en 

estanques de camarón del noroeste de México (Rebolledo et al., 2018). En estos 

estanques los cambios de salinidad son muy constantes (5 – 68 UPS), así como 

la entrada de antibióticos y metales pesados (Lyle-Fritch et al., 2006). Brachionus 

ibericus ha sido introducido en la ecotoxicología marina como una especie 

prometedora en la evaluación del riesgo ambiental de la contaminación por 

metales pesados en diferentes escenarios de salinidad (Rebolledo et al., 2020).  

En este trabajo se utilizo al rotífero B. ibericus para analizar los efectos 

individuales y combinados de la oxitetraciclina y el cobre (sustancias químicas 

utilizadas en la acuacultura del noroeste de México) en diferentes escenarios de 

salinidad. 
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II. Antecedentes 

II. 1. Rotíferos en ecotoxicología 

El término ecotoxicología fue introducido a finales de los años 60 e implica 

el conocimiento de tres disciplinas principales: toxicología, ecología y química. En 

su conjunto, la ecotoxicología es el estudio de los efectos de las sustancias 

químicas sobre las especies desde un nivel subcelular hasta la biosfera (Traas & 

Van Leeuwen, 2007). Los estudios ecotoxicológicos como las pruebas agudas 

(CL50 = concentración letal que mata o inhibe al 50% de organismos expuestos a 

un químico en un determinado tiempo) y las pruebas crónicas (exposición 

prolongada a concentraciones subletales del químico) son importantes para la 

evaluación del riesgo ambiental (ERA) de los contaminantes de forma individual o 

de mezclas complejas. ERA es un proceso para evaluar la probabilidad de que el 

medio ambiente se vea afectado como resultado de la exposición a uno o más 

factores ambientales estresantes (McIntosh & Pontius, 2016). 

Los primeros estudios ecotoxicológicos con rotíferos comenzaron en los 

años 80 (Halbach et al., 1983). Desde entonces los rotíferos han servido para 

evaluar los efectos tóxicos de pesticidas, metales pesados, nutrientes, derivados 

del petróleo, fármacos, microplásticos, entre otros (Dahms et al., 2011). Los 

rotíferos B. calyciflorus y B. plicatilis son especies estandarizadas para estudios 

ecotoxicológicos de agua dulce y marina, respectivamente. Hasta hoy, B. plicatilis 

ha sido el rotífero más estudiado en ecología, biología evolutiva, acuacultura y las 

ciencias ambientales (Won et al., 2017). En ecotoxicología marina la mayoría de 
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trabajos se han limitado a especies del complejo B. plicatilis (alrededor de cinco 

especies), mientras que para agua dulce se han probado más de 20 especies 

diferentes (Won et al., 2017; Rico-Martínez et al., 2017). Brachionus ibericus es un 

organismo representativo de los ambientes costeros y ha demostrado ser un buen 

organismo modelo para evaluar los efectos de la contaminación costera 

(Rebolledo et al., 2020).  

II.2. Impacto ambiental de la acuacultura en México 

La acuacultura del camarón blanco (L. vannamei) en México se desarrolla 

principalmente al noroeste del país. Tan solo en 2017, se reportó una producción 

acuícola de 404,551 toneladas. La mayor parte de esta producción fue por los 

estados de Sonora y Sinaloa (Porchas-Cornejo et al., 2018). A pesar de que esta 

actividad económica beneficia al país, existe una creciente preocupación debido a 

la gran variedad de productos químicos usados en las granjas de camarón y sus 

posibles impactos al medio ambiente (Lyle-Fritch et al., 2006). Entre los productos 

químicos de mayor utilización se encuentran los antibióticos como la oxitetraciclina 

y compuestos de cobre como el sulfato de cobre. De acuerdo con Lyle-Fritch et al. 

(2006), se aplican de 3 a 5 kg de OTC por tonelada de alimento en un periodo de 

7 a 14 días continuos a fin de eliminar bacterias no deseadas. Por otra parte, el 

sulfato de cobre, que es utilizado como como suplemento y biocida en la mayoría 

de las granjas, se adiciona en una cantidad aproximada de 5 kg por hectárea. Es 

predecible que cantidades sustanciales de estos químicos terminan en los 

ecosistemas costeros circundantes, lo que plantea un riesgo ambiental persistente. 
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II.3. Oxitetraciclina 

En las últimas décadas el uso de la oxitetraciclina ha aumentado con el 

desarrollo de la acuacultura (Li et al., 2019). Como consecuencia, se han 

detectado hasta 4695 μg/kg de OTC en sedimentos de un estuario (Liu et al., 

2016). A pesar del extenso uso de OTC en la acuacultura del noroeste de México 

(Lyle-Fritch et al. 2006), no existe literatura actualizada sobre las cantidades 

aplicadas del antibiótico, ni de sus niveles ambientales en la zona costera de la 

región. Se ha encontrado que la presencia de OTC produce efectos en la biota 

acuática. Por ejemplo, en peces afecta el desarrollo embrionario (Oliveira et al., 

2013) y en invertebrados como la Artemia disminuye su crecimiento poblacional 

(Ferreira et al., 2007). La sensibilidad de los invertebrados acuáticos a la OTC es 

variable. Para los cladóceros Daphnia magna y Ceriodaphnia dubia, se reportó una 

CE50 (concentración efectiva) de 197 – 669 y 18.65 mg/L de OTC, respectivamente 

(Kolar et al., 2014; Isidori et al., 2005). En el crustáceo, A. ceoparthenogenetica, la 

CE50 es de 871 mg/L (Ferreira et al., 2007) y para Thamnocephalus platyurus de 

25 mg/L, mientras que el rotífero B. calyciflorus tiene una CE50 de 27.53 mg/L 

(Isidori et al., 2005). Se ha reportado que rotífero marino B. rotundiformis tolera 

concentraciones crónicas de 10 a 1000 µg/L de OTC (Park et al., 2018).  

II.4. Cobre 

El cobre es un elemento esencial, sin embargo, en concentraciones de 1 – 

10 µg/L, es muy peligroso para la vida acuática (Ansari et al., 2004). En ambientes 

de agua dulce de México se han detectado hasta 1992 µg/L de Cu (García-
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Hernández et al., 2013), mientras que, en aguas marinas los niveles oscilan de 

1.61– 48.52 µg/L (Jonathan et al., 2011). En rotíferos de ambientes salobres o 

marinos, la toxicidad del cobre varía según la especie, por ejemplo, la CL50 para 

B. plicatilis es de 63 µg/L (Snell et al., 1991); 1200 µg/L para B. koreanus (Han et 

al., 2013); 39 – 110 µg/L para P. similis, según la salinidad (Rebolledo et al., 2021); 

y en una cepa del complejo B. plicatilis, la CL50 resulto ser de 4900 µg/L (Snell & 

Persoone, 1989). En copépodos marinos como Tigriopus brevicornis y T. 

japonicus, la CL50 oscila de 150 µg/L a 32.75 mg/L, siendo esta última la más 

elevada para este grupo de zooplancton (Barka et al. 2001; Park et al., 2014). En 

rotíferos, la toxicidad del Cu tiende hacer más alta a baja que a mayor salinidad 

(Rebolledo et al., 2021), no obstante, se ha observado que este hecho puede 

cambiar según la adaptabilidad de las especies a los cambios de salinidad, en 

donde el costo metabólico en osmorregulación podría aumentar la vulnerabilidad 

de los organismos a medida que aumenta la salinidad (Gama-Flores et al., 2005).  

II.5. Efectos de la toxicidad combinada de OTC y Cu 

Los metales pesados y los fármacos tienen el potencial de interactuar en 

los sistemas acuáticos (Alsop & Wood, 2013). Los efectos de la mezcla de un metal 

pesado y un fármaco son variables. Por ejemplo, Rebolledo et al. (2022), 

reportaron que la combinación de Cu y cloroquina induce efectos sinérgicos en el 

crecimiento del rotífero P. similis. Gomiero & Viarengo (2014), encontraron que al 

mezclar OTC y Cu, las respuestas biológicas son sinérgicas tanto en la tasa de 

endocitosis de protozoos como en los lisosomales. En la lombriz de tierra Eisenia 
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fétida, Gao et al. (2014), observaron que a nivel celular las mezclas de OTC y Pb 

pueden producen efectos antagónicos y sinérgicos, según la concentración de los 

químicos. Otro ejemplo de antagonismo fue detectado al combinar carbamazepina 

y Cd, que producen efectos biológicos menores que la toxicidad individual de cada 

químico en la almeja Ruditapes philippinarum (Almeida et al., 2018). Al combinar 

Cu con otras sustancias como biocidas (Irgarol), también se han presentado 

fuertes efectos sinérgicos en la supervivencia y crecimiento del copépodo 

Tigriopus japonicus (Bao et al., 2013). En este contexto, la contaminación por Cu 

en los ambientes marinos merece mayor atención en la evaluación del riesgo 

ambiental dada su persistencia, concentraciones ambientales considerables y alta 

toxicidad para la vida acuática (Rebolledo et al., 2022). Es importante mencionar 

que como en la toxicidad individual, los cambios en la salinidad del agua influyen 

en la toxicidad de las mezclas de contaminantes, que en algunos casos suelen 

intensificar los efectos de los tóxicos por sí solos (Damasceno et al., 2017).  
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III. Justificación 

Los antibióticos como la oxitetraciclina y los metales como el cobre son 

ampliamente utilizados en acuacultura del camarón blanco del noroeste de México. 

Los antibióticos son necesarios para prevenir y eliminar enfermedades en los 

organismos en cautiverio, mientras que el cobre se usa como suplemento y biocida 

en los estanques de cultivos. Si bien, ambos químicos benefician la producción 

acuícola de camarón, existe una creciente preocupación por las altas descargas 

de estos contaminantes en el ambiente marino. Brachionus ibericus es un rotífero 

que habita tanto en estanques camaroneros como en estuarios y lagunas costeras 

cercanas a las granjas camaroneras. El elevado uso de químicos en la acuacultura 

incrementa la persistencia y concentraciones de OTC y Cu en el ambiente. En este 

trabajo se evalúa el potencial riesgo ambiental de la oxitetraciclina y cobre solos o 

combinados para invertebrados que forman parte fundamental en la estructura 

ecológica de los sistemas marinos. Hasta ahora no existe información disponible 

sobre la toxicidad combinada de la OTC y Cu en rotíferos de ambientes marinos 

como B. ibericus. Esta especie de rotífero fue recientemente introducida en la 

ecotoxicología marina y es necesario seguir explorando su potencial como 

organismo modelo en estudios ecotoxicológicos. Los datos generados en esta 

investigación pueden ser potencialmente utilizados en programas de regulación 

ambiental. 

 

 



P á g i n a  15 | 38 

 

IV. Objetivo general 

El objetivo global de esta investigación es evaluar la toxicidad aguda y 

crónica de la oxitetraciclina sola y en combinación con el cobre para el rotífero B. 

ibericus expuesto a dos escenarios de salinidad. 

 

IV.1. Objetivos particulares 

1. Determinar la concentración letal media (CL50) de la oxitetraciclina (OTC) y 

cobre (Cu) en el rotífero Brachionus ibericus expuesto a 15 y 35 UPS 

2. Estimar la UT50 de mezcla OTC-Cu en B. ibericus a 15 y 35 UPS 

3. Evaluar los efectos crónicos (tasa de incremento poblacional) de la toxicidad 

individual y combinada de la OTC y Cu en B. ibericus a 15 y 35 UPS 

4. Determinar el tipo de efecto aditivo que producen las mezclas OTC-Cu en 

la tasa de incremento poblacional del rotífero 

 

V. Hipótesis  

Se planteo la hipótesis que el crecimiento poblacional del rotífero B. ibericus 

será afectado en mayor medida bajo una mezcla de OTC-Cu que cuando se 

expone por separado a cada químico. La segunda hipótesis fue que la toxicidad 

individual y combinada de Cu será mayor a en condiciones de baja salinidad, 

donde existe mayor disponibilidad de los iones metálicos libres en el medio. 

 



P á g i n a  16 | 38 

 

VI. Materiales y métodos  

VI.1. Cultivo y mantenimiento de los rotíferos 

El rotífero B. ibericus fue originalmente aislado de una granja camaronera 

(23° 09´ 10.53´´ N y 106° 18´22.83” W) ubicada al sur de Mazatlán, Sinaloa, 

México. Desde entonces, se ha mantenido en el laboratorio de Geoquímica y 

Contaminación Costera – ICMyL, Mazatlán, UNAM. Los organismos fueron 

cultivados a dos salinidades, 15 y 35 UPS, que representan las condiciones de un 

sistema lagunar estuarino y un ambiente marino, respectivamente. Los cultivos se 

mantuvieron en matraces de vidrio de 200 mL y se cambiaron cada tres a cuatro 

días. El medio salobre y marino se prepararon disolviendo sal artificial (Instan 

Ocean) en agua tridestilada. Se utilizó como alimento a la microalga marina 

Nannochloropsis oculata. Esta microalga fue cultiva en matraces de vidrio 

Erlenmeyer de 1 L a 22 °C, 30 UPS y se enriqueció con el medio F/2 de Guillard. 

La cosecha de la microalga se realiza cuando alcanzo su pico de crecimiento 

exponencial. Posteriormente, se centrifugo a 3000 rpm por cinco minutos para 

obtener una solución madre de alimento de 700 × 106 células/mL. 

VII.2. Soluciones stock 

Las soluciones stock de oxitetraciclina (clorhidrato de oxitetraciclina, 97% 

pureza, Sigma-Aldrich) y cobre (CuSO4.5H2O, >99% pureza, J.T. Baker), se 

prepararon disolviendo una cantidad adecuada de cada sal en agua tridestilada, 

de tal forma que la concentración final fue 1 mg del químico/mL.  

VII.3. Toxicidad aguda (CL50) de OTC y Cu 
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Para poder establecer las concentraciones letales de OTC y Cu, primero se 

realizaron pruebas de rango de toxicidad. Posteriormente, se seleccionaron siete 

concentraciones nominales de cada químico para las pruebas de toxicidad aguda 

(CL50 – 24 h) + un control (sin tóxico).  

Brevemente, 12 horas antes de iniciar los ensayos, se tomaron 100 hembra 

grávidas de B. ibericus y se trasladaron a un vial de vidrio con 20 mL de medio de 

cultivo a fin de obtener neonatos recién nacidos (< 12-h edad) para la 

experimentación. Todas las pruebas se realizaron en placas estériles de cultivo 

celular de 24 pocillos (Corning Costar®). En cada pocillo se administró 1 mL de 

medio con las concentraciones deseadas de OTC y Cu a las salinidades de 15 y 

35 UPS. Después, se introdujeron 10 neonatos de B. ibericus en cada pocillo. Cada 

tratamiento tuvo cuatro réplicas. No se adicionó alimento. Las placas se 

mantuvieron en la oscuridad a 25 °C de temperatura por 24 horas. Después del 

tiempo establecido, se contó el número de organismos vivos en cada pocillo con 

ayuda de un estereomicroscopio. La concentración letal se determinó utilizando el 

método Probit (Finney, 1971). 

VII.4. Toxicidad aguda (UT50) de la combinación OTC-Cu 

Para determinar la toxicidad de mezcla OTC-Cu se utilizaron los valores de 

CL50 de cada químico en las salinidades probadas. Se usaron siete factores de 

aplicación (FA) para establecer las diferentes combinaciones de OTC-Cu (razón 

de mezcla = 1:1). En la Tabla 1, se muestran los diferentes FA y las 

concentraciones nominales de cada químico. Por ejemplo, en la mezcla OTC-Cu 
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a 0.10 FA a 15 UPS, se combinó una concentración de 4.2 mg/L de OTC y 5.7 

µg/L de Cu y en la mezcla OTC-Cu a 1.5 FA a 35 UPS, se combinaron 78 mg/L de 

OTC y 114 µg/L de Cu. El diseño experimental para estas pruebas fue el mismo 

que se describe en la sección VII.3., excepto que los químicos fueron combinados. 

Se utilizo el análisis Probit para estimar la UT50 (unidad tóxica a la que muere el 

50% de los organismos expuestos) de la mezcla OTC-Cu y determinar el tipo de 

efecto aditivo.  

 

Tabla 1. Concentraciones nominales de OTC y Cu según el factor de aplicación 

(FA) para cada valor de la CL50 a diferente salinidad. 

 

 

 

 

 

 

 

VII.5. Toxicidad crónica de la exposición individual y combinada de OTC y Cu 

Se utilizaron cuatro concentraciones nominales basadas en 0.05, 0.1, 0.2 y 

0.4 como FA para cada valor de CL50 de OTC y Cu a diferentes salinidades. Las 

concentraciones individuales probadas fueron las siguientes: OTC a 15 UPS = 0.05 

FA (2.85 mg/L); 0.1 FA (5.7 mg/L); 0.2 FA (11.4 mg/L); y 0.4 FA (22.8 mg/L). Cu a 

15 UPS = 0.05 FA (2.1 µg/L); 0.1 FA (4.2 µg/L); 0.2 FA (8.4 µg/L); y 0.4 FA (16.8 

FA 
LC50 a 15 UPS LC50 a 35 UPS 

OTC = 57 mg/L Cu = 42 µg/L OTC = 76 mg/L Cu = 52 µg/L 

0.10 5.7 4.2 7.6 5.2 

0.25 14.3 10.5 19 13 

0.50 28.5 21.0 38 26 

0.75 42.8 31.5 57 39 

1.00 57.0 42.0 76 52 

1.25 71.3 52.5 95 65 

1.50 85.5 63.0 114 78 
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µg/L). OTC a 35 UPS = 0.05 FA (3.8 mg/L); 0.1 FA (7.6 mg/L); 0.2 FA (15.2 mg/L); 

y 0.4 FA (30.6 mg/L). Cu a 35 UPS = 0.05 FA (2.6 µg/L); 0.1 FA (5.2 µg/L); 0.2 FA 

(10.4 µg/L); y 0.4 FA (20.8 µg/L).  

Para los tratamientos de OTC-Cu, se combinó la concentración individual 

de cada FA a una razón de 1:1. Por ejemplo, la primera mezcla corresponde a 0.05 

FA y se mezclaron 2.85 mg/L de OCT y 2.1 µg/L de Cu a la salinidad de 15 UPS. 

Otra combinación a 0.4 FA corresponde a 30.6 mg/L de OTC + 20.8 µg/L de Cu a 

la salinidad de 35 UPS.  

Brevemente, los bioensayos realizaron en placas estériles de cultivo celular 

de 24 pocillos (Corning Costar®). El medio experimental fue de 1 mL por réplica. 

Cada mL contenía las concentraciones deseadas de cada químico individualmente 

y en combinación, así como las diferentes salinidades probadas. Se agregó una 

concentración de 1 × 106 célula por mL de N. oculata como alimento por única vez 

durante todo el experimento. En cada mL se introdujeron 10 neonatos de B. 

ibericus. Por cada tratamiento se realizaron cuatro réplicas y un control (sin tóxico).  

Las placas se mantuvieron en la oscuridad a 25 °C por cinco días. Después 

del tiempo establecido, se contó el número de organismos vivos en cada pocillo y 

se determinó la tasa de incremento poblacional con la siguiente fórmula: r = (lnNt-

lnN0)/t, donde, Nt es la densidad final y N0 es la densidad inicial, t es el tiempo en 

días. 



P á g i n a  20 | 38 

 

VII.6. Análisis de los datos 

Para determinar el tipo de efecto que produce la mezcla OTC-Cu se utilizó 

el enfoque de unidades tóxicas (UT) según Broderius et al. (2005). Los efectos 

aditivos se obtuvieron de la suma de dividir el valor de la tasa de crecimiento (r, d-

1) de la mezcla OTC-Cu por el valor r, d-1 correspondiente de la suma de la 

toxicidad de los productos químicos individuales. Si UT = < 0.8, la acción 

representa sinergismo potencial (más que aditivo); UT = 0.8–1.2, se indica una 

acción aditiva (adición de concentración); y si UT = > 1.2, la acción indica 

antagonismo potencial (menos que aditivo). 

Se usó un análisis de varianza de una vía (ANOVA) seguido de una prueba 

post-hoc de Tukey para comparar las diferencias estadísticas entre las medias de 

los grupos, donde P < 0.05 se consideró significativo. Todos los datos se expresan 

como la media ± error estándar (SE). 
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VII. Resultados 

VII.1. Toxicidad aguda (CL50) y unidad tóxica (UT50)  

La CL50 de OTC, Cu y la UT50 de la mezcla OTC-Cu a 15 UPS para B. 

ibericus fue 57.24 mg/L (39.91 - 82.08), 42.04 µg/L (34.41 - 51.35), y 0.42 (0.35 - 

0.51), respectivamente. A 35 UPS, la CL50 de OTC fue 76.24 mg/L (51.32 - 113.26); 

Cu, 51.99 µg/L (40.1 - 67.41); y la UT50 de la mezcla, 0.35 (0.30 - 0.41).  

El valor de UT50 (0.42) a 15 UPS indica que el 50% de mortalidad se observa 

bajo una mezcla de 24.04 mg/L de OTC + 17.64 µg/L de Cu, es decir 58% menos 

del valor de CL50 individual de cada químico.  

Respecto a la UT50 (0.35) a 35 UPS, corresponde a 26.68 mg/L de OTC y 

18.2 µg/L de Cu, igual a una reducción del 65% de la CL50 individual del químico.  

A 35 UPS, las cuatro mezclas de OTC-Cu probadas indujeron efectos 

sinérgicos y esto fue más fuerte a medida que aumento el FA de cada químico en 

el medio (Tabla 2). Mientras que, a 15 UPS, se observó un efecto aditivo a 0.1 FA, 

es decir la toxicidad fue igual en la exposición individual de OTC que en la mezcla 

OTC-Cu. El resto de las mezclas indujeron efectos sinérgicos.  
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Tabla 2. Efectos de la mezcla OTC-Cu sobre el crecimiento poblacional de 

Brachionus ibericus a diferentes factores de aplicación (FA) para cada mezcla a 

diferente salinidad. UT = < 0.8 indica sinergismo potencial y TU = 0.8–1.2 indica 

un efecto aditivo.  

FA 15 UPS 35 UPS 

0.05 0.33 0.38 

0.1 1.11 0.29 

0.2 0.46 0.40 

0.4 -0.16 0.34 

 

 

VII.2. Toxicidad crónica de la exposición individual y combinada de OTC y Cu 

La tasa de incremento poblacional (r, d-1) de B. ibericus osciló de 0.36 ± 0.02 

a 0.38 ± 0.01 en los controles a 15 UPS y no fueron estadísticamente diferente (P 

< 0.05) entre ellas (Figura 1).  

En los tratamientos de exposición individual de OTC, varió de 0.25 ± 0.01 a 

0.38 ± 0.02 y fue más baja a medida que aumento la concentración del químico en 

el medio. No se encontraron diferencias significativas (P > 0.05) entre el control, la 

exposición a 0.05 y 0.2 FA. En comparación con los otros tratamientos, las tasas 

de incremento fueron significativamente (P < 0.05) inferiores a 0.1 y 0.4 FA.  

Bajo la exposición individual a Cu, la tasa de incremento osciló de 0.13 ± 

0.01 a 0.34 ± 0.02 (Figura 1). El incremento poblacional registrado en la exposición 

a 0.1, 0.2 y 0.4 FA de Cu fueron estadísticamente (P < 0.05) inferiores al control. 

El crecimiento se redujo drásticamente a una concentración de 16.8 µg/L de Cu.  
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Respecto a las mezclas OTC-Cu, se observó que la tasa de incremento 

varió de -0.06 ± 0.01 a 0.27 ± 0.02 según el FA. El incremento poblacional fue 

estadísticamente (P < 0.05) más bajo en las mezclas de 0.05, 0.2 y 0.4 FA que en 

la exposición individual a cada químico.  

El crecimiento de la población fue estadísticamente más alto en la mezcla a 

0.1 FA que en la exposición individual a Cu al mismo FA. No se encontraron 

diferencias entre los valores de r alcanzados en la mezcla a 0.1 FA y aquellos de 

la exposición individual a OTC al mismo FA.  

Se observó un valor de r negativo en la mezcla de OTC a 0.4 FA, que fue 

estadísticamente diferente (P < 0.05) al resto de los tratamientos.  
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Figura 1. Tasa de incremento poblacional (r) del rotífero Brachionus ibericus 

expuesto a diferentes concentraciones individuales y combinadas de OTC y Cu a 

15 UPS. Las concentraciones de OTC y Cu según el FA se muestra en la Tabla 1. 

Los valores que no comparten letra superíndice son significativamente diferentes 

(P < 0.05). 

 

 

A 35 UPS, la tasa de incremento (d-1) en los controles osciló de 0.29 ± 0.1 

– 0.32 ± 0.1 (Figura 2). En una exposición individual a la OTC a 0.05 – 0.4 FA, las 

tasas variaron de 0.22 ± 0.02 a 0.23 ± 0.01 y no fueron estadísticamente diferentes 

(P > 0.05) entre ellas, pero si (P < 0.05) a los controles.  
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En la exposición individual a Cu, las tasas oscilaron de 0.17 + 0.1 a 0.29 ± 

0.1 y fueron reduciendo estadísticamente a medida que incremento la 

concentración del metal en el medio. No se encontraron diferencias (P > 0.05) 

entre el control y la exposición a 0.05 FA de Cu. El resto de los tratamientos si 

fueron significativamente diferentes (P < 0.05) al control.  

Bajo una exposición a la mezcla OTC-Cu a 0.05 – 0.4 FA, las tasas variaron 

de 0.14 ± 0.01 a 0.20 ± 0.02 y no fueron estadísticamente diferentes (P > 0.05) 

entre ellas.  

En todos los casos, los valores de r registrados en las mezclas fueron 

estadísticamente (P < 0.05) más bajo que el que se alcanzó en la exposición 

individual a OTC o Cu.  
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Figura 1. Tasa de incremento poblacional (r) del rotífero Brachionus ibericus 

expuesto a diferentes concentraciones individuales y combinadas de OTC y Cu a 

35 UPS. Las concentraciones de OTC y Cu según el FA se muestra en la Tabla 1. 

Los valores que no comparten letra superíndice son significativamente diferentes 

(P < 0.05). 
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VIII. Discusión 

La oxitetraciclina es un antibiótico usado ampliamente en la acuacultura 

marina del noroeste de México, de allí su interés en la ecotoxicología. El cobre es 

un metal omnipresente en los ambientes costeros en donde al combinarse con 

otras sustancias suele inducir efectos sinérgicos en concentraciones 

ambientalmente relevantes (Bao et al., 2013; Rebolledo et al., 2022). En este 

trabajo se acepta la hipótesis de que la combinación de OTC y Cu aumenta la 

sensibilidad del rotífero B. ibericus a la contaminación originada por la acuacultura 

del camarón blanco.  

De acuerdo al esquema de clasificación de la toxicidad acuática aguda 

(GESAMP, 2013), la OTC es ligeramente tóxica para B. ibericus a 15 y 35 UPS. 

Los valores de CL50 de OTC para este rotífero están muy por arriba de aquellas 

concentraciones que se han detectado en sedimentos de estuarios (Liu et al., 

2016). No se encontró literatura sobre los niveles de OTC en el agua de ambientes 

marinos. Es importante contar con esta información para valorar si las 

concentraciones ambientales de OTC son o no una amenaza para los rotíferos 

cuando se compara con su valor de CL50. Brachionus ibericus es más sensible a 

la OTC que el crustáceo A. ceoparthenogenetica (Ferreira et al., 2007), la pulga 

de agua D. magna (Isidori et al., 2005) y el rotífero B. rotundiformis (Park et al., 

2018), pero más tolerante que el crustáceo T. platyurus, el cladócero C. dubia y el 

rotífero de agua dulce B. calyciflorus (Isidori et al., 2005). A pesar de pertenecer al 

mismo género o incluso al mismo tipo de hábitat, la sensibilidad de los rotíferos 

varía según la especie o las cepas, no existe una generalidad sobre la respuesta 
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de este grupo de animales a los contaminantes (Snell et al., 2019). Por tal razón, 

es muy importante explorar la sensibilidad de los organismos nativos de las zonas 

con alto potencial de riesgo ambiental. De esta forma, B. ibericus es un buen 

modelo representativo de los ambientes costeros del noroeste de México 

contaminados por la acuacultura del camarón.  

La toxicidad del Cu en B. ibericus se clasifica como altamente muy tóxica 

según la GESAMP (2013). Brachionus ibericus tiene una sensibilidad al Cu similar 

a la de B. plicatilis y P. similis (Snell et al., 1991; Rebolledo et al., 2021). Y es 

altamente sensible (94 veces) cuando se compara con otra cepa de B. plicatilis y 

B. koreanus (Snell & Persoone, 1989; Han et al., 2013). También B. ibericus es 

mucho más sensible (2.3 – 520 veces) al Cu que algunas especies de copépodos 

marinos (Barka et al. 2001; Park et al., 2014). Como P. similis, el rotífero B. ibericus 

es una especie vulnerable a las concentraciones ambientes de Cu que se han 

detectado en ambientes marinos de México (Rebolledo et al., 2021). El límite 

permisible de Cu (5.0 mg/L) para áreas marinas de México (NOM-001-

SEMARNAT-2021) es 96 veces más alto que la CL50 de B. ibericus, en este 

sentido, el rotífero queda fuera de las consideraciones ambientales en México. 

La UT50 indica un fuerte sinergismo de la mezcla OTC-Cu. Se encontró que, 

en combinación, una concentración equivalente al 20 o 30% de la CL50 de cada 

químico es suficiente para inducir los efectos sinérgicos en la supervivencia de B. 

ibericus. Esto respalda que el Cu aún en bajas concentraciones y en combinación 

con otras sustancias químicas potencializa la sensibilidad de los organismos a la 

contaminación (Bao et al., 2013: Rebolledo et al., 2021; 2022). En un escenario, 
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en donde las concentraciones ambientales de OTC están por debajo del valor de 

CL50 que se reporta en esta investigación, es de suponer que la presión del 

antibiótico para ejercer efectos sinérgicos es menos preocupante que la que ejerce 

el Cu.  

Los efectos crónicos de la OTC han sido poco estudiados en invertebrados 

marinos (Ferreira et al., 2007). Las concentraciones de OTC analizadas en las 

pruebas crónicas de este estudio, son considerablemente superiores a las que se 

han detectado en el ambiente acuático usando como referencia aguas 

superficiales (0.34 μg/L) impactadas por desechos municipales (Kolpin et al., 

2002). Como ya se ha mencionado anteriormente, no existe un antecedente para 

los niveles ambientales de OTC en aguas marinas, sin embargo, la detección de 

OTC en sedimentos de un estuario (~ 5000 µg/L) podría confirmar la presencia de 

OTC en el agua (Liu et al., 2016). Ferreira et al. (2007), encontraron que una 

concentración de 12 mg/L de OTC inhibe más del 50% del crecimiento de la 

microalga marina Tetraselmis chuii. En el rotífero B. ibericus una inhibición del ~ 

30% en sus tasas de crecimiento se observa cuando se expone a 22.8 mg/L de 

OTC a 15 UPS. En concentraciones de ~ 3.0 a 11.5 mg/L, se presenta una 

inhibición menor al 20% en las tasas de incremento. A 35 UPS, la toxicidad de la 

OTC se presenta de la misma forma en concentraciones de 3.8 a 30.5 mg/L. Los 

datos de crecimiento poblacional indican que el incremento de la salinidad a 35 

UPS, reduce ligeramente la toxicidad de la OTC teniendo en cuenta que no se 

observó una inhibición significativa a 0.4 FA como se presento a 15 UPS. 

Brachionus ibericus es más sensible la toxicidad de la OTC que B. rotundiformis, 
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considerando que este último puede crecer y reproducirse en una concentración 

de 1000 µg/L (Park et al., 2018), que incluso rebasa la CL50 de B. ibericus a 

cualquier salinidad.  

La toxicidad crónica del Cu es una de las más estudiadas en invertebrados 

marinos dado sus antecedentes tóxicos (Bao et al., 2013: Kefford et al., 2019). 

Aquí se acepta la hipótesis de que la toxicidad del Cu es mayor a menor salinidad 

donde existe mayor disponibilidad de iones libres del metal para el rotífero (Piazza 

et al., 2016). En comparación con otras especies de rotíferos de ambiente 

salobres, B. ibericus crece bien en las dos salinidades probadas (15 y 35 UPS), 

por lo tanto, se descarta que para esta especie la respuesta de osmorregulación 

haya influido en la toxicidad del metal como se observó en B. rotundiformis (Gama-

Flores et al., 2005). Independientemente de la salinidad, la mayoría de las 

concentraciones de Cu probadas causaron mayor inhibición en las tasas de 

incremento de B. ibericus que las concentraciones de OTC. La respuesta a la 

toxicidad crónica del Cu en B. ibericus es muy cercana a la de P. similis expuesto 

a condiciones similares (Rebolledo et al., 2021). Estas respuestas sugieren que 

las concentraciones ambientales de Cu en sistemas costeros de México (Vazquez 

et al., 1991; Jonathan et al., 2011), presentan una seria amenaza en la dinámica 

poblacional de rotíferos marinos que son esenciales en la alimentación de muchos 

peces y crustáceos. Cuando especies claves se ven afectadas por la 

contaminación ambiental, existe una perturbación en los sistemas tróficos y se ve 

amenazada la biodiversidad (Rebolledo et al., 2021).  
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De manera individual, el Cu y la OTC causan estrés oxidativo en los 

organismos acuáticos, produciendo una alteración de la funcionalidad celular (Park 

et al., 2018; Frías-Espericueta et al., 2022). Las pruebas crónicas indican que las 

mezclas de OTC-Cu indujeron efectos sinérgicos en la tasa de incremento 

poblacional de B. ibericus, lo cual que podría ser un producto de la suma de los 

efectos individuales de cada químico. En general, usando el mismo FA para ambos 

químicos, la toxicidad individual fue mayor en Cu que OTC. De esta forma el Cu 

ejerció mayor presión en la mezcla y se desencadeno el efecto sinérgico. 

Interesantemente, se observó que en la mezcla OTC-Cu a 0.4 FA y en 15 UPS, 

ambos químicos ejercieron presión sobre el otro, pues la tasa de incremento fue 

negativa, contrario a lo que se registro en la toxicidad individual. Estos resultados 

respaldan que el Cu contribuye considerablemente a inducir respuestas biológicas 

del tipo sinérgico cuando interactúa con productos fármacos, biocidas y 

compuestos orgánicos (Bao et al., 2013; Aronzon et al., 2020; Rebolledo et al., 

2020). La mayoría de estos efectos se presentan cuando las proporciones de los 

químicos son elevadas, en esta investigación las concentraciones de Cu siempre 

fueron inferiores a 30 µg/L, una concentración ambientan (Jonathan et al., 2011). 

Futuros trabajos deberán de analizar si los efectos sinérgicos también se observan 

en concentraciones de OTC inferiores a 3.0 mg/L.  

Para una mejor comprensión sobre los mecanismos de toxicidad que 

producen la mezcla OTC-Cu, lo cual estuvo fuera del alcance de este trabajo, 

futuras investigaciones deben de prestar más atención a este aspecto toxicológico. 

Otro factor importante que no se consideró es la temperatura, que usualmente 
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fluctúa constantemente en los escenarios costeros. El factor temperatura puede 

alterar significativamente la vulnerabilidad de los rotíferos a la contaminación 

porque incrementa el metabolismo biológico (Gama-Flores et al., 2005), 

particularmente, este hecho puede reflejar otro tipo de respuesta a la toxicidad de 

la OTC, que hipotéticamente cambiaría su clasificación de toxicidad según la 

GESAMP (2013).  
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IX. Conclusiones 

• La contaminación por antibióticos y metales pesados prevalece en los 

ambientes costeros cercanos a las zonas de alta actividad acuícola, por lo 

tanto, la formación de mezclas entre estos potencializa el riesgo ambiental. 

• La toxicidad del Cu y OTC para B. ibericus se clasifica como altamente muy 

tóxica y ligeramente tóxica, respectivamente.  

• La CL50 y UT50 de la toxicidad individual o combinada de OTC y Cu para B. 

ibericus vario según la salinidad. A 15 UPS, la toxicidad fue más 

pronunciada. 

• Independientemente de la salinidad, las diferentes proporciones de la 

mezcla OTC-Cu indujeron efectos sinérgicos sobre las tasas de incremento 

poblacional de B. ibericus. 

• El cobre es un contaminante típico en los ambientes costeros que debe de 

considerarse en la evaluación del riesgo ambiental de las mezclas de 

sustancias químicas, a fin de mostrar un escenario más realista, en donde 

la contaminación por una sola sustancia, no existe. 
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