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RESUMEN

El dafio ocasionado por agentes xenobi6ticos sobre los ecosistemas acuaticos depende de su
biodisponibilidad y persistencia asi como de la capacidad de los organismos para acumularlos.
En este estudio se evalué la toxicidad y el factor de bioconcentracién del malation (MA) en
Limnodrilus hoffmeisteri y en sedimento artificial con el propésito de demostrar la utilidad de
este organismo como un posible candidato para estudios de biorremediacién. Todos los analisis
se realizaron en el sistema agua-sedimento artificial (arena, caolinita y materia orgénica) contami-
nado con el insecticida y llevado al equilibrio. Se determiné la CL,,del MA a 96 horas en el
gusano. Para el estudio de toxicidad subletal y de biconcentracion los tubificidos se intoxicaron
con la décima parte de la concentracion letal cincuenta (CL,/10) del agroquimico, después de 0,
6,12,24,48 y 72 horas. Este se determiné en el sedimento y en el homogeneizado del hidrobionte
por cromatografia de gases. En este mismo tejido se midieron los biomarcadores del dafio: la
actividad de la acetilcolinesterasa (AChA), el nivel de lipoperoxidacion, la concentracién de
proteinas y de lipidos del gusano. Los resultados muestran que el sistema constituido por
oligoquetos y sedimento presentan elevada capacidad de captacién de MA, ya que sus vidas
medias (t, ,) fueron de 121y 29 horas, respectivamente. El MA produjo efectos sobre la actividad
de la AChA (96 % de inhibicién), el grado de lipoperoxidacién (incremento del 88.2 %), las
proteinas (disminuci6n hasta el 95%) y los lipidos (disminucién hasta el 35.2 %), a un nivel de
plaguicida que se considera como segura para productos agricolas y alimentos; sin embargo, se
puede notar que durante el periodo de intoxicacién de 6 a 24 horas, Ia captacion maxima del MA
por el organismo es de 83 %. Se sugiere que la exposicién del gusano al insecticida no sea mayor
a este tiempo, ya que su capacidad para bioconcentrar tiende a descender. Por los resultados
obtenidos se concluye que el Limnodrilus hoffineisteri es un buen candidato para ser utilizado
en procesos de biorremediacion de sistemas acuéticos contaminados con MA.

Key words: Limnodrilus hoffmeisteri,malathion, sediments, bioconcentration, acethylcholinesterase, lipids,
proteins, lipid peroxidation

ABSTRACT

The damage caused by xenobiotics on aquatic ecosystems depends on their biodisponibility
and persistence as well as on the uptake capacity of the organisms, In this study the toxicity and
bioconcentration factor of malathion (MA) spiked in artificial sediments of Limnodrilus
hoffmeisteri were evaluated, in order to demonstrate the utility of this organism in biorremediation
studies. All the studies were done in a water-artificial sediments system (sand, kaolinite and
organic matter) contaminated with the insecticide. The lethal concentration fifty (LC,)) of MA at 96
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hours was determined in the worm. For the sublethal toxicity and bioconcentration studies the
tubifficids were intoxicated with LC, /10 of the agrochemical. After0, 6, 12, 24, 48, and 72 hours of
exposure, the MA concentration was determined in sediment and worm by gas chromatography.
In the organism also damaged biomarkers were measured: acetycholinesterase activity (AChA),
lipid peroxidation level as well as protein and lipid concentration. The results showed that the
system constituted by oligochaetes and sediment presented high MA uptake capacity due that its
half lives (t,,,) were of 121 and 29 hours respectively. MA had effect on AChA activity (96 % of
inhibition), lipid peroxidation level (increase of 88.2 %), protein concentration (decrease until 95%)
and lipids (decrease until 35.2 %), at pesticide levels considered safe for agricultural products and
food. However, we could observe that during the 6-24 h exposure, the maximum uptake of MA by
the organism was of 83 %. It is suggested that worm exposure to insecticide should not be longer
than this time, since its bioconcentration capacity could be reduced. By the results obtained we
conclude, that Limnodrilus hoffineisteri is a good candidate to be used in biorremediation processes

of aquatic systems polluted with MA.

INTRODUCCION

La contaminacién del agua por plaguicidas usados en
la agricultura es un problema de importancia mundial. En
México existen algunos registros de campo sobre la con-
taminacién por MA en los cuerpos de agua (Galar 1999).
El transporte de este agente xenobidtico en el ambiente
acuatico dependera de la capacidad del compuesto para
adsorberse en material organico particulado, volatilizar-
se o bioacumularse en organismos acuaticos (Derosa y
Stara 1988). Este insecticida se adsorbié considerable-
mente en los sedimentos de estanques con contenidos
elevados de arcilla y limo. Asimismo, se predijo un coefi-
ciente de adsorcién en el suelo de 280 a partir de su
solubilidad en agua, lo cual sugiere que el MA tiene un
potencial moderado de adsorcién en materia orginica
(Meyers et al. 1970). Debido a que este insecticida,
inhibidor de 1a AChA de amplio espectro de accion, pro-
duce toxicidad muy baja en los mamiferos, se ha em-
pleado en 27 estados de la Republica Mexicana (CNE
1988). Sin embargo, la vida media del MA es de 10.5y
120 dias a 20 °C a pH de 7.4 a 6.1, respectivamente,
caracteristica que contribuye a que este agente
xenobidtico se acumule en los organismos bentdnicos y
en los sedimentos (Repetto ef al. 1995).

El Limnodrilus hoffmeisteri, oligoqueto benténico
consumidor de organismos primarios (algas microscopi-
cas ¢ invertebrados, larvas de insectos, etc.), desempe-
fia un papel fundamental en el ciclo del carbono, vive en
todo tipo de habitat dulceacuicola, es fuente de alimento
de peces de ornato y en menor escala de otros organis-
mos carnivoros como el langostino (Marian 1984), ade-
mas puede ser un buen indicador de la contaminacion
(Fargasova 1996).

La presencia de grandes cantidades de diversas es-
pecies de oligoquetos acuaticos es indicadora de la con-
taminacion del agua, siendo unicamente los tubificidos
tolerantes a la concentracién alta de materia orgénica,
insecticidas, herbicidas y fungicidas; este proceso se debe
probablemente a su habilidad para sobrevivir en aguas

con oxigenacion baja o nula (Smith 1985, Doroskevich
1977). Por estas razones, es necesario investigar el po-
tencial de estos organismos para utilizarse en la degra-
dacion o remocion de contaminantes ambientales.

Existen dos modelos para la biorremediacién de
xenobidticos mediante el uso de hidrobiontes: el estatico
y el dindmico. En ambos sistemas se pueden utilizar so-
portes de diferente composicion, de tal forma que permi-
ta la viabilidad elevada y el crecimiento activo del orga-
nismo (Becker 1983). Para los oligoquetos, los sedimen-
tos naturales o artificiales son opcién para su manteni-
miento.

Este tipo de sustrato que presenta propiedades de
captacion de contaminantes, estd constituido por muchos
compuestos organicos que cambian constantemente. Es
un sistema muy heterogéneo que contiene componentes
solidos, liquidos y gaseosos. La fase solida esta en forma
finamente dividida, con un area superficial muy grande.
Su textura depende del tamafio de sus particulas: la are-
na tiene un diametro de 2 a 0.02 mm, el limo varia entre
0.02 y 0.002 mm, la arcilla es menor de 0.002 mm. Este
ultimo integrante desempefia una funcién muy importan-
te en la dinamica de los plaguicidas (Adams y Darby
1980).

Las propiedades fisicoquimicas de los sedimentos
naturales de cuerpos de agua dulce y marina pueden
variar mucho en sus caracteristicas de adsorcién y al-
macenamiento por lo tanto es posible utilizar sedimen-
tos artificiales que cumplan con los mismos requisitos
para acumular y retirar xenobidticos de efluentes con-
taminados. Sin embargo es necesario identificar un pro-
cedimiento estandarizado, en €l cual se establezca tan-
to su capacidad de concentrar como las condiciones
favorables de sobrevivencia de los organismos
biorremediadores.

El objetivo de este trabajo fue evaluar la biodisponibilidad,
la bioconcentracion y la toxicidad del MA sembrado en
sedimentos artificiales sobre el gusano Limnodrilus
hoffmeisteri con el prop6sito de utilizar a este organis-
mo en procesos de biorremediacion.
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METODOS

Preparacion y caracterizacion del sedimento arti-
ficial.

Los sedimentos artificiales se prepararon de acuerdo
con Burton et al. (1994). Su contenido de arena, caolinita
y materia organica fue en proporcion de 70:25:5, este
sustrato se mezclo sin 'y con agua (1 mL de agua por cada
gramo de sedimento). Se utilizd estiércol de vaca como
fuente de carbono y nitrégeno. La muestra obtenida fue
secada en una estufa a 80°C durante 24 h y tamizada a
través de una malla de acero inoxidable de tamafio 0.02
mm. A esta mezcla se le determind: pH (potencidmetro),
textura (método de Bouyoucos), contenido de materia or-
ganica (método de Walkley y Black) y nitrgeno total (mé-
todo de Kjeldahl) (Bohn et al. 1993).

Tiempo al equilibrio del MA en los sedimentos ar-
tificiales

Se formaron siete lotes de 10 g de sedimento seco y
tamizado, que se mezclaron con las soluciones de prueba
de MA. La emulsion concentrada del insecticida que se
utilizé fue de Velsimex al 83.7 % de pureza. Las concen-
traciones nominales de las soluciones fueron: 1.0, 5.0, 10,
20, 30, 40 y 50 mg/L. Los sedimentos contaminados se
agitaron mecanicamente. Después de 30, 45, 60, 120, 180,
240 y 300 minutos, todas las muestras se centrifugaron a
3,500 rpm durante 15 minutos, la concentraciéon de MA
fue determinada en el agua y en estos sustratos por
cromatografia de gases. El MA rapidamente alcanzo el
equilibrio (4 horas).

Toxicidad aguda del MA en Limnodrilus hoffmeisteri
Cultivo de los oligoquetos

Los organismos que fueron adquiridos en Hidalgo, Es-
tado de México, se cultivaron en charolas provistas de
sedimento artificial, que se mezcl6 con agua reconstituida
(44 mg/L de CaCl2H,0; 123.25 mg/L de
MgSO,+7H,0;62.5 mg/L. de NaHCO, y 5.75 mg/L de
KCl) (1:4). Los cultivos fueron mantenidos bajo condicio-
nes Optimas de temperatura (20-23 °C), aireacion cons-
tante, ciclos de luz-obscuridad de 16 y 8 horas ypH de 7.5
a8.5. Todos los oligoquetos fueron alimentados con mela-
za 5% (p/v), previa fermentacion aerdbica durante 48 ho-
ras.

Se formaron siete lotes con el sistema sedimento/agua,
que se contaminaron con cinco concentraciones diferen-
tes de MA comercial (0.0001,0.001, 0.01,0.1, vy 1.0 mg/
kg), otro con acetona (disolvente del MA, 130 u1./100 ml)
y el séptimo unicamente con agua reconstituida. Poste-
riormente se agitaron durante 4 horas con la finalidad de
establecer el tiempo al equilibrio del insecticida. Diez gu-
sanos (cuya longitud fue de 1.5 + 0.5 cm de longitud) se
colocaron en cada sistema y después de 96 horas se re-
gistraron los datos de mortalidad. Este mismo procedimiento

se realiz6 para la toxicidad aguda del MA en agua, pero €l
sistema fue diferente, en este caso Unicamente se
intoxicaron directamente los tubificidos con el plaguicida
disuelto en agua reconstituida. Estas pruebas se realizaron
en 5 ocasiones cada una. La determinacién de la CL,;
para el MA, se efectué a través del método probit con un
programa de software (DLS0C S.B.1-IRCT, Montepellier,
1987). El estudio de toxicidad aguda fue realizado para
seleccionar la concentracién de MA que se empled en el
estudio de toxicidad subletal.

Toxicidad subletal del MA

Para esta prueba se utiliz6 el sistema agua-sedimento
(este ultimo secado y tamizado) en proporcién 4:1 respec-
tivamente. De este sustrato se formaron doce lotes, que
se contaminaron con 0 y 0.03 mg/kg de MA (CL, /10 en
96 horas en el tubificido), después de establecer el equili-
brio (4 horas), se coloc6 1.0 g de gusano (aproximada-
mente 900 organismos de 1.5 + 0.5 cm de longitud), poste-
riormente se tomaron muestras de 0.5 g tanto de sedimen-
to como de oligoquetos a los tiempos de 0, 6, 12,24,48 'y
72 horas para cuantificar el MA por cromatografia de
gases. Los 0.5 g restantes de organismos se homogenei-
zaron con 20 ml de solucidén amortiguadora de fosfatos pH
7.4; esta suspension se centrifugd a 12,500 rpm a -5 °C
durante 15 min. Al sobrenadante se le determind la activi-
dad de AchA por el método de Hestrin (1949), 1a concen-
tracion de proteinas por el método de Bradford (1976) y el
grado de lipoperoxidacion por el método de Hoving et al.
(1992). En el paquete celular se cuantificé lipidos totales
por el método de Postman y Strées (1968).

Para evaluar la actividad de AChA a 0.5 ml de
sobrenadante se adicionaron 0.5 ml de amortiguador de
tris base pH 7, 0.5 ml de acetilcolina estandar (ACH) (10
umol/ml) y se incubd a 36 °C. Después de 30 min se afia-
dieron 1.0 ml de hidroxilamina (2 M) y 0.5 ml de HC14 N
y 0.5 ml de FeCl y se leyé la absorbencia en un
espectrofotometro Varian DMS 90 a 540 nm. Estos datos
se interpolaron en una curva tipo de ACH. Para la
cuantificacién de proteinas, se tomaron 25 pL de
sobrenadante se ajustaron a 100 pL con agua desionizada,
se adicionaron 2.5 mL de reactivo de Bradford (100 mg
de azul de commassie, 50 ml de etanol al 95 % y 100 mL
de H,PO, y se ajusté a 1000 mL con agua desionizada) y
después de 5 min todos los tubos se leyerona 595 nm. Las
lecturas fueron interpoladas en una curva tipo de albimina
sérica bovina al 1%. El grado de lipoperoxidacion se eva-
lud en 0.5 ml del sobrenadante, al cual se le agregaron 2.0
ml de 4cido tiobarbiturico (0.127 g de acido tiobarbi-tirico,
4.0 g de 4cido tricloroacético y 0.165 ml de HCI concen-
trado en 25 ml de agua desionizada) y se colocé en bafio
maria a ebullicién. Después de 30 min todos los tubos se
enfriaron en bafio de hielo durante 15 min y se centrifugaron
a 2,500 rpm por 5 min para su posterior determinacion de
absorbencia a 532 rpm. Las densidades dpticas fueron
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interpoladas en una curva tipo de 1,1,3,3-tetrametoxipropano
(TEP) malondialdehido. Asimismo al paquete celular se le
cuantificaron los lipidos totales adicionandole 2.5 mL
de H,SO,, se calent6 en agua a ebullicion y se centrifugd
a 3,500 rpm. Después de 10 min, a 50 uL del
sobrenadante frio se le adicionaron 2.5 mL de reactivo
de fosfovainillina (1.371 g de vainillina disuelta en 1000
mL de H,PO,). El complejo colorido se ley6 a 540 nm,
las absorbencias se interpolaron en la curva tipo de aceite
de oliva.

Cuantificacion del MA en sedimentos y tejido de
Limnodprilus hoffmeisteri

Los 0.5 g de sedimento, o de gusano obtenidos de la
prueba de toxicidad subletal, fueron homogeneizados con
40 g de sulfato de sodio anhidro en un mortero. A esta
suspension asi como a las muestras de agua (obtenidas
al tiempo cero y a las 72 horas) se les aplic6 una mezcla
de solventes hexano:cloruro de metileno en proporcién
1:1 (grado cromatografico) y se agitaron durante 30 min.
La fase organica se limpid en columnas (15 cm de lon-
gitud por un centimetro de didmetro) empacadas con
flurisil para cromatografia (lavado con agua desionizada
y secado a 600 °C en una mufla durante 2 horas). To-
dos los extractos fueron evaporados a sequedad bajo
atmésfera de nitrégeno y reconstituidos con 0.5 mL de
hexano (grado cromatografico). El contenido de MA
fue cuantificado en un cromatografo de gases Varian
3400, equipado con un detector termoidnico especifico
y una columna J&W Scientific DB-1 de 15 m de largo,
0.53 mm de didmetro interno y una capa de silicén de
1.5 um de ancho usando helio como gas acarreador a
30 ml/min. La temperatura del inyector fue de 250 °Cy
la del detector de 160 °C. El programa de temperaturas
utilizadas en las muestras fue: temperatura inicial de la
columna 120°C con un tiempo de enfriamiento de 1 mi-
nuto, elevandose a 150 °C a 30 °/min durante 2.0 min,
elevandose a 205 °C a 10 °C/min, elevandose a 240 °C
a 2 °C/min con un tiempo de mantenimiento de 5 min
(Gluckman et al. 1986, Farran et al. 1988, Stan 1989).

Analisis estadistico

Losresultados obtenidos fueron sometidos a un ané-
lisis de varianza de una sola via con el fin de detectar
diferencias significativas con respecto al tiempo cero
mediante el paquete de Microsta (Ecosoft 1984) y las
diferencias observadas entre las medias de cada grupo
se compararon por el método de Duncan, considerando
el valor p<0.05 como diferencia significativa.

RESULTADOS

Caracteristicas fisicoquimicas del sedimento artificial
El contenido de materia organica, carbono organico,

nitrégeno total asi como el pH y el tamafio de particula
del sedimento artificial presentaron caracteristicas muy
similares a los de un cuerpo de agua natural y a los reco-
mendados para realizar pruebas de toxicidad (Tabla I).
Es importante mencionar que este sustrato preparado en
el laboratorio es parecido a los que se encuentran en la
mayoria de los sedimentos contaminados donde prolife-
ran organismos bentdénicos, entre los que destacan los
tubificidos de la especie Limnodrilus hoffmneisteri y
Tubifex tubifex, entre otros (Baudo et al. 1996). De
acuerdo con el tamaifio de particulas mayores a 0.02 mm
de didmetro, la textura del mismo corresponde a arena
fina,

TABLAL CARACTERIZACION FISICOQUIMICA DEL SEDI-
MENTO ARTIFICIAL

Parametro
pH 73 £ 0.284
Materia organica (%) 382 = 099
Carbén orgénico (%) 225 £ 0.88
Humedad (%) 40.68 £+ 1.66
Nitrégeno total (%) 1.27 + 0.215
Tamaiio de particula Arena fina

Cada valor representa el promedio de 9 réplicas + DE

Toxicidad aguda del MA

El valor de la CL,, al tiempo de exposicién de 96
horas para el MA en L. hoffmeisteri en el sistema sedi-
mento-agua fue 3.86 veces mayor que el valor obtenido
en el sistema de agua reconstituida (Tabla II).

TABLA II. TOXICIDAD AGUDA DEL MALATION SOBRE L.
hoffmeisteri EN AGUA Y SEDIMENTO DURANTE

96 H DE EXPOSICION
Sistema de prueba CL,, Limite de confianza
(95%)
Agua(mg/L) 0.069 0.053 - 0.0918
Sedimento (mg/Kg) 0.269 0.140 - 0.5199

Cada valor representa el promedio de 5 réplicas = DE

Toxicidad subletal del MA

La concentracién de proteinas de los gusanos dis-
minuy6 en todos los tiempos de exposicidn al insectici-
da (p<0.05). La mayor diferencia se observo a las 24,
48 y 72 horas, ya que el decremento fue del 96.07, 92.36
y 85.11 %, respectivamente al compararlos con el lote
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Fig 1. Efecto del malation sobre el curso temporal de la concentra-
cidn de proteinas del gusano Limnodrilus hoffmeisteri al ex-
ponerse a sedimentos artificiales contaminados con 0.03 mg/
kg del insecticida

testigo (Fig. 1). Con respecto a la AchA, también la
actividad de esta enzima se inhibid en todos los trata-
mientos. Sin embargo, el efecto més importante se pre-
sentd a las 6 horas (Fig. 2). A este tiempo de exposi-
cion el grado de lipoperoxidacidon se incremento hasta
88.21 % (p<0.01), pero el dafio fue menoren 12,24y
48 h. El efecto provocado por el MA sobre la mem-
brana a las 72 horas disminuy6 hasta 53.84 % con
respecto al testigo (Fig. 3). La concentracidn de lipidos
disminuyé en todos los tiempos de exposicién excepto
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Fig. 2. Efecto del malatién sobre el curso temporal de la actividad de
la AChA del gusano Limnodrilus hoffmeisteri al exponerse a
sedimentos artificiales contaminados con 0.03 mg/kg del in-
secticida
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Fig. 3. Efecto del malation sobre ¢l curso temporal del grado de
lipoperoxidacion del gusano Limnodrilus hoffmeisteri al ex-
ponerse a sedimentos artificiales contaminados con 0.03 mg/
kg del insecticida

a las 48 horas. En este lote se observo un incremento
de 11.15 % (Fig. 4).

Curso temporal de la concentracién del MA en el
gusano y en sedimento artificial

La recuperacién del MA en agua, sedimento y or-
ganismos mostrd una eficiencia de 75 y 105 %, con un
coeficiente de variacién de 7 % a tiempo cero. La cap-
taciéon del MA por los gusanos expuestos al sistema
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Fig. 4. Efecto del malation sobre el curso temporal de la concentra-
cién de lipidos del gusano Limnodrilus hoffmeisteri sembrado
en sedimentos artificiales contaminados con 0.03 mg/kg del
insecticida
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agua-sedimentos con 0.03 mg/kg de MA fue rapido (6
h), alcanzando su maxima concentracién a las 24 horas
(83.3 %). Inmediatamente después el nivel del agroqui-
mico en tejido decrecid en forma significativa, sin em-
bargo, éste no desaparece totalmente del tubificido, ya
que a las 72 horas (tiempo que duré ¢l estudio) se encon-
tr6 0.019 mg/kg de tejido himedo de insecticida (que re-
presenta el 76 % de la maxima concentracién captada)
(Fig. 5). Con respecto al sedimento, el MA tiende a dis-
minuir con el tiempo, pero la perdida del xenobiético de
este sustrato no fue total a las 72 horas (0.0049 mg /L,
representando el 16.41 % del total). Es importante ob-
servar que en los primeros tiempos de exposicién, con-
forme decrece la cantidad de MA en este sustrato en el
gusano se increment6 (Fig. 5). La concentracién final
de MA presente en el agua a las 72 horas fue de 0.0013
mg/L.

ajustandose a una cinética de primer orden con la si-

guiente ecuacion: C=X ekt

donde:

C = Concentracién del MA en el organismo en un tiem-
po determinado. :

kel = Constante de eliminacién
t =Tiempo en horas

Lat ,del MA en el organismo se calculd de la ecuacion:
t,,= In (2) / kel

Para la concentracion del MA en el sedimento también

se utilizé una cinética de primer orden: Cs= X, et
donde:

Cs = Concentracion del MA en el sedimento en un tiem-
po determinado

kp = Constante de pérdida del MA
t = tiempo en horas

0.03 Lat,,del MA en el sedimento se calculé de la ecuacion:
t,,= In (2)/ kp
0.025 ‘
Lat, del MA en los gusanos fue 4.02 veces mayor
0.024 que en el sedimento (Tabla II), lo que explica porque el
Eo FBC se incrementé conforme transcurrié el tiempo de
= 0.0151 exposicion.
§
S 0.01- .
= TABLAIII. FACTOR DE BIOCONCENTRACION Y VIDA
MEDIA DEL MALATIONEN L. hoffmeisteri EX-
0-005+ PUESTO AL SEDIMENTO CONTAMINADO
CON 0.03 mg/kg DE INSECTICIDA
0 a H T T T T
0 6 12 24 48 72 Tiempo de *Factor de
Tiempo (horas) exposicion (h) bioconcentracion parcial
Fig. 5. Curso temporal del malatién en tejido himedo de Limnodrilus 0 0
hoffmeisteri ( a )y sedimentos artificiales contaminados con 6 3964 + 0475
0.03 mg/kg del insecticida (m) 12 5106 + 0.562
24 6.756 + 0.516
48 8.888 + 0.853
72 17.272 + 0.922
Factor de bioconcentracién (FBC) y vida media t,, en sedimento 29 h
(t,,) del MA en L. hoffmeisteri t,, €n gusano 121h

Labioconcentracién de un compuesto en un organis-
mo acuatico es el resultado del equilibrio entre la capta-
ci6n y la eliminacién de un agente toxico en los sistemas
agua-sedimento-organismo; por lo tanto el FBC parcial
para cada tiempo se expres6 como el cociente de la con-
centracién de MA en el oligoqueto (Cg) / concentracién
de MA en sedimentos (Cs) alcanzado en un tiempo de-
terminado. En este estudio se observé que este parametro
se increment6 conforme transcurri6 el tiempo de exposi-
cién (Tabla III).

Para la determinaci6n de la concentracién del MA en
el organismo, se utilizé un modelo monocompartamental

*FBC = concentracion de malatién en el gusano/ concentracion de
malatién en el sedimento; cada valor representa el promedio de 6
réplicas + DE

DISCUSION

El uso de sedimentos de referencia en bioensayos con
hidrobiontes es recomendado para evaluar la toxicidad
relativa de un xenobidtico, ya que impedira que otro tipo
de factores pueda antagonizar o potenciar el efecto de



CAPTACION Y TOXICIDAD DEL MALATION EN SEDIMENTO Y OLIGOQUETO 143

un contaminante o en su caso permitira establecer las
variables que pueden interaccionar con su biodisponibilidad
y por consiguiente con su toxodinamia (Burton 1992).
Sin embargo este tipo de sustratos deberan cumplir con
ciertas caracteristicas: sedimentos limpios, es decir con-
tener concentraciones muy bajas o ningln contaminante,
tamafio de particula y cantidad de materia organica muy
parecidas a las que se encuentran en cuerpos de agua
natural (Dave y Nilsson 1996). En este estudio, estas
tres propiedades fisicoquimicas del sistema de intoxi-
cacidn son muy similares a las que se presentan en otros
ecosistemas acudticos (Baudo er al. 1996). Ademas
Timur (1996) informa que en los tubificidos el desarro-
llo y la reproduccidén en medios ricos en carbono orga-
nico son 6ptimos, dicho componente esta en abundan-
cia en el sedimento artificial.

Las pruebas de toxicidad en sistemas acuaticos uti-
lizan especies muy sensibles a los contaminantes, sin
embargo en este estudio se empled un tubificido, orga-
nismo de distribucién cosmopolita que vive en todo tipo
de agua dulce. La abundancia de estos invertebrados
en sitios con sedimento muy fino puede explicarse por
el alto contenido de nutrimentos, por la habilidad que
tienen para cavar y para alimentarse con particulas pe-
quefias. La presencia de grandes cantidades de diver-
sas especies de oligoquetos acuaticos es indicadora de
la contaminacion del agua (Doroskevich 1977, Smith
1985). L. hoffmeisteri es un organismo que tolera ni-
veles altos de xenobidticos, esta propiedad puede ser
utilizada para limpiar cuerpos de agua contaminada, pero
para emplearlo para estos fines es necesario realizar
estudios de toxocinética. Este trabajo se inici con la
prueba de toxicidad aguda del MA en agua y en el sis-
tema sedimento-agua. Ambos valores de la CL,, (0.0698
mg/L y 0.269 mg/Kg) son diferentes a los reportados
para crusticeos e insectos acuaticos (1 a 50 mg/L)
(Johnson y Finley 1980), lo que demuestra que en estu-
dios de impacto ambiental es importante considerar la

variabilidad individual, la especie, el sexo y la edad, en-

tre otros. Un aspecto importante de estos resultados
fue que el valor de la CL, del insecticida disuelto en el
agua fue menor que en el sedimento. Probablemente
porque el xenobidtico estd adsorbido y absorbido a los
componentes de este tltimo sustrato (principalmente en
la materia organica) y por lo tanto su disponibilidad esta
disminuida. Derosa y Stara (1988) demostraron que la
adsorcién del MA fue mayor en el humus que en la
arcilla.

Una vez determinada la CL, ~96 horas del MA en
el gusano, se selecciond la concentracién que se utiliza-
ria en el estudio de toxicidad subletal, la cual incluyd
efectos del plaguicida sobre parametros bioquimicos del
organismo expuesto a diferentes tiempos. Considerando
que las proteinas participan en diversos procesos biolgi-
cos, en este estudio se evalud el efecto del MA sobre

estas biomoléculas del oligoqueto. La concentracién de
este insecticida disminuyé en los tubificidos en todos los
tiempos de exposicion. Begun y Vijayaraghavan (1996),
observaron un comportamiento similar en el tejido del
higado de Clarias batrachus al intoxicarlo con dimetoato
(plaguicida organofosforado). Estos autores considera-
ron que probablemente este xenobidtico inhibio la sinte-
sis de &cidos nucleicos.

Los lipidos son considerados como un parametro
bioquimico para evaluar la respuesta toxica producida
por plaguicidas en organismos acuaticos (Geyer et al.
1994). En este estudio, los niveles de éstos en los gusa-
nos a casi todos los tiempos de exposicién disminuyeron,
sin embargo a las 48 horas se observé un incremento.
Con respecto al primer evento, resultados semejantes
fueron obtenidos por Sujatha et al. (1995) en almejas
expuestas al metil-paration (insecticida organofosforado),
este autor consideré que un incremento en la demanda
de energia esta asociada con el estrés producido por el
agente toxico, lo cual puede reducir la reserva energéti-
ca de lipidos. Con relacion al aumento en este parimetro
bioquimico, estos mismos autores, sugieren que estos
compuestos interactiian con la bicapa lipidica de la mem-
brana, lo que ocasiona la movilizacién de cadenas
hidrocarbonadas y con ello la adehesion lipidica.

Entre los xenobidticos que se han reportado como
agentes que incrementan la peroxidacién lipidica de mem-
branas bioldgicas estan los metabolitos de los insectici-
das organofosforados (Parkinson 1995), los resultados
que se obtuvieron en este estudio confirman lo anterior.
En todos los tiempos de exposicion se increment6 la pro-
duccion de malondialdehido (indicador de la peroxidacién
lipidica), excepto a 72 horas, ya que este efecto disminu-
y6 de manera importante con respecto al testigo. La
lipoperoxidacion es un proceso que genera radicales li-
bres, que se encuentran implicados en una variedad de
procesos patologicos (Valenzuela et al. 1983). Es posi-
ble, que durante la biotransformaciéon del MA a su
metabolito téxico maloxén mediante enzimas
microsémicas, se generen estos grupos reactivos
(Parkinson 1995), lo que puede explicar el incremento en
la oxidacién de las membranas del gusano. Con respecto
a la disminucién del efecto, probablemente se desenca-
denan procesos de desintoxicacion de los radicales li-
bres. P6los ef al. (1988) postulan, que estas moléculas
son desactivadas por enzimas como la superdxido
dismutasa, la glutatién peroxidasa y la ascorbato
peroxidasa. Shaaltiel et al. (1988) encontraron que plan-
tas como Conyza bonariensis y Lolium perenne son
capaces de utilizar este mecanismo como proteccion
hacia el herbicida paraquat, didxido de azufre y ozono.
Probablemente este sistema enzimatico esté presente en
el oligoqueto y se active al ser éste expuesto al MA.

Los agroquimicos con propiedades anticolinérgicas son
de importancia ecoldgica para los diferentes organismos
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acudticos, porque aun cuando en muchos de ellos su sis-
tema nervioso no esté bien desarrollado, presentan el
complejo acetilcolina-acetilcolinesterasa, que al estar ex-
puesto a compuestos organofosforados puede ser inhibi-
do y por lo tanto actividades como movimiento, alimenta-
cién, reproduccidn, entre otras, seran afectadas. En este
estudio se demostré que el MA inhibid la actividad de la
AchA del oligoqueto en todos los tiempos de exposicion
en forma significativa. Estos resultados concuerdan con
diferentes estudios que han empleado peces (Coppagge
y Matthews 1974, Panth y Singh 1983, Ahammand-Sahid
y Ramana 1980, Martinez-Tabche et al. 1994). En todos
estos trabajos se intoxicaron los animales con diversos
insecticidas organofosforados.

Es importante mencionar que ain cuando la concen-
tracion del insecticida disminuyd en el tubificido en 25 %
del maximo captado, la enzima no se recuperd. Estos
resultados corroboran lo mencionado por Repetto ef al.
(1995), quienes establecen que la unién de la AChA con
los compuestos organofosforados es irreversible, ya que
la actividad enzimatica no se recupera ni atin cuando se
elimine al inhibidor.

El determinar la captacién y la pérdida de un
xenobidtico por un hidrobionte y del sedimento permite
estimar parametros toxocinéticos, que pueden emplear-
se para establecer la t, del mismo y procesos como la
bioconcentracion. El comportamiento del MA en los se-
dimentos artificiales muestra una pérdida del insectici-
da con respecto al tiempo, en tanto en el organismo se
increment6 su contenido hasta las 24 horas. Probable-
mente ambos procesos sean de tipo exponencial, ya que
la pérdida y la ganancia del xenobi6tico en los sedimen-
tos y en los gusanos no es proporcional. Estos resultados
podrian explicar porque el metil-paratién (insecticida
organofosforado) y su metabolito son bioconcentrados
en el pez Gyrardinichthys multiradiatus que habita la
presa Ignacio Ramirez (De la Vega et al. 1997).

La t, calculada del MA en sedimentos fue de 29 ho-
ras, dato similar a las 22 h reportadas por Walker (1978).
Se puede proponer que la permanencia de este
agroquimico es corto si se compara con el DDT (25 afios)
(Repetto et al. 1995), pero es necesario considerar que
la entrada del organofosforado casi es constante en este
tipo de embalses, por lo que su permanencia podria ser
mas larga. Su t, en el organismo fue superior a la del
sedimento (4.17 veces), estos resultados sugieren que el
gusano puede retirar cantidades importantes de este
plaguicida del agua contaminada.

Otro comportamiento que es necesario analizar es la
pérdida del MA en el agua al final del experimento, ya
que la suma de las tres concentraciones de este insecti-
cida en los 3 sustratos (agua, sedimento gusanos) fue del
90.66 %; probablemente este efecto se debe a la degra-
dacién microbiana. Matsumara y Boush (1966) informa-
ron que las bacterias (Pseudomonas sp) y los hongos

(Trichoderma viride) del suelo participan en la
biotransformacion de este insecticida. Posiblemente a
este tiempo se han desarrollado diferentes
microorganismos capaces de contribuir a la descompo-
sicion del agroquimico, ya que el sedimento con alto
contenido de materia organica y el ambiente externo
pueden favorecer el crecimiento de estos organismos
(Paris et al. 1981).

ElI FBC es un parametro indicador de la captacion del
téxon por parte del organismo (Reppeto et al. 1995). En
este estudio el valor del FBC se incrementé con el tiem-
po de exposicion, siendo més significativo a las 72 horas
(17.272). Esto indica que el insecticida presenta un ca-
racter intermedio de bioconcentracion segin lo estable-
cido por Geyer et al. (1994) y por lo tanto este oligoqueto
puede ser utilizado en procesos de biorremediacion, ya
sea en pozos, en lagunas, etc.

Los métodos de tratamiento de aguas residuales in-
cluyen sistemas de aplicacion como estanques, lagunas
o pantanos. Este tipo de procesos implica el manejo de
suelos asi como de organismos acuéticos (bacterias y
macrofitas) con ciertas caracteristicas de degradacion o
de almacenamiento de xenobidticos (Henry 1999). Los
valores de FBC y de t,, (tanto en sedimento como en
gusano) obtenidos en este trabajo, demostraron que am-
bos sustratos cumplen con esta tltima cualidad, por lo
que se sugiere usarlos en este tipo de reactores. Sin
embargo, serd necesario realizar otros estudios para es-
tablecer bajo que circunstancias éstos pueden limpiar un
efluente contaminado con MA.

El emplear a este gusano acuatico para producir un
efluente liquido aceptable o la minimizacién de residuos
peligrosos serian algunas de las ventajas que proporcio-
naria en los procesos de tratamiento de agua contamina-
da con MA. Sin embargo, es necesario considerar la
aclimatacion del hidrobionte a ciertos materiales orgéani-
cos toxicos que pueden interferir en su desarrollo asi como
la concentracion toxica excesiva del xenobidtico que se
requiere retirar.

La capacidad de absorcién y acumulacién de una sus-
tancia en un sistema constituido por componentes abidtico
y bidtico depende de su concentracién y su efecto toxi-
co. Por lo tanto para estudios de biorremediacion es ne-
cesario determinar la maxima cantidad almacenada asi
como la toxicidad extrema que toleran los organismos
limpiadores. En este estudio, como se discutié anterior-
mente, diferentes tiempos de exposicién del gusano al
MA le producen efectos sobre la actividad de la AChA,
membranas, lipidos y proteinas, a un nivel de plaguicida
que se considera como seguro para productos agricolas
y alimentos (0.1 a 2.0 mg/kg) (Derosa y Stara 1988). Sin
embargo, se puede observar que durante ¢l periodo de 6
a 24 horas la captaciéon maxima del MA por el oligoqueto
fue de 83 % lo que significa que atin cuando estos proce-
sos bioquimicos no estan funcionando en forma éptima,
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el organismo es capaz de mantener su homeostasis y
seguir vivo y por tanto acumular el agroquimico. Esta
hipétesis sugiere que la exposicién al MA no sea mayor
a este tiempo, pero serd necesario llevar a cabo otro tipo
de estudios con este sistema para establecer las condi-
ciones 6ptimas de biorremocion de contaminantes, en el
que se incluird cémo influyen el tamafio y la etapa de
desarrollo del organismo.

Por los resultados obtenidos de la toxicidad subletal y
de los FBC se puede concluir que el sistema constituido
por sedimentos artificiales y oligoquetos, puede ser em-
pleado como un método de remocién de residuos peli-
grosos.
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