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RESUMEN 

La Laguna Madre de Tamaulipas es una laguna costera de gran dinamismo y complejidad 

biótica y abiótica, vulnerable a los impactos antropogénicos de la zona costera y a lo largo 

de las cuencas de escorrentía. Dichos impactos pueden evaluarse a diferentes niveles de 

organización biológica haciendo uso de bioindicadores de contaminación. Se llevó a cabo 

una caracterización ambiental de tres sitios asociados a pastos marinos con diferente 

influencia antrópica en tres temporadas, a través del establecimiento de indicadores de 

contaminación utilizando a los camarones carideos y penaeidos como organismos 

monitores de disturbio por efecto de xenobióticos en sedimentos de la región meridional 

de Laguna Madre de Tamaulipas. Se colectaron muestras de sedimento para determinar 

sus características fisicoquímicas, así como el contenido de metales pesados e 

hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP) y la estimación del factor de enriquecimiento 

e índice de geoacumulación. De los contaminantes, sólo el Pb y en mayor grado el Zn 

mostraron concentraciones y niveles de enriquecimiento interesantes, probablemente en 

función de granulometría fina y mayor cobertura vegetal observada en la zona profunda 

(ZP). Asimismo, se analizaron la población y la comunidad de camarones penaeidos y 

carideos como indicadores de salud ecosistémica estimando índices de diversidad, índices 

bióticos e indicadores de condición, mostrando, en general, calidad del agua pobre, 

contaminada o muy contaminada, condición biológica del ecosistema con disturbio 

significativo-severo y estatus ecologico malo. No obstante, estos resultados dependieron 

de la riqueza y abundancia de las especies por efecto de sus fluctuaciones naturales dados 

los bajos niveles de contaminantes en sedimento. Por último, se analizaron indicadores 

bioquímicos de contaminación en muestras del carideo Tozeuma carolinense, cuyas 

respuestas se estandarizaron en un análisis de IBR para facilitar su interpretación. Las 

esterasas y la GST fueron los marcadores de mayor respuesta, probablemente indicando 

daños neurotóxicos y procesos de detoxificación de xenobióticos en el sedimento, o bien, 

muy probablemente como consecuencia de la influencia de factores abióticos del 

ecosistema, dadas las disparidades observadas con los resultados del IBR. El complejo 

dinamismo de Laguna Madre dificulta la interpretación de los resultados y se deben 

realizar ajustes metodológicos para robustecer futuros análisis.   
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ABSTRACT 

Laguna Madre of Tamaulipas is a coastal lagoon of great dynamism, and biotic and abiotic 

complexity, vulnerable to anthropogenic impacts along the coastal zone and areas of 

surface runoff. These impacts can be assessed at different levels of biological organization 

through the use of biomarkers of contamination. We carried out an environmental 

characterization of three sites associated with seagrasses with different degrees of human 

influence, establishing biomarkers of environmental pollution using caridean and penaeid 

shrimps as biomonitors of sediment toxicity in the southern region of Laguna Madre of 

Tamaulipas. We collected sediment samples to determine physicochemical parameters, 

including heavy metal and polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) content, as well as 

the enrichment factor and the geoaccumulation index. From these analyses, only Pb and, 

in a greater magnitude, Zn showed notable sediment content and enrichment levels in the 

sampling station adjacent to deep zones of the lagoon (ZP), possibly due to a smaller grain 

size and greater presence of vegetation. At population and community levels, we chose 

caridean and penaeid shrimp communities to assess environmental health through the 

calculation of diversity, biotic and condition indices, which, in general, exposed poor 

water quality, polluted and very polluted water, significant–severe biological condition of 

the ecosystem, and poor ecological status. Nevertheless, these results were influenced by 

natural induced variations in species abundance and richness given the observed low 

levels of sediment pollutants content. Finally, we analyzed biochemical indicators of 

pollution in samples of the caridean shrimp Tozeuma carolinense, whose responses were 

standardized and integrated in an IBR analysis to facilitate their interpretation. Esterases 

and GST were the biomarkers that showed greatest response, possibly due to neurotoxic 

damage and detoxification processes of xenobiotics within sediments, or, more likely, as 

a consequence of the influence of environmental physical factors, mostly due to sediment 

contaminant–IBR impairments observed in the present study. The complex dynamism of 

Laguna Madre makes it difficult to interpret the results and methodology adjustments must 

be undertaken in order to strengthen future analysis.   
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INTRODUCCIÓN GENERAL 

Los ambientes estuarinos representan uno de los ecosistemas costeros de mayor relevancia 

ecológica y económica por ser sitios de transición entre la zona terrestre y la zona marina, 

resultando en una de las áreas más productivas, complejas y variables en su 

geomorfología, hidrografía, salinidad, mareas, sedimentación y energética del ecosistema 

(Escobar-Briones 2004). Las lagunas costeras son un tipo de sistema estuarino que se 

definen geomorfológicamente como depresiones en la costa por debajo del promedio 

máximo de las mareas más altas, separadas del océano por una barrera física o 

hidrodinámica, y con comunicación efímera o permanente con el medio marino (Contreras 

et al. 2010).  Los dos tipos de masas de agua que las conforman poseen características 

fisicoquímicas particulares, de esa manera proveen de hábitat a organismos adaptados 

tanto al ambiente dulceacuícola como al marino y al típicamente estuarino (Contreras y 

Castañeda 2004), e inclusive con tendencias variables en la dominancia de especies en 

función de la estacionalidad (Knoppers y Kjerve 1999; Alber 2002; Contreras y Castañeda 

2004); asimismo, son ambientes de alta productividad primaria por lo que soportan un 

amplio espectro de biodiversidad (Contreras et al. 2010). 

Los sistemas estuarino-lagunares son energéticamente abiertos y altamente subsidiados 

por los ambientes adyacentes (terrestres, marinos y atmosféricos); se encuentran 

continuamente expuestos al aporte de nutrientes y materia orgánica, acarreados mediante 

la escorrentía continental para finalmente ser depositados en las costas; no obstante, 

además de la elevada carga de nutrientes y materia orgánica, también se transportan 

partículas y sustancias contaminantes derivadas en su mayoría por un gran número de 

actividades antropogénicas desarrolladas a lo largo de las cuencas hidrológicas, 

sobresaliendo las pesquerías ribereñas, turismo, ganadería, agricultura y extracción de 

petróleo (Leija-Tristán et al. 2000a; Contreras y Castañeda 2004; Leija-Tristán 2005). 

Adicionalmente, las poblaciones humanas asentadas en la zona costera descargan sus 

desechos domésticos en los ríos, estuarios, lagunas costeras y el mar con diferente grado 

de tratamiento (Botello et al. 1996a; De la Maza y Bernárdez 2004).  

La Laguna Madre es una laguna costera que abarca buena parte de los litorales texano y 

tamaulipeco, ya que se extiende sobre una línea de costa de 445 km de longitud (Tunnel 

y Judd 2001). Se separa del medio oceánico por una barrera arenosa, y las cuencas de 
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Texas y Tamaulipas quedan divididas por el delta del Río Bravo. Por ser la transición 

entre el medio terrestre, dulceacuícola y oceánico, se constituye como un extenso ecotono 

de elevada complejidad física, química, biológica y estructural, formando una variada 

gama de ambientes como llanuras de inundación, dunas, marismas, estuarios, deltas, 

playas, bahías, etc.; este paisaje heterogéneo posibilita el desarrollo de diversos tipos de 

hábitats, los cuales son colonizados por una gran riqueza de especies de organismos. 

Asimismo, al ser un ecosistema estuarino es receptor de todas las descargas continentales 

acarreadas por los sistemas fluviales, haciéndola vulnerable a los impactos derivados de 

las actividades antropogénicas que tienen lugar en la zona costera y a lo largo de las 

cuencas de escorrentía.  

Como consecuencia, se ha detectado la presencia de metales pesados, compuestos 

orgánicos persistentes e hidrocarburos en los sedimentos (De la Maza y Bernárdez 2004). 

Los sedimentos son capaces de retener contaminantes, pero pueden convertirse en fuentes 

de contaminación bajo ciertas circunstancias (Wöltz et al. 2009). Al estar contaminados, 

tienen el potencial de causar efectos adversos a los organismos aún cuando los niveles de 

los contaminantes en la superficie del agua son bajos (Chapman 1990); esto depende de 

la biodisponibilidad de los xenobióticos, el ambiente, la condición fisiológica de las 

especies o las características fisicoquímicas del sedimento como el pH, contenido de 

materia orgánica o la granulometría, la cual determina la capacidad de adsorción de 

contaminantes orgánicos y metales pesados (Tessier et al. 1984). Por lo anterior, el 

sedimento contaminado representa un riesgo para la biota acuática en general, pero 

particularmente para los organismos bentónicos-detritívoros.  

Los contaminantes que se encuentren biodisponibles podrían fomentar potencialmente el 

decremento en la salud del ecosistema a través del deterioro súbito o crónico de las 

poblaciones que lo habiten, y sus efectos pueden ser medidos a diferentes niveles de 

organización biológica: organismo, población, comunidad y a nivel de ecosistema 

(Akkerman et al. 1991), e incluso a escala molecular y celular (Gould-Bouchot & Zapata-

Pérez 2004).  

Los bioindicadores de contaminación son herramientas funcionales que permiten evaluar 

la salud ambiental de los ecosistemas de manera espacial y temporal. Su empleo se 

sustenta en la medición de la diversidad y presencia o ausencia de organismos específicos 
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(De la Lanza et al. 2000; Ortiz-Zarragoitia y Cajaraville 2006), así como también de 

fluidos corporales, celulares o tisulares que indican en términos bioquímicos la presencia 

de contaminantes o la magnitud de la respuesta del huésped a tales contaminantes 

(Livingstone et al. 2000). La ventaja del uso de bioindicadores de contaminación es que 

éstos pueden ser rápidos y baratos de analizar, y relativamente fáciles de interpretar, ya 

que indican si un organismo ha estado expuesto e incluso si está siendo afectado por la 

presencia de contaminantes tóxicos u otros estresores como la falta de oxígeno (Gold-

Bouchot & Zapata-Pérez 2004). 

Las especies consideradas como bioindicadoras son seleccionadas por su sensibilidad o 

tolerancia a varios parámetros, pues de ello depende su respuesta a los diferentes efectos 

de los impactos en el ecosistema a través de un tiempo determinado (Figueroa et al. 1999; 

Vázquez-Silva et al. 2006).  

El plancton, los peces y los invertebrados han sido los grupos más usados en los estudios 

de bioindicación. De entre ellos destacan los macroinvertebrados bentónicos, los cuales 

incluyen grupos como los moluscos, anélidos, platelmintos, crustáceos y estadíos 

juveniles de algunas especies de insectos (Seginini 2003). En particular, los crustáceos 

han sido usados como bioindicadores de contaminación en ambientes acuáticos (Hagger 

et al. 2006; Vioque-Fernández 2008), principalmente por su gran plasticidad ecológica, 

capacidad de alterar sus funciones fisiológicas y bioquímicas para sobrevivir en presencia 

de contaminantes, y amplia distribución (Naqvi et al. 1990; Madigosky et al. 1991; 

Vioque-Fernández 2008; Pinto-Rodrigues 2014). Además, son adecuados por tener 

tolerancias ambientales estrechas; presentan gran abundancia en sitios donde se registra 

la ausencia de otras especies que bajo condiciones normales se encontrarían presentes; son 

de escasa movilidad o sedentarios; tienen una relación positiva entre la concentración del 

contaminante en sus tejidos y la concentración del mismo en el ambiente, etc. (Raz-

Guzmán 2011).  

Entre la gran variedad de especies que conforman el subfilo Crustacea, el orden Decapoda, 

la cual abarca a los camarones, langostinos, langostas y cangrejos, representa uno de los 

órdenes más diversos de crustáceos. Dentro del extenso grupo de decápodos englobados 

en el patrón morfológico de “camarón” destacan, por un lado, los pertenecientes al 

infraorden Caridea o camarones carideos, que, con casi 3,500 especies descritas al 
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momento, son el segundo infraorden más diverso de decápodos y el primero de camarones 

(De Grave & Fransen 2011); por el otro, sobresalen aquellos incluidos en el suborden 

Dendrobranchiata, que abarca aproximadamente 500 especies repartidas en 7 familias: 

Aristeidae, Benthesicymidae, Penaeidae, Sicyoniidae, Solenoceridae, Luciferidae y 

Sergestidae (Pérez-Farfante & Kensley 1997). Entre ellas, Penaeidae y Sicyoniidae 

contienen especies que se capturan comercialmente en los trópicos y subtrópicos alrededor 

del mundo. La familia Penaeidae es por mucho la que provee de una mayor cantidad de 

recurso alimenticio. En México, la captura total de camarón se deriva tanto de la actividad 

pesquera en altamar como de acuacultura (Rosa-Vélez et al. 2000), destacando las 

pesquerías de especies como Litopenaeus vannamei, L. stylirostris, L. setiferus, 

Farfantepenaeus californiensis, F. duorarum, F. aztecus, entre otras. 

Ambos grupos de camarones son ecológicamente relevantes por su diversidad y presencia 

en una gran variedad de ambientes (Bauer 2004); residen temporal o permanentemente en 

zonas costeras estuarinas donde son un componente numérico abundante, son 

primordiales por ser eslabones de la red trófica al transferir energía a niveles superiores 

(Almeida et al. 2013), reciclar nutrientes a través de las deposiciones fecales y contribuir 

al mantenimiento de hábitats de vegetación acuática sumergida (VAS) (Barba-Macías 

2012), de los cuales dependen ampliamente por regular factores ecológicos como la 

complejidad estructural, temperatura, oxígeno disuelto, depredación y salinidad, 

representar zonas de refugio, reproducción y alimentación, condicionando en buena 

medida la abundancia y diversidad de las especies que los habitan (Barba et al. 2005). 

Adicionalmente, la relevancia ecológica de estas comunidades vegetales se potencializa 

en ambientes de agua somera, ya que la penetración de la luz favorece un prolífico 

crecimiento de algas bénticas y pastos marinos, lo que hace que la VAS sea el principal 

productor primario de este tipo de ecosistemas costeros (Rendón-Von-Osten & García 

Guzmán 1996; Kennish & Paerl 2010), aumentando con ello la importancia que recae en 

su manutención. 

Al tener presencia temporal o permanente dentro de los ecosistemas estuarino-lagunares, 

ser ecológicamente importantes y representar fuentes primordiales de alimento e ingresos 

para las poblaciones humanas, los camarones penaeidos y carideos han sido utilizados en 

varios estudios sobre bioindicadores de perturbación ambiental, contaminación, 
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exposición, estrés oxidativo y respuesta a impactos por xenobióticos como metales 

pesados, plaguicidas, e hidrocarburos a través del tipo de crecimiento, tamaño, capacidad 

reproductiva, supervivencia o mediante el uso de marcadores bioquímicos de 

contaminación (Moksnes et al. 1995; Dias-Bainy 2000; Sreeman y Menon 2005; Leight 

et al. 2005; Key et al. 2006; Menezes et al. 2009). 

El presente estudio tiene como propósito llevar a cabo una caracterización ambiental de 

las zonas de influencia asociadas a pastos marinos en la región meridional de la Laguna 

Madre de Tamaulipas durante tres temporadas de muestreo, mediante el uso de los 

crustáceos penaeidos y carideos bentónicos como bioindicadores de contaminación. Para 

lo cual se analizan los factores fisicoquímicos del sedimento como la granulometría y 

materia orgánica, así como niveles de concentración de metales pesados e hidrocarburos 

aromáticos policíclicos. Esto permitirá evaluar, en tiempo y espacio, el grado de 

contaminación de la laguna y cómo esto afecta a la comunidad de especies monitoras que 

denoten la calidad del ecosistema, constituyendo un análisis integral que permita 

identificar con mayor exactitud los niveles reales de afectación. Con base en lo anterior se 

pretende generar información que sea de utilidad para proponer alternativas de manejo 

para la conservación del ecosistema y la sustentabilidad de sus recursos naturales. 
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JUSTIFICACIÓN 

México en sus cuatro vertientes (Golfo de México y Caribe, Pacífico tropical, Golfo de 

California y Costa occidental) cuenta con 11,122 km de litoral, de los cuales 1, 567, 300 

ha están cubiertas por superficies estuarinas (INEGI 2001), repartidas en 892, 800 ha para 

el Pacífico y 674, 500 para el Golfo de México, con Tamaulipas concentrando alrededor de 

231, 200 ha de superficie estuárica en un litoral extendido de 457 km,  localizándose el 

14.7% de los estuarios del país (Contreras, 2000; Ortiz-Lozano et al. 2000; Leija-Tristán, 

2005). En todo el territorio, existen entre 125 y 130 lagunas costeras que abarcan, 

aproximadamente, 15,000 km2 de área. La Laguna Madre de Tamaulipas es la laguna 

costera más grande de México (Contreras y Castañeda 2004), y al igual que otros cuerpos 

de agua costeros, constituye una amplia zona de transición con elevada complejidad 

(Escobar-Briones 2004), de alta dinámica y características ambientales particulares 

(Aubriot et al. 2005). Dicha dinámica varía dependiendo primordialmente de la 

estacionalidad en la distribución de la salinidad, pasando de agua marina a salobre y luego 

dulceacuícola, lo que la hace una zona de gran interés y riqueza biológica, tanto en enfoque 

científico como en explotación de recursos (Contreras y Castañeda 2004).  

Las costas del Golfo de México soportan actividades humanas que se incrementan en 

variedad e intensidad, afectando particularmente a ecosistemas lagunares-estuarinos por 

ser ambientes de depósito previo a la intrusión al mar (Yáñez et al. 2004). La gran variedad 

de sustancias que se derivan de ellas y que llegan a la costa, pueden permanecer 

suspendidas en la columna de agua y adsorberse en la materia orgánica particulada, ser 

ingerida por la biota acuática o depositarse en el fondo para incorporarse a los sedimentos 

(González-Lozano et al. 2006). Por lo anterior, dichos compuestos tienen el potencial de 

interactuar (y en su caso afectar) tanto con los organismos planctónicos (Andreotti & 

Gagnetem 2006; Caeiro et al. 2009) como bentónicos, desde su llegada a los ambientes 

costeros hasta su depósito final en los sedimentos.  

Los sedimentos que adsorben y acumulan químicos tóxicos y persistentes tienen el 

potencial de ejercer efectos letales y/o crónicos sobre la biota, que se ven reflejados en la 

capacidad de sobrevivencia, fecundidad y crecimiento de los individuos, o inclusive en 

peldaños superiores de la red trófica como resultado de eventos de biomagnificación, 

constituyendo un posible riesgo para la salud humana (USEPA 1999) en caso de alterar la 
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salud de organismos de importancia alimenticia. Un caso, en la Laguna Madre, es el del 

ostión americano Crassostrea virginica, cuyos bancos naturales se reportan como 

sobreexplotados, reduciendo el volumen de captura para la entidad, el cual contribuyó, en 

el periodo 2004-2013, con un promedio anual de 1,763.3 toneladas en peso vivo 

(CONAPESCA 2013), representando el cuarto recurso pesquero más importante en la 

entidad y el tercero en la laguna.  

Otra actividad pesquera que podría verse afectada, en gran medida, es la pesquería de 

camarón, la más importante para Tamaulipas con una participación del 35.64% en el 

periodo 2008-2017, así como con 12,710.2 toneladas promedio en peso vivo donde los 

esteros y bahías contribuyeron con una tercera parte (4,018.8 toneladas). Estas capturas 

registradas han mantenido a Tamaulipas como el tercer productor de camarón a nivel 

nacional. Adicionalmente, la entidad participó en el mismo periodo con una media anual 

de $656,512.8 en el valor de captura de camarón destinada a consumo humano directo, 

correspondiendo al 62.7% del monto promedio generado por todos sus recursos pesqueros 

a lo largo de esos años ($1, 046, 512.5) (CONAPESCA 2008-2017). Lo anterior pone de 

manifiesto la importancia pesquera del camarón en el estado de Tamaulipas y la de los 

ecosistemas costeros en la obtención del mismo, reflejando el papel que juega el sistema 

Laguna Madre como motor de desarrollo socioeconómico de los asentamientos humanos 

adyacentes a través de las pesquerías artesanales.  

Laguna Madre es un extenso sistema costero integrado por la Laguna Madre de 

Tamaulipas y la Laguna Madre de Texas, separadas por el delta del Río Bravo. Entre 

ambas constituyen el sistema hipersalino más grande del mundo (Tunnel & Judd 2001), 

donde coexiste una gran diversidad de hábitats que de manera directa o indirecta reúnen 

condiciones para disponer de fuentes de alimento, refugio y/o zonas de crianza para la 

flora y fauna acuáticas o semiacuáticas, e incluso terrestres que dependen del mismo 

ecosistema (Marroquín y García 2000). Por ello, es natural encontrar especies migratorias 

locales entre el mar y la laguna, ya que representa una fuente importante de alimento y 

área de protección para las fases iniciales de su desarrollo, como es el caso de los 

camarones penaeidos. Los individuos que migran al mar se reproducen para que 

posteriormente sus larvas y crías emigren a la laguna, ahí se alimenten, se desarrollen y 

vuelvan al mar para reproducirse, cumpliendo así el ciclo. Esto propicia el desarrollo de 
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una actividad pesquera de tipo secuencial, es decir, una parte en el mar y otra en las 

lagunas costeras, definidas respectivamente como pesquería industrial y artesanal. Las 

especies pesqueras más importantes en Laguna Madre por su demanda y precios 

alcanzados son las de camarón (Farfantepenaeus aztecus, F. duorarum y Litopenaeus 

setiferus), lisa (Mugil cephalus), ostión (Crassostrea virginica) y jaiba (Callinectes 

sapidus) (DOF 2014). El alto valor socioeconómico de estos recursos, principalmente el 

camarón, hacen de la pesca la actividad más importante dentro de la laguna, por lo que es 

importante la protección de las áreas de crianza específicas para el sostenimiento de ambos 

tipos pesquerías a largo plazo.  

En términos de biodiversidad, Laguna Madre de Tamaulipas está conformada por diversa 

vegetación halófila en zonas con elevada salinidad; a grandes rasgos su fauna se compone 

de 29 especies de ictioplancton; 9 de carideos; 78 de peces; con 38 especies de moluscos; 

además, en total se reconocen en el área 219 especies de aves, de las cuales 117 son 

acuáticas y semiacuáticas y 102 especies terrestres (Carrera 2004; Contreras & Castañeda 

2004).  

Desde un punto de vista biogeográfico y bioecológico, es un ecosistema de afinidad 

caribeña, caracterizado por ser una zona de transición entre las regiones biogeográficas 

Neártica y Neotropical, donde más del 50% de las especies de peces, la mayoría de los 

invertebrados y las plantas vasculares acuáticas son bentónicas. Su productividad primaria 

se sustenta principalmente en las fanerógamas marinas (pastos marinos), donde superan 

al fitoplancton en importancia, además de contribuir al mantenimiento de una alta 

densidad y riqueza de especies de fauna estuarina (Vose & Bell 1994; Llansó et al. 1998; 

Corona et al. 2000), siendo el área de crianza para las especies comerciales 

Farfantepenaeus aztecus, F. duorarum y Litopenaeus setiferus (Britton & Morton 1989; 

Rendón Von-Osten & García Guzmán 1996), que a la vez necesitan de este hábitat para 

completar su ciclo de vida.  

Adicionalmente, está comprendida en el área 44 de las Regiones Marinas Prioritarias de 

México (Arriaga et al. 1998); está categorizada como Área de Protección de Flora y Fauna 

Laguna Madre y Delta del Río Bravo e incluida dentro de la Convención de los Humedales 

de Importancia Internacional (Convención RAMSAR) desde 2004 (SEMARNAT 2015). 

Es particularmente relevante para la avifauna albergando un 15% del total de aves 
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migratorias que llegan a México provenientes de Canadá y Estados Unidos; provee de 

alimento y sitios de anidación de manera permanente a aves residentes, destancando el 

pato cabeza roja (Aythya americana), del cual se estima que el 36% de su población 

mundial hace uso de la laguna en la temporada invernal; aquí se encuentra la única 

población reproductora de pelícano blanco (Pelecanus erythrorhynchos) en las costas 

mexicanas, por lo que algunos sitios han sido designados dentro de la Red Hemisférica de 

Aves Playeras, y son reconocidos por Birdlife International como Área de Aves 

Endémicas del Mundo (Endemic Bird Areas of the World) (SEMARNAT 2015).   

La gran importancia biológica y económica de la laguna propicia que se encuentre 

sometida a presiones de diversa índole, siendo las principales amenazas la modificación 

del entorno (remoción de pastos y manglar), pesca intensiva, contaminación, 

sobreexplotación de recursos pesqueros, violación de las vedas establecidas, alta 

deforestación en la zona continental, asentamientos humanos, entre otras (Arriaga-

Cabrera et al. 1998; Benítez et al. 1999; RAMSAR 2003). Dichas presiones generan 

cambios espaciales y temporales, que pueden llegar a medirse mediante parámetros 

fisicoquímicos (agua, sedimento, temperatura, salinidad) y parámetros biológicos 

(poblaciones, comunidades, enzimas, bioensayos). No obstante, hay un desconocimiento 

de los efectos de los xenobióticos y la falta de análisis sistemáticos y de buena calidad de 

contaminantes en muestras marinas ocasiona que la información producida sea escasa o 

esté dispersa.  

Además, los análisis químicos por sí mismos implican altos costos debido a que requiere 

de técnicas muy sofisticadas, instalaciones e instrumentos analíticos caros, reactivos de 

alta pureza y personal altamente entrenado. Por ello una alternativa para evaluar el posible 

efecto ambiental de los contaminantes es a través de la determinación de biomarcadores, 

ya que representan una medida más rápida y barata que el análisis químico (Gold-Bouchot 

& Zapata-Pérez 2004). No obstante, el conocimiento de los principales parámetros 

fisicoquímicos ofrece claves para el manejo de las cuencas y ecosistemas costeros, 

generando bases de datos apoyadas en sus características bióticas y abióticas que 

posibiliten establecer índices en el monitoreo y control de la salud de dichos ecosistemas 

(Contreras & Castañeda 2004). 
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Por esta razón es vital monitorear la salud en tiempo y espacio del ecosistema, dado que 

la información recopilada permitiría analizar la problemática desde dos puntos de vista: 

primero, los parámetros fisicoquímicos, contenido de xenobióticos y el grado de toxicidad 

asociados a los sedimentos; y segundo, mediante el uso de bioindicadores a diferentes 

niveles de organización biológica (enzimático, población y comunidad) para reconocer 

los niveles y efectos reales de los contaminantes que ayuden a establecer pautas para 

elaborar modelos de manejo y sustentabilidad del sistema y sus recursos naturales. 
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ANTECEDENTES 

CARACTERÍSTICAS DE LOS SEDIMENTOS 

Análisis de parámetros fisicoquímicos en sedimentos 

La importancia de los sedimentos ha sido ampliamente reconocida en el manejo y 

evaluación de la calidad global de los ambientes estuarinos, ya que acumulan diversos 

materiales provenientes de los escurrimientos continentales, de entre los cuales pueden 

encontrarse químicos tóxicos (Caeiro et al. 2009), así como nutrientes, materia orgánica y 

otros elementos traza (Calva et al. 2009). También pueden actuar como trampas de varios 

contaminantes que previamente fueron depositados en la columna de agua y que poseen 

afinidad con las partículas que los conforman, uniéndose a ellas, asentarse en el fondo y 

permanecer inocuos (Calva et. al. 2009). No obstante, pueden convertirse en fuentes de 

contaminación bajo ciertas circunstancias, como eventos de dragado o periodos de 

inundación que resuspenden las partículas (Wölz et al., 2009), o el constante aporte de 

xenobióticos que propicia que la contaminación química alcance una concentración a la 

cual se produzcan daños sobre la biota acuática (Burton 2002), principalmente a los 

organismos bentónicos por estar en contacto con el sustrato. 

Adicionalmente, las características fisicoquímicas del sedimento afectan el 

comportamiento de los contaminantes contenidos en él; por ejemplo, la granulometría y 

el contenido de materia orgánica (MO) se relacionan con la adsorción de contaminantes 

orgánicos hidrofóbicos y metales (Calva et al. 2009), así como también hidrocarburos 

(Gold-Bouchot et al. 1997); o si es un suelo rico en humus o arcillas adsorberá mayor 

cantidad de plaguicidas que los suelos arenosos de textura más gruesa (Albert et al. 1996; 

Albert y Benítez 1996).  

La Laguna Madre de Tamaulipas es un sistema cuyos sedimentos han sido delimitados en 

3 grupos:  I) arena fina muy bien clasificada; II) sedimentos mixtos limo-arcillosos, los 

cuales forma los depósitos más importantes de la laguna; III) sedimentos finos, arcillas y 

limos muy mal clasificados, los cuales son mantenidos en suspensión por la constante 

agitación del agua producida por los vientos y que tienden a depositarse en las partes más 

profundas y protegidas (e.g. Bahía del Catán, zonas interna y profundas de la laguna) 

(Yáñez y Schlaepfer 1968). Debido a esto la laguna puede ser susceptible a acumular 

contaminantes. Dado que la fuente principal de sus sedimentos es la cuenca del Río Bravo 
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(Yáñez y Schlaepfer 1968), los depósitos arriban al sistema acompañados de sustancias y 

elementos acarreados por los escurrimientos que atraviesan amplias zonas agrícolas, así 

como asentamientos rurales y urbanos, que aunado a las descargas de las comunidades 

aledañas presentes en buena parte de los 210 km de costa que abarca (Estavillo y Aguayo 

1981), hacen del sistema una extensa zona de recepción y filtrado de todos esos nutrientes, 

sedimentos, xenobióticos, materia orgánica, etc., arrastrados desde el continente. 

Estos elementos acarraeados y que alimentan al sistema costero influyen en procesos 

físicos, químicos, hidrológicos, edafológicos y biológicos. Por ejemplo, la cantidad y 

composición bioquímica de MO en el sedimento modifica los patrones de distribución de 

la riqueza y abundancia de los  organismos bentónicos, ya que normalmente siguen un 

determinado aporte de nutrientes (Calva et al. 2009). Por otro lado, el exceso de nutrientes 

sobresatura al sistema de productores primarios en la columna de agua, los cuales no son 

ingeridos por sus consumidores y conlleva a una acumulación de materia orgánica en el 

fondo, agotando el oxígeno disuelto en la interfase agua-sedimento,  provocando hipoxia 

o anoxia y matando a los organismos asociados al bentos (Escobar-Briones 2004). Este 

fenómeno es común en los estuarios y se define como la disminución en las 

concentraciones de oxígeno disuelto por debajo de 2 mg O2 /l (Dauer et al. 1992). No 

obstante, los niveles de efecto pueden variar de un sistema a otro. Ritter & Montagna 

(1999), postularon un umbral de efecto a los 3 mg O2 /l en las comunidades bénticas de la 

bahía de Corpus Christi, Texas. Normalmente es poco frecuente en aguas someras 

influidas por vientos y bien mezcladas, pero ha sido reportada para algunas localidades 

aisladas de las costas texanas (Gunter 1942), sobretodo en verano en la bahía de Corpus 

Christi (Montagna & Kalke 1992; Martin & Montagna 1995), donde el tiempo de 

residencia de sus aguas es largo, hecho que también sucede en Laguna Madre de 

Tamaulipas, haciéndola propensa a desarrollar fenómenos de hipoxia por acción de su 

hidrología, entrada de MO y nutrientes.  

No obstante, la materia orgánica no siempre se relaciona con altas concentraciones de 

contaminantes por depender de la naturaleza de los mismos, como lo mencionan 

González-Lozano et al. (2006), que no encontraron una correlación significativa entre la 

MO y concentraciones altas de metales, concluyendo que no son de naturaleza biogénica. 

También observaron una correlación positiva entre las arenas y el Fe, así como 
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correlaciones altas entre valores de finos (limos + arcillas) con el Cu, Pb y el Zn, que pudo 

haber ocurrido porque los metales pesados tienden a ser más abundantes en los sedimentos 

finos por su alta superficie específica que ofrece una mayor adsorción, y también por la 

atracción iónica de cargas negativas de las partículas arcillosas (McCave 1984; Horowitz 

y Elrick 1987; González-Lozano et al. 2006), lo que permitió esta relación de los 

contaminantes con el tipo de sedimento.  

La MO y la granulometría también pueden influir en la concentración de hidrocarburos 

en el sedimento y mostrar variabilidad estacional, como concluyeron Gould-Bouchot et 

al. (1997) en cuyo estudio encontraron niveles de hidrocarburos totales en sedimento 

comparativamente altos en los meses de mayo y junio (temporada de secas), 

correspondiendo a septiembre (lluvias) los valores más bajos; asímismo, dichos valores 

no se relacionaron con la salinidad que, en cambio, ha presentado correlación positiva con 

el pH y sedimentos de textura arenosa (Calva et al. 2009). Debido a que las altas 

concentraciones de bicarbonato, calcio, y otros iones en aguas con altas salinidades 

proveen de una cierta capacidad amortiguadora contra los cambios en el pH, éste 

generalmente es referido como un factor de preocupación menor (Knezovich, 1994). No 

obstante, cabe mencionar que la escala de potencial de hidrógeno es logarítmica, por lo 

que incluso un cambio de 0.2–0.5 unidades pueden tener diversas implicaciones a nivel 

fisiológico (Ringwood & Keppler, 2002).  

Las variaciones espacio-temporales en el grado de contaminación y las características 

granulométricas del sedimento también ejercen cambios en la fisiología y estructura de 

las comunidades bentónicas, así como la profundidad, la físicoquímica del agua, la energía 

del oleaje (Baqueiro 1979), o el espacio intersticial entre los granos de sedimento (Remane 

1933). 

Ringwood & Keppler (2002) evaluaron el efecto del pH en el crecimiento de la almeja 

Mercenaria mercenaria, encontrando que lo afecta de manera significativa en sitios con 

regímenes de salinidad < 25‰; asimismo, observaron correlación positiva entre la tasa de 

crecimiento con los niveles máximos de oxígeno disuelto medidos en los sitios con baja 

salinidad, pero sin mostrar esta respuesta en las estaciones de alta salinidad (>25‰), 

demostrando un sistema de compensación y condicionamiento entre las características 

fisicoquímicas hacia determinados procesos biológicos, como el crecimiento. Por otro 
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lado, en términos de contaminación, la salinidad y la concentración de los contaminantes 

se han relacionado con la prevalencia de lesiones histopatológicas en tejido blando del 

ostión Crassostrea virginica (Gold-Bouchot et al. 1997). 

Franzoso et al. (2002) observaron que la interacción entre la temperatura y el tipo de 

sedimento determina la presencia y abundancia de especies de crustáceos penaeidos y 

carideos, al medir mayor riqueza y diversidad en zonas con sedimentos de grano más fino 

y con alto contenido orgánico, así como durante los meses donde se presentaron las 

temperaturas promedio más bajas. Castilho et al. (2008) observaron que la temperatura y 

la profundidad condicionan la abundancia de los camarones Xiphopenaeus kroyeri y 

Pleoticus muelleri en el sureste brasileño, influenciados en buena medida por las 

temperaturas del Agua Central del Atlántico Sur (South Atlantic Central Water). Por otro 

lado, el sedimento juega un papel importante en la distribución del carideo Crangon 

crangon al condicionar su capacidad para cavar madrigueras, ya que se ha observado en 

mayor abundancia dentro sedimentos con un rango de granulometría entre limo y arena 

gruesa (Bilgin et al. 2008). Asimismo, la salinidad también define de manera importante 

los patrones de distribución de los camarones carideos. En Laguna Madre, las mayores 

densidades de especies de carideos se han registrado entre 27-50 psu de salinidad 

(polihalino-hipersalino), y asociándose fuertemente con sustratos de vegetación acuática 

sumergida, ya que el 72% de la riqueza de especies, así como más del 80% de la densidad 

de especímenes, han sido encontrados en estos hábitats (Barba et al. 2005). La salinidad 

también afecta la distribución de especies con hábitats y hábitos de alimentación similares 

como los carideos del género Palaemon, y los penaeidos Farfantepenaeus y Litopenaeus 

(Barba et al. 2005). En términos generales, los patrones de distribución de los camarones 

carideos están relacionados con la heterogeneidad ambiental, a su vez representada 

principalmente por la salinidad y el tipo de hábitat (Barba et al. 2005; Barba 2012).  

Botello (1978) realizó un estudio sobre la variación de los parámetros hidrológicos de la 

Laguna de Términos, reportando los valores medidos en los meses de mayo (época de 

sequías) y noviembre (época de nortes), encontrando que la temperatura presentó valores 

promedio de superficie de 29.9°-24.96°C para mayo y noviembre respectivamente; una 

salinidad de superficie de 33.4-19.8 0/00; pH de 8.20-8.28; oxígeno disuelto 4.58-5.35 ml/l. 

Cabe mencionar que en ese tiempo la laguna se mantenía como un medio ambiente 
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estuarino ligeramente impactado por las actividades humanas (Mandelli y Botello 1975; 

Botello 1978), con una condición natural innalterada, por lo que los datos obtenidos sirven 

como patrón de comparación con otras lagunas costeras en el Golfo de México.  

Contaminantes en Sedimentos 

Como se ha mencionado con anterioridad, los sedimentos actúan como trampas de 

contaminantes previamente vertidos por los efluentes derivados de diversas actividades 

urbanas, industriales y agrícolas (Nipper 1998; Andreotti y Gagnetem 2006). Acumulan 

químicos tóxicos persistentes e intervienen en el intercambio de elementos químicos entre 

las fases particulada, disuelta y biológica, así como también pueden modificar la 

concentración de contaminantes en la columna de agua afectando a los organismos 

planctónicos (Andreotti y Gagnetem 2006; Caeiro et al. 2009). Es por ello que la 

evaluación de la calidad de los sedimentos es determinante para la protección y manejo 

de los ecosistemas acuáticos (Smith et al., 1996), influenciada asimismo por el ambiente, 

las especies que lo habitan y sus características fisicoquímicas: pH, salinidad, materia 

orgánica, etc. (Hakanson, 1992; Galar-Martínez et al., 2006). 

Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos 

La contaminación por petróleo ha jugado un papel importante en la disminución de la 

calidad de los ecosistemas. El petróleo está constituido por miles de compuestos 

diferentes, principalmente hidrocarburos. Estos pueden ser de fracción pesada, que son 

mezclas de hidrocarburos cuyo peso molecular es mayor a C18 (NOM-138-

SEMARNAT/SS-2003), y también pueden provenir de distintos orígenes, ya sean 

biogénicos o diagenéticos (formados por combustión), o antropogénicos (Botello 1995). 

Cuando estos compuestos llegan a ambientes acuáticos, entran en una serie de procesos 

físicos, químicos y biológicos que en conjunto se denominan intemperismo, los cuales 

modifican de manera variable su composición. Esto es particularmente importante al 

momento de determinar el origen de fuentes de contaminación por hidrocarburos (Wang 

y Fingas, 2003; Gold-Bouchot 2003). 

En el Golfo de México se localizan algunas de las más grandes provincias petroleras a 

nivel internacional, y ha sido la mayor área de perforaciones de plataforma continental en 

el mundo (Ponce-Vélez & Botello 2005). Diversos estudios han generado resultados que 

demuestran la intensa actividad petrolera y los aportes persistentes de hidrocarburos de 
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petróleo a los ecosistemas costeros mexicanos (Botello et al. 2005), incluyendo aquellos 

del litoral tamaulipeco, impactados por las actividades de refinamiento de petróleo y 

procesamiento de gas (Tampico, Cd. Madero y Altamira). La plataforma continental de 

Tamaulipas es una región donde el desarrollo industrial y petrolero ha tenido gran auge 

en los últimos 50 años. Además, se caracteriza por ser una zona de filtraciones naturales 

de petróleo, así como poseer una alta dinámica costera como es el caso del Anticiclón 

Mexicano (Ponce-Vélez et al., 1994), por lo que no sería ajena la existencia de estos 

compuestos en ecosistemas litorales como humedales, estuarios y lagunas costeras. Tal 

situación ha generado esfuerzos de investigación dirigidos a evaluar la presencia de 

distintos tipos de hidrocarburos en el litoral mexicano principalmente hidrocarburos 

totales de petróleo (HTP), e hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs).  

Los HAPs (PAHs por sus siglas en inglés) son una clase diversa de compuestos orgánicos 

constituidos por dos o más anillos bencénicos fusionados. Son contaminantes ambientales 

ubicuos que se encuentran en el aire, agua y el suelo (Yang et al. 1991; Kennicutt et al. 

1994;  Anyakora et al. 2005; Anyakora et al. 2010). Se introducen al ambiente marino por 

varias vías como derrames de petróleo, tráfico marítimo, escurrimientos urbanos, 

descargas de aguas residuales e industriales, así como combustión de combustibles fósiles, 

incendios forestales, erupciones volcánicas y precipitación atmosférica de emisiones 

vehiculares (Tolosa et al. 2009; Vavalanidis et al. 2008; Tam et al. 2001; Mirza et al. 2011; 

Mirza et al. 2012). Las mayores concentraciones de estos contaminantes han sido 

reportadas en sedimentos costeros cerca de áreas industriales y urbanas. Debido a su 

carácter hidrofóbico tienden a asociarse con partículas suspendidas orgánicas e 

inorgánicas que eventualmente se depositan en los sedimentos acuáticos, elevando el 

riesgo de exposición de la biota bentónica residente (Tam et al. 2001; Hong et al. 1995; 

Zaghden et al. 2007; Chu y Chan 2000).  

La Agencia de Protección Ambiental de los Estados Unidos (EPA por sus siglas en inglés) 

ha identificado 16 HAPs considerados como los contaminantes prioritarios más frecuentes 

y/o peligrosos, dividiéndolos en carcinogénicos y no carcinogénicos. Los HAPs 

carcinogénicos son: benzo(a)antraceno, benzo(a)pyreno, benzo(b)fluoranteno, 

benzo(k)fluoranteno, criseno, dibenzo(a)antraceno, e indeno(1,2,3-c,d)pireno. Mientras 
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que los HAPs no carcinogénicos son: acenafteno, acenaftileno, antraceno, 

benzo(g,h,i)perileno, fluoranteno, fluoreno, naftaleno, fenantreno, y pireno (Keith 2015)  

La presencia de hidrocarburos aromáticos policíclicos se debe también a actividades 

antrópicas como procesos de combustión incompleta (incendios forestales, chimeneas de 

fábricas, etc.), asfaltos de pavimentación de calles o de productos de refinación de petróleo 

como los aceites para motor, en especial los HAPs de alto peso molecular (Wade et al. 

1994, Noreña-Barroso et al. 1998; Gold-Bouchot 2003). El análisis de la concentración 

de HAPs en sedimentos costeros es importante porque pueden sugerir procesos de 

acumulación de estos compuestos, así como las fuentes de las que provienen. Además 

fungen como indicadores de la entrada de este tipo de contaminantes a los ambientes 

acuáticos (Vázquez-Botello et al., 1993). Al llegar a los ecosistemas costeros, se dispersan 

en la columna de agua y pasan a sedimentarse y acumularse paulatinamente, presentando 

tiempos de residencia variables, que en el caso de hidrocarburos fósiles en sedimentos 

puede ser de 3 a 10 años, según la velocidad de degradación de éstos (Botello et al. 1996a). 

En 1975 fueron muestreados sedimentos en las principales lagunas costeras del Golfo de 

México para determinar la concentración de hidrocarburos, mostrando que las 

concentraciones más altas correspondieron a las zonas cercanas a complejos 

petroquímicos y/o pozos petroleros (la Laguna de Pueblo Viejo, Laguna Tamiahua, 

Laguna del Carmen y Machona), mientras que Laguna Madre mostró una concentración 

porcentual de hidrocarburos totales de 0.004%  para el área de San Fernando con un 

Carbon Preference Index de 3.5 (Botello, 1978), indicando origen biogénico (Choiseul et 

al. 1998). Asimismo, Botello et al. (1996a) reportaron para Laguna Madre valores 

promedio de hidrocaruburos en sedimento de 26 ppm (partes por millón), lo que no supera 

el límite permisible de 70 ppm para zonas no contaminadas establecido por la UNESCO 

(1976). En ese mismo estudio, las máximas se observaron para el sistema estuarino Río 

Tonalá, con un valor promedio de 1189 ppm, seguido por los sedimentos del Río 

Coatzacoalcos (680 ppm) y los de la Laguna del Ostión (120 ppm), en Veracruz.  

En Veracruz, las lagunas costeras volvieron a mostrar concentraciones de HAPs que 

rebasan el valor considerado como alto (2.4 µg/g) en el norte del Golfo de México por la 

Administración Nacional Atmosférica y Oceanográfica (NOAA) de los Estados Unidos 

de América (O'Connor 1990), de acuerdo a un estudio realizado por Gold-Bouchot (2003) 
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sobre hidrocarburos en el sur del Golfo de México en el que reporta los valores siguientes: 

Salada= 6.65 µg/g, El Llano= 5 µg/g , Mandinga= 5.68 µg/g, Mancha= 6.73 µg/g, Pueblo 

Viejo= 3.81 µg/g, Tamiahua= 3.42 µg/g y Tampamachoco= 4.48 µg/g. No obstante, éstos 

resultados no sobrepasaron al valor crítico establecido por Long y Morgan (1990) de 35 

µg/g, a partir del cual se considera probable que haya daños a la biota bentónica.  

Vázquez-Botello et al. (1993) reportaron que para el área costera del Golfo de México las 

concentraciones más altas de HAPs correspondieron a las lagunas La Mancha y Salada, 

Veracruz, con 5.01µg/g para sedimentos y 4.82µg/l para agua superficial. Por otro lado, 

los sedimentos  de la plataforma continental de Tamaulipas y Veracruz también 

registraron valores altos de HAP’s (4.45µg /g y 3.30µg/g);  

Un estudio realizado por Sharma et al. (1997) analizó las concentraciones de 

hidrocarburos de petróleo en sedimentos de la Laguna Madre de Texas, encontrando 12 

sitios con concentraciones de hidrocarburos alifáticos mayores o iguales a 50µg/g de peso 

seco y un promedio de concentración de HAP’s de 2.6-692µg /g, vinculándolas con áreas 

de actividades industriales y recreacionales; también mencionaron que los altos niveles de 

contaminación alifática pueden ser resultado de su liberación desde densas poblaciones 

de pastos marinos (Quammen & Onuf, 1993). Igualmente, ubica las concentraciones de 

benceno en un rango de 30.8-44.5µg/g de peso seco, mientras que el naftaleno se encontró 

de 8.50-721µg/g de peso seco, atribuyendo las concentraciones del benceno a procesos de 

producción petrolera donde pudiera haber fenómenos de lixiviación. Al comparar sus 

resultados con concentraciones de hidrocarburos en otros sitios del mundo, se mostraron 

mayores en la mayoría de los casos, y concluye que las fuentes potenciales de 

hidrocarburos en la Laguna Madre de Texas son de origen tanto natural como 

antropogénico. También se resalta que los niveles máximos de HAPs para cada sitio 

sobrepasaron el límite inferior del intervalo establecido por Long et al. (1995) de 4–

44µg/g, que indica efectos deletéreos sobre la biota bentónica, por lo que es necesario 

continuar con programas de vigilancia en relación con la contaminación por petróleo.  

Los hidrocarburos representan un riesgo para la integridad natural de los ecosistemas 

acuáticos y para la salud humana, ya que al momento de sedimentarse en los fondos de 

las lagunas costeras las comunidades biológicas se ven afectadas, en especial las bénticas. 

Algunas fracciones de hidrocarburos y de metales como el Cd se han asociado con la 
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presencia de lesiones histológicas en tejidos blandos de Crassostrea virginica (Gold-

Bouchot et al. 1995; Gold-Bouchot 2003) en lagunas costeras de Veracruz y Tabasco. Los 

hidrocarburos en sedimentos de las lagunas el Yucateco y Santa Anita, en Tabasco, 

inhibieron la acetilcolinesterasa del cerebro de la tilapia Oreochromis niloticus 

(Rodríguez-Fuentes y Gold-Bouchot 2000; Gold-Bouchot 2003). Los bagres Ariopsis 

assimilis de la bahía de Chetumal presentaron lesiones histológicas y tumores hepáticos 

derivados de contaminantes como los HAPs y plaguicidas en el hígado (Noreña-Barroso 

et al. 2004; Gold-Bouchot 2003). Adicionalmente, Zapata-Pérez et al. (2000) demostraron 

que los sedimentos de la bahía de Chetumal son tóxicos (Gold-Bouchot 2003). Sin 

embargo, en México se han efectuado muy pocos estudios encaminados a evaluar el 

contenido de diversas sustancias contaminantes en especies de consumo humano, muchas 

veces capturadas en sistemas estuarinos.  

Las máximas concentraciones de hidrocarburos en organismos han sido registradas en 

Sonda de Campeche con concentraciones promedio de 20.2 ppm (Botello et al. 1996a). El 

estado de Veracruz registra un valor promedio de 3.3 ppm que, aunque parezca pequeño, 

cae dentro del rango de 0.2-10 ppm reportado por Neff (1982) en el que se ha observado 

una toxicidad aguda para organismos acuáticos a nivel celular y de alteraciones 

metabólicas. Así también, Botello et al. (1987) encontraron concentraciones de 

hidrocarburos aromáticos policíclicos en organismos del Río Coatzacoalcos, Veracruz en 

rangos de 77 a 877 ppb, lo cual tiene significancia desde el punto de vista de salud pública 

ya que todos los compuestos detectados se reportan como nocivos y algunos cancerígenos, 

como el benzeno(a)antraceno, el benzofluoranteno, el benzo(a)pireno y el 

benzo(ghi)perileno. 

Aunado a lo anterior, el efecto de los HAPs ha sido estudiado en varias especies de 

crustáceos, pudiendo ejercer alteraciones sobre el comportamiento de tipo predatorio del 

cangrejo Carcinus maenas, tanto en campo como en ensayos in vitro de exposición a 200 

µg l-1 de pyreno por 28 días (Dissanayake et al. 2010). Igualmente, los HAP interrumpen 

la búsqueda de pareja en anfípodos (Krang 2007), así como el comportamiento agresivo 

y funciones locomotoras en decápodos (Pearson y Olla 1990; Culbertson et al. 2007; 

Dissanayake et al. 2009). Benchmann et al. (2010) reportaron acumulación de HAPs en 

tejido de Pandalus borealis, así como una reducción en la sobrevivencia de sus larvas. 
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Asimismo, la capacidad reproductiva y sobrevivencia de larvas y adultos de Palaemon 

pugio y del copépodo Amphiascus tenuiremis se ve afectada cuando se exponen a 

sedimentos asociados a HAPs (Wirth et al. 1998).  

Metales pesados 

Entre los contaminantes más estudiados en el ambiente costero están los metales 

potencialmente tóxicos. Existen varias definiciones del término "metales pesados", pero 

por lo general se acepta que son aquellos elementos cuya densidad es mayor a 5 g/ml 

(Cervantes y Moreno 1999; Goldaracena 2007); o también se definen como aquel grupo 

de elementos químicos con un peso atómico que varía entre 63.564 g/mol y 200.590 

g/mol, caracterizados por poseer una distribución electrónica externa similar (Páez-Osuna 

2005) y se les encuentra en forma natural en la corteza terrestre.  

La mayoría de los metales son ampliamente utilizados en las diversas ramas de la industria 

en la región costera del Golfo de México, como las del refinado del petróleo y la 

producción de fertilizantes. Las actividades mineras constituyen también otra de las 

fuentes principales de suministro de metales en la zona del Golfo de México, así como los 

efluentes domésticos que aportan hacia los ríos descargas enriquecidas de Ni, Cr, Cu, Pb, 

Zn, Cd y Ag (Páez-Osuna 1996b). No obstante, para la mayoría de los metales la fuente 

dominante hacia el medio marino son las aguas de escurrimiento, excepto para algunos 

elementos como el Hg y el Pb, cuya ruta atmosférica es importante y significativa 

(Simpson 1994). El hecho de que Veracruz es uno de los estados costeros con mayor 

porcentaje de escorrentía, sumando al acarreo del estado de Tamaulipas, convierten a la 

zona costera del Golfo en un importante receptor de los desechos procedentes de zonas 

lejanas a su litoral, que previamente se vertieron en las cuencas y que llegan al mar sin 

ningún tipo de tratamiento (OCDE 1998).  

Varios estudios han demostrado que la entrada de metales a un ecosistema se ve reflejada 

por su concentración en los sedimentos (Green-Ruiz y Páez-Osuna 2003). En las costas 

del Golfo de México se ha demostrado la presencia de elevadas concentraciones de 

metales tóxicos como el Cd, Cu, Pb y Ni, donde los problemas más severos de 

contaminación ocurren en cuerpos de agua semicerrados, particularmente en bahías, 

estuarios y lagunas costeras (Vázquez-Botello et al. 2004), donde eventualmente, una 

parte se acumula en los sedimentos ya sea por medio de precipitación, floculación o 
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adsorción (Loring 1979). En otras palabras, los ambientes estuarinos son muy sensibles a 

ser afectados por las descargas antrópicas porque tienden a actuar como trampas de 

sedimentos finos asociados con los contaminantes (Rosales Hoz et al. 2003). 

No todos los metales representan un riesgo para el ambiente. Algunos no son tóxicos, 

mientras que otros, aun cuando lo sean, son muy escasos o sus compuestos son insolubles 

(Suárez y Reyes 2002). De hecho, los metales entran en el ambiente acuático de manera 

natural a través del intemperismo y meteorización de las rocas, la degasificación, el 

vulcanismo terrestre y submarino, y los procesos relacionados con los sedimentos marinos 

(Páez-Osuna 2005). Sin embargo, estos se pueden convertir en contaminantes si su 

distribución en el ambiente se altera mediante actividades humanas. Algunos metales 

denominados metales de transición, tales como el Co, Cu, Mn y Zn, son esenciales para 

el metabolismo en bajas concentraciones, pero tóxicos en altas; no obstante, los metales y 

metaloides como el Pb, Cd, Hg, As, Se y Sn son tóxicos incluso en bajas concentraciones, 

pero no son requeridos para el metabolismo. Ambas categorías de metales conforman los 

llamados "metales potencialmente tóxicos" (Páez-Osuna 2005). 

La mayoría de los metales son insolubles en agua a valores de pH neutros o básicos, pero 

al ser fácilmente adsorbidos en el material particulado o en sedimentos su concentración 

puede llegar a ser de 103 a 107 mayor que en la columna de agua (Botello et al. 2004).  

Gran parte de las variaciones en el contenido de algunos metales (como el mercurio) en 

sedimentos de lagunas costeras, pueden ser atribuidas principalmente a las diferentes 

composiciones edáficas de éstos (Villanueva y Osuna 1996). La concentración de metales 

como Zn, Cu, Fe, Mn y Ni están en función del tamaño de grano y del contenido de materia 

orgánica de los sedimentos (Álvarez et al. 1986). 

Osuna-López et al. (1986) examinaron los sedimentos superficiales de 10 estaciones en el 

puerto y antepuerto de Mazatlán, México, considerando el carácter textural, carbonatos, 

materia orgánica y contenido total y biodisponibilidad de Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Ni, Pb y Zn, 

encontrando concentraciones totales de: Cd (0.3-1.7ppm), Co (5.8-24.4 ppm), Cr (10-4-

67.1 ppm), Cu (2.5-79.9 ppm), Fe (1.14-5.05 ppm), Ni (15.0-20.2 ppm). Pb (15.1-50.5 

ppm) y Zn (34.0-172.2 ppm), concluyendo que varían dependiendo del sitio y textura de 

los sedimentos.  
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Un análisis de Cd total en los sedimentos de siete sistemas costeros del estado de Veracruz 

(Rodríguez 1994), y catorce del estado de Tabasco (Botello 1996) arrojó valores altos, 

principalmente en los núcleos de la laguna El Yucateco (5.18 µg/g) y la laguna Limón 

(3.22 µg/g), en Tabasco; mientras tanto, en Veracruz se registraron valores de cadmio 

totales que van de 1.09 µg/g para la Laguna de Mandinga, a 2.18 µg/g para el Río 

Coatzacoalcos. Así, el contenido de este metal en los sedimentos de todas las lagunas y 

ríos de estas entidades se encontró por encima de la concentración mínima para producir 

efectos biológicos adversos a los organismos acuáticos (1.22 µg/g) (Long et al. 1995).  

Sharma et al. (1999) analizaron varios metales pesados en sedimentos de Laguna Madre 

de Texas observando una mayor correlación entre la concentración con texturas finas. No 

obstante, las arenas predominaron en el análisis, además de que todas las concentraciones 

de metales analizados estuvieron por debajo del umbral de efecto o daño a los organismos 

marinos y estuarinos (Long et al. 1995), con excepción del Pb y el Cd que sí sobrepasaron 

dicho umbral en algunos sitios. Asimismo, en base al factor de enriquecimiento del Pb 

dedujeron su procedencia antropogénica (gasolina con plomo).  Por otro lado, Whelan et 

al. (2005) encontraron en Laguna Madre de Texas valores menores o iguales de metales 

traza (Fe, Mn, Cu, Zn, Pb y As) que aquellos observados en sitios no contaminados de 

otras partes del mundo.  Más adelante, Robles-Hernández (2011) analizó mensualmente 

en un periodo de 10 meses las concentraciones de metales pesados en agua, camarón y 

sedimento de la Laguna Madre de Tamaulipas, reportando que existe mayor variación 

temporal en agua y camarón que en sedimento, pero que dichos niveles no sobrepasaron 

los límites máximos permitidos por las normatividades mexicanas. Asimismo, encontró 

que las concentraciones de Cd, Cu, Ni y Pb estuvieron por debajo del nivel de efectos 

adeversos a la fauna acuática (Long et al. 1995).  

Sin embargo, aunque los datos de concentraciones totales son útiles, resultan insuficientes 

como medida para evaluar el transporte y tiempo de residencia de los metales en los 

sedimentos, porque una parte del contenido de metales se conjuga con los minerales y las 

partículas sólidas, mientras que la otra es la forma biodisponible incorporada a los 

sedimentos. Por consiguiente, esta fracción es suceptible para la acumulación de la biota 

acuática (Loring 1979; Luoma y Jenne 1976). En el caso del contenido de Cd en 

sedimentos de sistemas costeros del estado de Veracruz, las fracciones biodisponibles 
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variaron de 0.22 µg/g en el Río Blanco, a 1.84 µg/g en el Río Coatzacoalcos, superando 

el valor establecido por Long et al. (1995) antes mencionado. 

Villanueva y Botello (2005) muestrearon por 7 años los metales pesados en sedimentos y 

organismos de la laguna El Yucateco, en Tabasco. Encontraron niveles elevados de Cd, 

Cr, Pb y Ni en sedimentos y tejidos musculares de 7 especies de peces y 2 de crustáceos 

(Callinectes similis y Callinectes rathbunae). En sedimento, las concentraciones totales 

de metales sobrepasaron el límite establecido para producir efectos biológicamente 

adversos (Long et al. 1995) y puntualizaron que el Ni mostró fluctuaciones en función a 

la temporada de lluvias y secas, viéndose incrementadas durante la primera. Asimismo, 

mencionaron que el decremento en las concentraciones de V pudieron deberse a las 

características de pH neutro-alcalino presentes actualmente en el sistema. Las 

concentraciones de Cr se vieron afectadas por la estacionalidad, presentando una 

tendencia a la baja en temporadas de secas, e incrementándose ligeramente durante las 

lluvias. En organismos, el contenido de metales varió en ambos cangrejos. Para 

Callinectes rathbunae, los niveles de Cd, Cr y Pb superaron  los límites máximos 

permisibles para consumo de alimentos acuáticos reportados por Nauen (1983),  misma 

situación para Callinectes similis con excepción del Cr, el cual no sobrepasó el nivel. Esta 

variabilidad la atribuyeron a diversas causas tanto fisicoquímicas como biológicas. 

En este contexto, la toxicidad de los metales en los organismos está influenciada por 

factores como salinidad, pH y dureza del agua (Páez-Osuna 1996a), así como su  

absorción, excreción, almacenamiento y la eficiencia de sus sistemas de regulación o 

desintoxicación (Bryan 1971). La bioacumulación de metales traza (especialmente 

metales pesados) es crónica o repentinamente tóxica para varias formas de vida (Palacios-

Fest et al. 2003). El Cu al igual que el Hg y Zn, se ha observado que provocan un efecto 

inhibitorio importante en el metabolismo respiratorio de crustáceos. En los bivalvos se 

han notado diversos efectos subletales, que van desde la disminución del ritmo cardiaco, 

deformaciones de la concha, hasta una disminución de la movilidad de los gametos.  

En México los estudios sobre metales pesados han sido más intensos en el litoral del Golfo 

de México tanto en los sedimentos como en los organismos, siendo el ostión Crassostrea 

virginica el más utilizado en los análisis (Botello et al. 1996b), para el cual se ha observado 

que el contaminante tributil estaño produce deformidades en el crecimiento, muerte de 
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huevecillos, reducción significativa en los procesos de desove y en el crecimiento después 

de la fijación de las larvas de ostión (Ellis 1991; Waldock y Thain 1983; Páez-Osuna 

1996a).  

En camarones penaeidos los metales alteran algunos procesos fisiológicos como son la 

respiración, la osmoregulación, el crecimiento y la respuesta inmune (Frías-Espericueta et 

al. 2011). También presentan tendencia a acumularse en tejidos y órganos como el 

hepatopáncreas, glándula digestiva, antenas, músculo, branquias, etc. (Páez-Osuna y 

Tron-Mayen 1996). Por otro lado, la ingesta de metales como el Zn por el carideo 

Palaemon elegans puede verse incrementada por diversos factores como un aumento en 

la temperatura (White y Rainbow 1984). O si las concentraciones de Zn son elevadas, la 

temperatura y la salinidad favorecen el efecto que ejerce sobre la viabilidad de las larvas 

de Palaemon pugio (McKenney y Neff 1979). Cabe añadir que la exposición de este 

carideo a los metales MeHg y HgCl provocó alteraciones en su rapidez de respuesta anti-

predatoria, además de observarse diferencias en los niveles de tolerancia al contaminante 

dependiendo de la salud del hábitat (pristino o contaminado) del cual procedieron los 

organismos analizados (Kraus and Kraus 1986). Nugegoda y Rainbow (1989) 

demostraron que la ingesta y regulación del Zn en P. elegans y Palaemonetes varians es 

afectada por factores fisicoquímicos y por adaptaciones inherentes a la biología de ambas 

especies, encontrando que un decremento en la salinidad disminuye el límite de 

concentración al cual los organismos comienzan a acumular este metal. Igualmente, hubo 

una correlación entre esta disminución y un aumento en la ingesta del contaminante, así 

como también que los niveles tanto de regulación como de ingesta variaron para ambas 

especies.  
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COMUNIDAD Y POBLACIÓN  

Variaciones de la comunidad de invertebrados por influencia de la fisicoquímica y 

contaminantes en sedimento 

Las comunidades biológicas de lagunas hipersalinas como Laguna Madre son sumamente 

activas, de tal manera que sus ciclos en el tiempo requieren de estudios continuos y 

prolongados que permitan apreciar y entender su dinámica, debido a que en años recientes 

los niveles de contaminación se han incrementado a gran escala como consecuencia de 

diversas actividades antropogénicas, por lo que se dificulta identificar los factores 

asociados a la riqueza específica en los sistemas estuarinos (e.g. factores físicos, del 

hábitat y los tróficos) que marcan la presencia o ausencia de las especies (Leija-Tristán et 

al. 2000a; Sarkar 2006).  

Un principio básico de la ecología de invertebrados es que el macrobentos es un buen 

indicador de contaminación (Rhoads y Young 1970; Boesch 1973, 1977; Reice y 

Wohlenberg 1993). Las comunidades  macrobentónicas son componentes importantes y 

funcionales de los ecosistemas estuarinos, ya que los organismos que las componen 

alteran aspectos como las características fisicoquímicas de la interfase agua-sedimento, 

promueven la descomposición de la materia orgánica, reciclan nutrientes para la 

fotosíntesis, y transfieren energía a otros componentes de la cadena alimenticia (Gaston 

et al. 1998). Generalmente su riqueza y biomasa se muestran altas en comunidades 

estables; por el contrario, se van empobreciendo en condiciones de alto disturbio (Pearson 

y Rosenberg 1978; Boesch y Rosenberg 1981).   

Gaston et al. (1998) analizaron la ecología trófica de las comunidades macrobénticas en 

estuarios del norte del Golfo de México. Señalan que la estructura trófica estuvo 

significativamente relacionada con varios contaminantes en el sedimento (metales, HAPs, 

DDT) y tres gradientes medioambientales (salinidad, profundidad, y contenido de limo-

arcilla) (Rakocinski et al. 1997); destacaron que en el caso de los contaminantes en 

sedimento, la mayoría de los sitios muestreados mostraron niveles que sobrepasaron el 

límite establecido por Long y Morgan (1990) que predice un daño al 10% de la comunidad 

béntica; igualmente, para las características fisicoquímicas determinaron que altas 

salinidades (>25ppt) se correlacionan con una mayor riqueza de especies macrobénticas, 

y también con altas densidades; la granulometría se relacionó mejor con taxas específicos 
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que con una comunidad  trófica en general, pero resaltaron el hecho de la presencia de 

mayores riquezas específicas y densidades en fondos arenosos que en fangosos 

En Carolina del Norte se analizó la calidad del sedimento colectado en 175 estaciones de 

muestreo localizadas en ambientes estuarinos entre el verano de 1994 a 1997. La calidad 

de los sedimentos fue evaluada llevando a cabo análisis químicos de los mismos, 

bioensayos de toxicidad y análisis de la estructura de la comunidad macrobéntica. Se 

analizaron las concentraciones de los siguientes contaminantes: Si, Al, Fe, Cr, Zn, Mn, 

As, Ni, Pb, Sb, Se, Sn, Cd, Ag, Hg, PAHs, alcanos, pesticidas y PCBs. La toxicidad de 

los sedimentos fue evaluada mediante cuatro diferentes bioensayos: 1) Bioensayo de fase 

sólida Microtox ® basada en el declive de la producción de luz de la bacteria 

bioluminiscente Vibrio fischerii, 2) Bioensayo de supervivencia del anfípodo marino 

Ampelisca abdita de 10 días de duración, 3) Bioensayo de supervivencia del anfípodo 

marino A. verrilli, 4) Bioensayo de efectos subletales sobre el crecimiento de juveniles del 

bivalvo Mercenaria mercenaria de una semana de duración. Para el análisis de la 

comunidad béntica se calculó el Índice de Diversidad de Shannon-Weinner y el Índice 

Béntico de Integridad Biótica (B-IBI). El 54+7% de las áreas muestreadas mostraron una 

buena calidad de sedimentos mediante la salud de las comunidades bénticas, los bajos 

niveles de concentración y la baja toxicidad mostrada en los bioensayos (Hyland et al. 

2000). 

Recientemente, en la Laguna Madre fueron reportadas 663 especies de la biota principal, 

donde destaca el grupo de crustáceos con 96 especies registradas (Leija-Tristán et al. 2000b; 

Rodríguez-Almaraz et al. 2000); no obstante, Carrera (2004) menciona a 68 especies de 

crustáceos registrados para el área de la Laguna Madre, Tamaulipas. Araico-Barturen 

(1992) reportó 10 especies de macroinvertebrados para el litoral arenoso del sur de 

Tamaulipas, de las cuales cinco son crustáceos. Además, analizó parámetros 

fisicoquímicos tales como salinidad, oxígeno, temperatura y granulometría, donde la 

diversidad fue más dependiente de dichos parámetros. Esta correlación también es 

reportada por Cruz-Valdez (2001) al haber observado 4,279 especímenes de crustáceos 

decápodos asociados a los bancos naturales del ostión Crassostrea virginica, de los cuales se 

identificaron 20 especies comprendidas en 17 géneros dentro de 14 familias. Las mayores 
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abundancias se presentaron de manera general con temperaturas mayores de 25°C, a un pH 

de 6.8 y salinidades entre 35 y 40 ppm. 

En Laguna Madre, entre las especies de crustáceos sésiles que se encuentran asociadas a 

Crassostrea virginica están los cirripedios Balanus amphitrite, B. eburneus y B. 

improvisus; además es común encontrar anfípodos tubícolas, tales como Corophium 

louisianum y Jassa falcata, así como especímenes de camarones del género Alpheus sp. 

En cuanto a la comunidad de carideos en Laguna Madre, Leija et al. (2000b) mencionaron 

14 especies para toda el área; la mayoría de los trabajos reportan nueve registros para el 

área meridional de la cuenca (Barba-Macías 1999; Rodríguez-Almaraz et al. 2000; Barba 

et al. 2005), y posteriormente siete especies (Barba-Macías 2012). Asimismo, Barba-

Macías (1999) menciona la presencia de 3 especies de penaeidos: Farfantepenaeus 

aztecus, F. duorarum y Litopenaeus setiferus. La carcinofauna depredadora está 

conformada por el cangrejo piedra Menippe adina, la jaiba azul Callinectes sapidus, los 

cangrejos xántidos Panopeus simpsoni, P. obesus, Eurypanopeus depressus y 

Rhithropanopeus harrisii (Britton y Morton 1989). El cangrejo pinotérido Pinnotheres 

ostreum vive como comensal dentro de la cavidad del manto de C. virginica (Christensen 

y McDermott 1958; Williams 1984; Manning 1993; O’Beirn y Walker 1999).  

Escobar-Briones (2004) analizó el estado de las comunidades macrobénticas del Golfo de 

México, mencionando que entre los factores determinantes de la riqueza biológica en la 

cuenca se encuentran el tipo de sedimento, la concentración y calidad de materia orgánica en 

el mismo, la concentración de oxígeno disuelto en el agua de fondo, y el transporte lateral y 

la resuspensión por corrientes de fondo. Asimismo, explica que el funcionamiento 

comunitario se expresa en la longitud de las tramas alimentarias, el cambio de la biomasa en 

tiempo, la tasa metabólica y de remineralización medidas en la interfase agua-sedimento.  

Méndez-Ubach et al. (1985) analizó la importancia de la granulometría en la distribución 

de los organismos bentónicos en playas del estado de Veracruz, encontrando que el 

sustrato más favorable para el desarrollo de las especies fue la arena fina, seguida de la 

arena muy gruesa, señalando que las arenas de bien a muy bien clasificadas representan 

el hábitat más propicio para la fauna. En este contexto, Remane (1933) mencionó que los 

espacios intersticiales entre los granos de arena, dependiendo de su tamaño, soportan 
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faunas características, porque representan sitios de refugio y suministro de cantidades 

variables de alimento en forma de fitoplancton o zooplancton y materia orgánica. 

Dauer et al. (2000), señalaron que eventos de niveles bajos de oxígeno disuelto están 

espacialmente extendidos y fuertemente relacionados con la condición de la comunidad 

bentónica; sin embargo, esta estuvo menos relacionada con aspectos como los 

contaminantes en sedimentos y eutroficación (concentración de nitrógeno total en la 

columna de agua, así como fósforo total, y clorofila).  

Carman et al. (2000), analizaron la exposición histórica a hidrocarburos de una comunidad 

bentónica en dos ambientes diferentes, uno contaminado con hidrocarburos y el otro 

relativamente sano, para determinar si existe una influencia de la contaminación por diesel 

sobre el comportamiento de la comunidad, encontrando que las comunidades del ambiente 

no contaminado fueron más sensibles que las del ambiente perturbado, debiéndose 

principalmente a una clara diferencia en la tolerancia a los hidrocarburos. Concluyeron 

que, específicamente, los crustáceos (copepodos, ostracodos, y nauplios) son los más 

sensibles a estos contaminantes, mostrando reducciones en su abundancia y en su tiempo 

de forrajeo, contribuyendo a la proliferación de biomasa algal, reducción en la diversidad 

de copépodos, y alteraciones en las interacciones de competencia entre la meiofauna.  

Ward y Young (1982), analizaron el efecto de metales pesados y la granulometría de los 

sedimentos en la estructura de una comunidad epibéntica en el sur de Australia, 

encontrando varios patrones de distribución en la fauna. Se observó un decremento en las 

frecuencias de los organismos (principalmente peces) en función de las concentraciones 

de metales en sedimentos (Cd, Cu, Pb, Mn y Zn), así como también una correlación entre 

las frecuencias de especies de crustáceos con la granulometría. Marín-Guirao et al. (2005) 

evaluaron la calidad de los fondos blandos de la cuenca sur de la laguna del Mar Menor, 

en el SE de España, a través de distintos métodos, incluyendo un estudio de las 

comunidades bentónicas utilizando métodos descriptivos clásicos (Shannon, Pielou, 

Simpson) y multivariados, observando que estos últimos resultaron mejores indicadores 

de perturbación ambiental que los primeros. Asímismo, destacan que la contaminación 

por metales podría tener un efecto similar al de los predadores sobre las comunidades 

bentónicas, al controlar la abundancia de los niveles tróficos inferiores manteniendo 

comunidades con aparente alta diversidad. Además, concluyen que las concentraciones de 
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metales en los sedimentos fueron identificadas como los principales parámetros que 

determinan la estructura de las comunidades bentónicas en la cuenca sur del Mar Menor.  

Calidad del agua y condición biológica del ecosistema 

La gran diversidad de organismos de los ecosistemas acuáticos hace posible que la 

contaminación induzca cambios en la estructura de las comunidades, así como en la 

función biológica de los sistemas acuáticos y del propio organismo, afectando su ciclo de 

vida, crecimiento y condición reproductiva (Bartram y Ballance 1996). Algunos 

organismos pueden proporcionar información sobre cambios físicos y químicos en el 

agua, ya que estos revelan modificaciones en la composición de la comunidad en un 

determinado tiempo (Laws 1981). Estos organismos son indicadores de la calidad del agua 

y determinan los efectos de los impactos en el ecosistema acuático a través del tiempo 

(Chapman 1996), dependiendo de su tolerancia al estrés y el grado de contaminación en 

el sitio (Whiton 1975). En este contexto, el uso de bioindicadores se sustenta en la 

medición de la diversidad y presencia y ausencia de organismos específicos (De la Lanza 

et al. 2000).  

De entre todos los organismos que se encuentran dentro de un sistema acuático, los 

macroinvertebrados bentónicos ofrecen ventajas para ser usados como indicadores de 

contaminación: I) se encuentran en todos los ecosistemas acuáticos favoreciendo los 

estudios comparativos; II) son sedentarios y por tanto permiten un análisis espacial 

efectivo de los efectos de las perturbaciones; III) la taxonomía de muchos grupos es 

ampliamente conocida; IV) el análisis de las muestras puede llevarse a cabo con equipo 

simple; V) existen numerosos métodos para el análisis de datos, como índices bióticos y 

de diversidad (Vázquez-Silva et al. 2006). 

La valoración biótica es una evaluación de las condiciones de un cuerpo de agua usando 

estudios y medidas directas de la biota residente en aguas superficiales (Barbour et al. 

1999). Para el monitoreo de la biota en los sistemas acuáticos se han diseñado distintos 

índices; entre los más comunes están los índices de diversidad, los índices de similitud y 

los índices bióticos. De los índices de diversidad el más utilizado es el de Shannon-

Wienner (H'), el cual se ha hallado correlacionado con la calidad del agua en cuanto a la 

contaminación orgánica (Pérez-Munguía et al. 2007; Wilhm y Dorris 1968; Dall 1995). 

Sin embargo, éste y otros índices de diversidad, por sí mismos, tampoco reflejan la 
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condición del ecosistema, pues la diversidad no necesariamente covaría con su estabilidad 

(Calow 1992). Los índices bióticos parecen ser los mejores métodos para evaluar la 

calidad del ambiente de los sistemas lóticos (Dall 1995), y son altamente especializados 

para un tipo particular de contaminación del agua, que normalmente es de origen orgánica. 

Algunos índices utilizados para evaluar la calidad del agua o el ambiente bentónico son: 

sapróbico (1901), Índice Biótico de Beck (1954), Índice Secuencial de Comparación 

(1971), Índice Estadístico de Pielou (1975), Índice de Hilsenhoff (IBH) (1977), Índice 

Biological Monitoring Working Party (BMWP) (1978), el AZTI’s Marine Biotic Index 

(AMBI) (Borja et al., 2000), Índice de Macroinvertebrados Bénticos (1988) (Vázquez-

Silva et al. 2006), Benthic Quality Index (o Índice de Calidad Béntica) (Rosenberg et al. 

2004), entre otros.   

La gran mayoría de estos índices utilizan la diversidad, biomasa y patrones de abundancia 

de la comunidad bentónica a lo largo de un gradiente de contaminación o disturbio, 

asignando valores de sensibilidad o puntuaciones a cada especie en función de su 

tolerancia al estrés o disturbio ambiental, basándose de manera general en el mismo 

concepto: las especies sensibles son dominantes en ambientes pristinos, mientras que 

aquellas tolerantes dominan las áreas perturbadas o contaminadas (Fleischer et al. 2007). 

El índice de calidad béntica (BQI por sus siglas en inglés) integra la sensibilidad de las 

especies en un determinado sitio con su riqueza específica y se ha utilizado principalmente 

en aguas de Suecia para calibrar los valores de sensibilidad, así como el grado de 

incertidumbre de sus variables y el efecto del tamaño de muestreo sobre su estimación 

(Rosenberg et al. 2004; Fleischer et al. 2007; Leonardsson et al. 2009, 2015). No obstante, 

también Leonardsson et al. (2009) utilizaron el BQI para evaluar las condiciones 

ambientales de un fiordo en Suecia con datos de las comunidades desde los años 60, 

señalando que fluctuaron desde un estatus ecológico “malo” en los primeros años de los 

60 a “bueno” en la década de los 70. Adicionalmente, observaron una recuperación de las 

comunidades bentónicas tras el cierre de un complejo manufacturero de pulpa de celulosa 

en 1968, el cual ocasionó eventos de hipoxia y condiciones desfavorables del sedimento. 

De la Lanza-Espino (2000) menciona que el índice biótico de Hilsenhoff muestra un valor 

de integridad biológica que depende de la sensibilidad o tolerancia de los organismos, la 

cual es una particularidad local o regional. Barba-Álvarez et al. (2013) estimaron el IBH 
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utilizando insectos para evaluar la calidad del agua en 3 ríos de México, y observaron que, 

para los 3 sistemas, el IBH mostró calidad del agua de buena a muy buena. Por otro lado, 

se utilizaron el Índice Biótico de Familias (FBI por sus siglas en inglés), el BMWP y el 

índice EPT (riqueza de Ephemeroptera, Plecoptera y Trichoptera), para determinar la 

calidad del agua en una laguna costera de México; los datos del BMWP señalaron calidad 

del agua aceptable y moderada contaminación antrópica; el valor del FBI correspondío 

con agua de calidad razonable con contaminación orgánica; mientras que el EPT arrojó 

valores que corresponden con mala calidad del agua, pero su uso fue más bien 

recomendado para ecosistemas lóticos (ríos) (Rosas-Acevedo et al. 2014).  Además, 

Henne et al. (2002) observaron alta correlación entre el FBI y los niveles de oxígeno 

disuelto; concluyeron que este índice no solo fue útil para detectar el nivel de 

contaminación orgánica, sino también su severidad y efectos deletéreos hacia la 

comunidad acuática, incluso con una ligera depresión en el oxígeno.  

Kalyoncu y Zeybek (2010), utilizaron una serie de índices bióticos (dentro de los cuales 

se incluye el IBF de Hilsenhoff) e índices de diversidad alfa tradicionales (Shannon-

Weinner, diversidad de Simpson y de Margalef) para evaluar la calidad del agua de un río 

de Turquía. Concluyeron que los índices de diversidad que utilizaron en su estudio 

reflejaron satisfactoriamente la calidad del agua, siendo Shannon-Weinner el más 

confiable; en cuanto a los índices bióticos, el Índice Biótico Belga (BBI por sus siglas en 

inglés) también se mostró como el más confiable; señalaron que los índices bióticos 

arrojaron resultados similares en las localidades extremadamente contaminadas, pero que 

fueron variables entre sí en las no contaminadas. Miserendino y Pizzolón (1999) 

modificaron el BMWP tradicional para adaptarlo a los ríos de la Patagonia, y así 

desarrollar el BMPS (Biotic Monitoring Patagonian Streams), concluyendo que es un buen 

estimador de los niveles de contaminación orgánica. Rosas-Acevedo et al. (2016) 

aplicaron el BMWP en la Laguna Tres Palos al este de Acapulco utilizando insectos 

acuáticos, el cual indicó contaminación moderada con eutrofización. Otro estudio en 

México calibró el BMWP con base en una serie de valores (fisicoquímicos y biológicos) 

para evaluar la calidad del agua de dos ríos, la cual resultó ser de regular-moderada (cerca 

de actividades agrícolas) a muy contaminada-extremadamente contaminada (aledaña a 

áreas urbanas); igualmente, este estudio concluyó que el índice es una buena herramienta 
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para detectar zonas prioritarias para planes de manejo y recuperación ambiental (Ruiz-

Picos et al. 2017). No obstante, pocos estudios han utilizado este índice para medir la 

calidad de los ambientes acuáticos en México y Latinoamérica en general, salvo casos 

particulares en Colombia (Riss et al. 2002), Costa Rica (Springer et al. 2007), Brasil 

(Baptista et al. 2007), El Salvador (Sermeño-Chicas et al. 2010), Ecuador y Perú (Ríos-

Touma et al. 2014). 

Otro estudio realizado por Benetti et al. (2012) presenta los resultados de 10 años de 

evaluaciones realizadas para determinar la calidad de 10 ríos del norte de España, 

utilizando la diversidad de la comunidad de macroinvertebrados, así como varios 

parámetros ambientales. Concluyeron que la contaminación ejerce influencia sobre la 

fauna de macroinvertebrados por afectar directamente la calidad del agua; además, 

observaron relaciones significativas y negativas entre la conductividad y la riqueza y 

diversidad de especies. En el caso de los taxa, hubo una correlación negativa entre la 

concentración de oxígeno y la familia Naididae; así como relaciones positivas entre la 

conductividad y los Hidróbidos. Adicionalmente, utilizaron el BMWP ajustado a la 

península Ibérica (IBMWP), el cual reveló que la mayoría de las muestras (>95%) 

presentaron buena calidad del agua (valores del índice por encima de 100).  

Un estudio en España demostró que las actividades mineras producen una reducción del 

número de taxa de macroinvertebrados pertenecientes a los órdenes Ephemeroptera, 

Plecoptera y Trichoptera (=riqueza EPT) (García-Criado et al. 1999). El índice EPT 

mostró una alta correlación con dos parámetros físico-químicos indicativos de 

contaminación minera (conductividad del agua y la concentración de sulfatos). Este 

mismo estudio mostró que el índice biótico IBMWP también fue sensible a la 

contaminación minera. Debido a que la contaminación por metales ocasiona la 

disminución de Ephemeroptera, Plecoptera y Trichoptera, los índices de riqueza de 

taxones EPT y el índice biótico IBMWP son adecuados como índices preliminares para 

valorar este tipo de perturbación. 

Variación poblacional 

El crecimiento de un organismo implica un cambio de tamaño en el tiempo. Este se puede 

medir utilizando principalmente a la longitud o al peso como variables. En los peces el 

crecimiento corporal es muy plástico y por ello resulta un indicador importante de la salud, 
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producción poblacional y la calidad del hábitat (Maroñas, 2006). Por otro lado, en 

crustáceos el crecimiento depende en buena medida del sexo, estadío y factores 

ambientales (Gopalakrishnan et al., 2013), por lo que los análisis que correlacionan dichas 

variables y los cambios que experimentan en el tiempo y espacio (relación peso-longitud, 

índice de Fulton, Factor de Condición, Condición Relativa, etc.), han sido útiles en 

estudios dirigidos a evaluar posibles perturbaciones ambientales, lo cual es importante en 

la conservación de hábitats prioritarios para poblaciones de especies de valor ecológico y 

comercial, como es el caso de los camarones penaeidos. 

En los ecosistemas estuarino-lagunares es normal la presencia de juveniles y subadultos 

de camarones penaeidos, ya que de acuerdo a su ciclo de vida las lagunas costeras proveen 

hábitats de crianza para ambos componentes poblacionales (Dall et al., 1990). Por otro 

lado, la presencia de organismos adultos es poco frecuente en lagunas costeras; sin 

embargo, también se ha documentado que cuando la salinidad en estos ecosistemas es 

similar a la del mar, los camarones pueden permanecer allí incluso hasta su talla adulta 

(García y Le Reste 1981). Entre las especies de camarones penaeidos que ocurren en 

Laguna Madre, se ha registrado que el camarón café Farfantepenaeus aztecus es el que 

presenta mayor abundancia con un 66.4%, seguido por F. duorarum con un 29.4% y luego 

por Litopenaeus setiferus que fue el menos frecuente en las capturas representando el 4.2% 

(Pérez-Castañeda 2011); Toledo (1996) menciona que F. aztecus y L. setiferus son las 

especies comerciales más importantes de la región noroccidental del Golfo, y que las 

mayores concentraciones ocurren en las costas de Texas, Louisiana y Mississippi, al 

contrario de F. duorarum que es más común en la Sonda de Campeche, donde constituye 

la pesquería más importante. La importancia y capacidad de los ambientes estuarinos para 

soportar las poblaciones de estas especies de decápodos reside en la gran diversidad 

biológica y de hábitats que pueden llegar a albergar, disponiendo condiciones tanto 

espaciales como nutricionales que permiten a estos organismos completar su desarrollo y 

alcanzar la madurez sexual.  

El aspecto espacial es un factor determinante en el componente nutricional de los 

organismos, lo que determina su estado de condición, es decir, mayores o menores valores 

de peso a una misma longitud. En Laguna Madre, los factores bióticos y abióticos 

prevalecientes hacia el norte y centro son más propicios para el crecimiento de los 
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camarones penaeidos que ocurren en ella (Blanco-Martínez 2011). De igual forma se han 

analizado los patrones espaciales en la condición de los camarones penaeidos juveniles en 

otras lagunas costeras del Golfo de México, donde se han documentado efectos tanto 

ambientales como denso-dependientes en la condición (Pérez-Castañeda y Defeo 2002). 

Por otro lado, Staples y Heales (1991) mostraron mediante un enfoque experimental que 

el parámetro b (tipo de crecimiento) en la relación peso-longitud (W= aLb) de Penaeus 

merguiensis, varió acorde a la temperatura y salinidad. En relación con éste parámetro, las 

especies de camarón Farfantepenaeus aztecus, F. duorarum y Litopenaeus setiferus en 

áreas de captura de Laguna Madre mostraron valores de b cercanos a 3, indicando 

crecimiento isométrico, que comparados con los observados en una laguna costera del 

sureste mexicano resultaron ser menores, los que se atribuyó a los diferentes estadíos 

analizados y a las variaciones en la salinidad (Pérez-Castañeda 2011); en éste mismo 

trabajo se analizaron los cambios temporales en la talla media de los organismos, los 

cuales están relacionados con el ciclo de vida y el crecimiento de los camarones, y se 

econtraron fluctuaciones evidentes y esperadas. Por lo tanto, este patrón temporal de la 

talla media de los camarones reflejó el crecimiento de los individuos dentro del 

ecosistema, lo que permitirá en un momento determinado encontrar anormalidades 

debidas a algún cambio de índole biológica o ambiental.  

En este sentido, Amani et. al (2015) estimaron la relación peso-longitud y el factor de 

condición relativa (Kn) en poblaciones mensuales del camarón marino Parapenaeopsis 

sculptilis, observando variaciones que dependieron de la época de desove y el desarrollo 

del ciclo gonadal, algo que también fue atribuido por Olamide et al. (2014) para los 

camarones Nematopalaemon hastatus, Farfantepenaeus notialis, P. atlantica y 

Macrobrachium macrobrachion al observar valores del factor de condición (K) bajos. 

Ajani et al. (2013), compararon el factor de condición en dos especies de penaeidos, 

Penaeus monodon y P. notialis, resultando diferente para cada una y lo atribuyeron a 

diferencias en las tasas de crecimiento, en la tolerancia a la salinidad y al posible efecto 

de factores ambientales adversos. Amara et al. (2009) utilizaron la tasa de crecimiento, la 

proporción ADN:ARN y el factor de condición K del lenguado Platichthys flesus como 

indicadores de la calidad de hábitats estuarinos, y mostraron que tanto la proporción 

ADN:ARN como el factor K fueron significativamente menores en individuos 
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procedentes de los sitios más impactados; tales diferencias fueron atribuidas a la muy 

probable contaminación por metales; asimismo, reconocieron que las tasas de crecimiento 

y el factor de condición K  son aproximaciones útiles a la calidad del hábitat por integrar 

el efecto de múltiples variables ambientales. Adicionalmente, Kerambrun et al. (2012) 

analizaron el crecimiento e índices de condición de especímenes de Scophthalmus 

maximus expuestos a sedimentos contaminados con metales, HAP y Bifenilos 

Policlorados (PCB por sus siglas en inglés), observando un decremento de dichos índices 

en función del nivel de contaminación química. Igualmente, concluyeron que las tasas de 

crecimiento y el factor de condición K (o índice de Fulton), fueron índices más sensibles 

a los niveles de perturbación por químicos.  

Blanco-Martínez (2011) analizó la estructura poblacional de camarones penaeidos en 

áreas selectas de la Laguna Madre, concluyendo, entre otras cuestiones, que la relación 

entre la temperatura promedio mensual y el promedio mensual de la abundancia de 

camarón se ajustó a un modelo parabólico indicando un rango de valores entre 21 y 26°C 

donde se maximiza la abundancia total, disminuyendo hacia temperaturas fuera de este 

rango, lo cual podría explicar las variaciones temporales en la abundancia del organismo. 

Igualmente analizó otros componentes poblacionales, como las variaciones temporales en 

la abundancia de Farfantepenaeus aztecus, F. duorarum y Litopenaeus setiferus, así como 

la proporción en sexos (macho:hembra), la cual no difirió significativamente de una 

proporción 1:1. Se sabe que las proporciones de sexos son muy variables en las 

poblaciones de camarón (García y Le Reste 1981). Las diferencias en una 

proporcionalidad 1:1 pueden ser causadas por mortalidad diferencial entre sexos, así como 

diferencias con respecto a la migración o selección del hábitat (Wenner 1972). Wakida-

Kusunoki et al. (2008) analizaron la abundancia de 3 especies comerciales de penaeidos 

en el norte de Laguna Madre (F. aztecus, F. duorarum y L. setiferus) concluyendo que 

tienen un uso diferencial de la laguna, con F. aztecus siendo más abundante en abril-mayo, 

F. duorarum en diciembre-enero y L. setiferus en julio y septiembre.  

Sánchez y Soto (1987) trabajaron con camarones de la superfamilia Penaeoidea en la 

plataforma continental, en el suroeste del Golfo de México, donde relacionaron la 

distribución espacial y geográfica específica con algunos parámetros asociados al tipo de 

sedimento, encontrando que Farfantepenaeus aztecus se asocia con la concentración de 
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materia orgánica total, Sicyonia dorsalis se relaciona inversamente con la concentración 

de hidrocarburos y positivamente con fondos limosos, y Rimapenaeus similis con fondos 

limosos. Litopenaeus setiferus mostró una relación inversa, no significativa, con el 

contenido de carbonatos en el sedimento. F. duorarum y S. brevirostris se capturaron 

preferentemente en áreas caracterizadas por presentar sustratos arenosos carbonatados y 

limosos carbonatados, respectivamente. 

En México particularmente se ha atribuido a PEMEX la disminución de las capturas de 

las principales especies pesqueras, como el camarón rosado (Farfantapenaeus duorarum), 

las cuales pasaron en un periodo de 9 años (1992-2001) de 85 mil toneladas a 19 mil en 

la Sonda de Campeche (Gold-Bouchot 2003); se ha demostrado que este camarón tiene 

mayor capacidad de degradar petróleo crudo que F. aztecus, implicando alta 

metabolización (Cox y Anderson 1973; Botello 1975; Neff et al.1976). En un estudio 

poblacional de Soto y Gracia (1987) no se encontraron variaciones notables relacionadas 

con actividades petroleras en los patrones de distribución de F. aztecus, F. duorarum y L. 

setiferus en Sonda de Campeche; por otro lado, sí observaron cambios en la composición 

de captura de estas especies comerciales, especulando una relación causal con un derrame 

de hidrocarburos que obligó a las poblaciones a desplazarse, y apuntaron que dicho 

derrame alteró los estuarios y lagunas costeras. En general, el daño biológico del petróleo 

o sus componentes es mucho más severo en un ambiente estuarino debido a que en la zona 

intermareal hay mayor diversidad y abundancia de organismos, así como la presencia de 

estadíos juveniles de muchas especies oceánicas, como los camarones penaeidos de 

importancia comercial (Botello et al. 1996a).  

Por otro lado, son escasos los estudios que analicen las variaciones poblacionales de los 

crustáceos carideos en función del impacto ejercido por contaminantes o algún tipo de 

disturbio ambiental. Sin embargo, Leight et al. (2005) llevaron a cabo un monitoreo de 

Palaemonetes spp. con base en medidas poblacionales en sitios con influencia de 

escorrentía agrícola en Carolina del Sur; notaron que hubo diferencias entre las tendencias 

espaciales y temporales en la densidad de los individuos y entre sitios; asimismo, el uso 

de tierras para agricultura y para campos de golf correspondieron con un decremento en 

la población de camarones, el tamaño individual y el porcentaje de hembras grávidas. 

Anteriormente, Lewis et al. (2001) revelaron que el agua de poro de sedimentos colectados 
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cerca de un complejo de campos de golf en Florida ejerció toxicidad aguda en embriones 

de Palaemon pugio; en el mismo estudio, el camarón Mysidopsis bahia (= Americamysis 

bahia) expuesto a estos sedimentos presentó un menor peso, y las hembras fueron a 

menudo menos grávidas que los camarones expuestos a sedimentos procedentes de un 

sitio de referencia. Paralelamente, estas alteraciones en los patrones de la densidad 

poblacional y la capacidad reproductiva pueden derivarse también de la exposición 

crónica a contaminantes, como lo comprobaron Finley et al. (1999) al encontrar 

correlación en el porcentaje reducido de hembras grávidas de P. pugio con niveles de HAP 

en áreas urbanizadas; o el estudio de Leight et al. (2005), que observaron menor cantidad 

de machos, hembras grávidas y huevecillos de Palaemonetes spp. en zonas históricamente 

agrícolas. Moore (1988) encontró que el Azinfos Metil y el Endosulfán, estuvieron 

correlacionados con la mortalidad selectiva de este género de carideos basada en el tamaño 

de los mismos, afectando primordialmente a los organismos de menor tamaño. 

Similarmente, Wirth et al. (2001) reportaron que los machos de P. pugio fueron cerca del 

doble de sensibles que las hembras cuando se expusieron a Endosulfán, el cual también 

altera la sensibilidad a los plaguicidas del cangrejo violinista Uca pugilator (Naewthong, 

2001), y disminuye el número de hembras grávidas de P. pugio (Wirth et al., 2002).  

Barba-Macías (1999), evaluó la variación de la densidad y la biomasa de peces juveniles 

y decápodos epibénticos de la región central de Laguna Madre, Tamaulipas; observó que 

la densidad máxima en decápodos correspondió a la época de nortes, mientras que la 

biomasa fue mayor en época estival; asimismo reportó a las especies Hippolyte 

zostericola, Farfantepenaeus aztecus, Tozeuma carolinense, Dyspanopeus texanus, F. 

duorarum, Litopenaeus setiferus y Palaemonetes pugio como las de mayor densidad. 

Mientras que en biomasa fueron Callinectes sapidus, F. aztecus, F. duorarum y D. 

texanus. También resaltó que la distribución de la densidad y la biomasa se asoció con la 

homogeneidad ambiental dada por la salinidad y por los sustratos con vegetación acuática 

sumergida (VAS).  
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INDICADORES BIOQUÍMICOS DE CONTAMINACIÓN 

Los organismos acuáticos han sido reconocidos y utilizados como herramientas biológicas 

para evaluar la respuesta o nivel de daño de un determinado ambiente, especies o grupo 

de especies en función de agentes estresores. La respuesta de los organismos hacia los 

contaminantes varía dependiendo de factores biológicos, físicos y químicos, así como por 

los tipos y tiempos de exposición, pudiendo finalmente derivar en el decremento de la 

salud de los ecosistemas. No obstante, las alteraciones ocasionadas pueden detectarse a 

diferentes niveles de organización biológica: organismo, población, comunidad y 

ecosistema (Akkerman et al. 1991). Hare (1992) explicó que los invertebrados son de 

especial interés debido a que presentan ciertas características importantes como: 1) 

disponibilidad, fácilmente colectables, relativamente abundantes y bien distribuidos; 2) 

muchos taxas son sedentarios y representan condiciones locales; 3) están estrechamente 

asociados con el sedimento; y 4) están cercanos a ser la base de la cadena alimenticia.   

Entre los niveles más básicos de detección se encuentra el bioquímico, el cual utiliza la 

actividad de ciertas enzimas o la cuantificación de otro tipo de moléculas. Hyne y Maher 

(2003) mencionaron que las mediciones bioquímicas realizadas en invertebrados pueden 

ser usadas como indicadores individuales de deterioro de la función biológica. Este tipo 

de bioindicadores miden los efectos tóxicos a nivel molecular y proveen una predicción 

cuantitativa rápida, y temprana, de un efecto tóxico sobre individuos en estudios de 

laboratorio e in situ. Estos autores definen las respuestas de algunas enzimas ante diversos 

contaminantes, entre ellas: Oxidasas de función mixta (indicadoras de exposición a 

químicos orgánicos como Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos), Glutatión-S-

Transferasa (indicador de exposición a pesticidas y metaloides), Acetilcolinesteras 

(indicador de exposición a organofosforados o a pesticidas carbamato) y carboxilesterasa 

(indicador de exposición a piretroides o a pesticidas carbamato). Por otro lado, se utilizan 

enzimas para medir estrés oxidativo como la superóxido dismutasa (SOD), Catalasa o 

Glutatión peroxidasa (GPx), integrando un mecanismo de defensa encargado del 

metabolismo de especies reactivas de oxígeno (ROS por sus siglas en inglés), cuyas 

fuentes pueden ser los metales pesados (Cd, Pb, As y Cu), contaminantes orgánicos 

(HAPs, PCB, dioxinas) y otros contaminantes del aire y suelo (Sun y Zhou 2008; Banni 

et al. 2009).     
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Suter y Rosen (1988) consideraron de manera general que los crustáceos de ecosistemas 

estuarinos son más sensibles a los contaminantes que los peces que habitan estos mismos 

ambientes; asímismo reportaron un conjunto de datos de toxicidad marina, en los que 

destacan los camarones penaeidos por haber presentado las mayores sensibilidades entre 

los crustáceos y peces evaluados.  

Procambarus clarkii es un crustáceo muy utilizado como bioindicador de contaminación, 

evaluando su grado de bioacumulación y sus funciones enzimáticas inducidas por 

xenobióticos, como lo hicieron Vioque-Fernández et al. (2006) al cuantificar la inhibición 

de las esterasas (carboxilesterasa y acetilcolinesterasa) en P. clarkii, encontrando que los 

crustáceos provenientes de las zonas afectadas tienen menos actividad de éstas enzimas 

que organismos tomados como control. Elia et al. (2006) estudiaron la actividad de 

enzimas glutatión y antioxidantes, y algunos metales pesados como Cd y Cr en 

hepatopáncreas de P. clarkii, observando que este crustáceo exhibe diferencias en ambas 

enzimas dependientes del sexo, y no se encontró relación aparente entre la carga de 

contaminantes y los índices de enzimas antioxidantes en hepatopáncreas, atribuyendo las 

variaciones observadas a factores biológicos y ambientales que a la concentración misma 

de contaminantes.  

Por otro lado, análisis enzimáticos han sido realizados con el carideo Crangon crangon 

por Menezes et al. (2009) para determinar la utilidad de la AChE (acetilcolinesterasa) y la 

GST (glutatión-s-transferasa) como marcadores de contaminación por derrames de 

petróleo. Los resultados mostraron que no hay interferencia significativa del combustible 

con la AChE. Por otro lado, se observó una inducción significativa en la actividad de GST 

como resultado de las altas concentraciones de hidrocarburos aromáticos policíclicos. Se 

concluyó que las actividades de ambas enzimas de C. crangon no fueron útiles como 

biomarcadores del contaminante durante una exposición a corto plazo. Otro estudio previo 

igualmente hecho por Menezes et al. (2006), evaluó el efecto de la salinidad, temperatura 

y el estrés por manipulación sobre la actividad de la AChE, GST y Lactato Deshidrogenasa 

(LDH) en C. crangon, encontrando que la LDH aumentó su actividad a bajas salinidades, 

potencialmente indicando mayor costo energético en función del aumento en la demanda 

osmoreguladora; además, reportaron que las altas temperaturas conducen a una mayor 

actividad de la AChE.  



 42 

No obstante, existe una escasez general de estudios que utilicen a los crustáceos carideos 

para evaluar alteraciones enzimáticas por efecto de xenobióticos, siendo Palaemonetes 

(ahora Palaemon) el género más estudiado al respecto. En trabajos de laboratorio, 

embriones, adultos y larvas de estos camarones han respondido con depresiones en sus 

niveles de AChE comparados con grupos control al ser expuestos a clorpyrifos, azinfos-

metil y malatión (Key y Fulton 1993; Key et al. 1998a; Key et al. 1998b; Lund et al. 2000). 

Igualmente, Key et al. (2003) observaron baja actividad de AChE en camarones residentes 

de canales de agua salobre expuestos a pesticidas organofosforados y carbamatos. Otros 

biomarcadores han sido igualmente estudiados en este género, como por ejemplo el 

citocromo P450 (CYP1A) y las proteínas de estrés (Melancon 1995). Oberdörster et al. 

(1999) expusieron estos camarones a sedimentos contaminados con HAPs y metales 

pesados sin encontrar significancias estadísticas para los niveles observados en el 

citocromo y las proteínas de estrés. Sin embargo, cuando los organismos colectados de los 

sitios contaminados fueron procesados inmediatamente para su análisis bioquímico, los 

niveles de ambos biomarcadores se elevaron proporcionalmente con los niveles de 

contaminación por HAPs y plomo en sedimento. Otros estudios midieron los mismos 

biomarcadores, pero también la peroxidación lipídica, ubiquitina, GST, α-β-cristalina, 

manganeso superóxido dismutasa mitocondrial, metalotioneinas y evaluaciones de 

genotoxicidad (Downs et al. 2001; Melancon 1995; Lee y Kim 2002; Kim et al. 2000; 

Hook y Lee 2003; Kim y Lee 2004; Chiodi-Baudet et al. 2013). No obstante, otros 

carideos han sido utilizados en estudios relativos a indicadores bioquímicos de estrés o 

contaminación ambiental, como la disrupción endocrina por clordano y lindano en 

Neocaridina denticulata (Huang et al., 2004) o las respuestas a corto plazo de 

Macrobrachium nipponense a aguas residuales municipales y de la industria farmacéutica 

a través de biomarcadores como la EROD (Etoxiresorufina-o-detilasa) y la Aril-

hidrocarburo-hidroxilasa (Gerdhart et al. 2002). 

En otros estudios, algunos autores han propuesto diferentes modos de acción del pesticida 

Diflubenzuron (DFB) en Artemia salina, C. sapidus y Uca pugilator, durante la síntesis 

de quitina en la cutícula de estos crustáceos, pero sin esclarecer los mecanismos 

involucrados en camarones (Oberlander 1976; Leighton et al. 1981; Weiss et al. 1987; Ishi 

y Matsumura 1992). Por otro lado, la inducción de cadmio-metalotioneinas en el 
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hepatopáncreas de Litopenaeus vannamei ha sido demostrada y se muestra con buen 

potencial para programas de monitoreo que evalúen la contaminación por metales pesados 

en granjas camaronícolas (Moksnes et al. 1995). Lignot et al. (1998) observaron efectos 

diferenciales del fenitrotion (un plaguicida organofosforado), en la actividad de la AChE 

en L. stylirostris y L. vannamei; no se observaron cambios significativos en la actividad 

de la AChE en L. vannamei tratado con concentraciones sub-letales del plaguicida y, 

contrariamente, su actividad decreció en L. stylirostris. Los autores concluyeron que la 

inhibición de la acetilcolinesterasa parece ser un buen indicador de disturbio fisiológico 

inducido por el fenitrotion para L. stylirostris, pero no para L. vannamei.  
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HIPÓTESIS 

Las variaciones que experimentan los organismos, poblaciones y comunidades de 

camarones penaeidos y carideos evidencian el grado de disturbio y la salud del ecosistema 

estuarino por influencia de las características fisicoquímicas y contenido de contaminantes 

en sedimento.  
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OBJETIVO GENERAL 

Establecer bioindicadores de contaminación estuarina utilizando a los camarones 

penaeidos y carideos como especies monitoras y su relación con variaciones 

fisicoquímicas del sedimento, en la zona meridional de la Laguna Madre, Tamaulipas, 

México. 

 

OBJETIVOS ESPECIFICOS 

 

 Determinar textura, materia orgánica, pH, sales solubles totales, así como metales 

pesados e hidrocarburos aromáticos policíclicos en muestras sedimentológicas. 

 Analizar el efecto de los contaminantes y la fisicoquímica de los sedimentos en las  

variaciones espacio-temporales que experimenta la comunidad de camarones 

peneidos y carideos bentónicos. 

 Determinar la calidad de agua, la condición biológica del ecosistema y la tasa de 

contaminación orgánica del área de estudio.  

 Determinar variaciones en el crecimiento individual de un ciclo anual y por 

temporalidad de las poblaciones de los camarones penaeidos Farfantepenaeus 

aztecus y F. duorarum y el carideo Tozeuma carolinense.  

 Determinar y comparar indicadores bioquímicos de contaminación (Esterasas, 

Fosfatasas Alcalinas e Indicadores de Estrés Oxidativo) en Tozeuma carolinense, 

colectados en el área de estudio. 
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DESCRIPCIÓN DEL ÁREA DE ESTUDIO 

La Laguna Madre está situada en la planicie costera del Golfo de México, en la costa del 

estado de Tamaulipas (Gunter and Edwards 1969; Rendón-von Osten y García-Guzmán 

1996; Villarreal 2001), entre los 23°25' y 25°55' de latitud norte, y a 97°10' y 97°50' de 

longitud oeste (Rendón-Von-Osten y García-Guzmán 1996; Leija-Tristán 2005) (Figura 

1). Tiene una superficie aproximada de 2,200 Km2, con una profundidad media de 0.70 m 

(Leija-Tristán 2005). Su parte más ancha es hacia el norte, donde llega a medir 30 km 

decreciendo en amplitud rumbo al sur hasta llegar a 3 km. Ocupa una cuenca poco 

profunda separada del mar por una barrera arenosa de 223 km de longitud (Yánez y 

Schlaepfer 1968); junto con su homónima de Texas, se extiende a lo largo de 445 Km en 

línea con la costa, conformando uno de los 3 sistemas hipersalinos más grandes del mundo 

(Gunter and Edwards 1969; Leija-Tristán 2005). Está limitada hacia el norte, de la Laguna 

Madre de Texas, por el delta del Río Bravo; al sur por la desembocadura del río Soto La 

Marina; al este por el Golfo de México y las islas de barrera; y al oeste por la franja 

continental del estado de Tamaulipas (Estavillo y Aguayo 1981; Britton y Morton 1989; 

Leija-Tristán et al. 2000a; Leija-Tristán 2005). 

Representa el estado final de evolución de una cuenca que se originó como laguna 

marginal, con la formación de una barrera litoral, y que actualmente se encuentra en 

proceso de desecación, con aguas hipersalinas en las partes todavía inundadas y extensas 

planicies de lodo en las partes expuestas. La Laguna Madre es parte de las Regiones 

Hidrológicas 24 y 25 (Bravo-Conchos y San Fernando-Soto La Marina, respectivamente) 

(Carrera 2004), por lo que los deltas de los ríos Bravo, San Fernando y la desembocadura 

del Río Soto La Marina son los principales aportes de agua dulce que recibe la cuenca. La 

desembocadura del Río San Fernando propicia que la depresión de la laguna se rellene 

parcialmente, y sus depósitos de aluvión la separen virtualmente en dos cuencas: la 

Cuenca Septentrional y la Meridional (Yáñez y Schlaepfer 1968; Contreras 1993). La 

Cuenca Septentrional o porción norte es la de mayor dimensión, tiene una superficie 

aproximada de 1100 km2, su longitud es de casi 65 km y su anchura máxima de 30 a 32 

km (Villarreal, 2001). La Cuenca Meridional presenta una superficie de 900 km2, con una 

longitud de 125 km; su anchura máxima se presenta al sur de los depósitos deltáicos del 
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Rio San Fernando, en la bahía de Punta de Piedra (Bahía de Catán), alcanzando los 17 km 

y que se reduce hasta 1 km cerca de la desembocadura del Río Soto La Marina.  

La laguna se caracteriza por la gran influencia de sedimentos terrígenos que contiene, 

provenientes principalmente de los sistemas fluviales que drenan en el Golfo de México, 

que luego son transportados y redistribuidos por las corrientes litorales a lo largo de la 

línea costera. Predominan las arenas finas muy bien clasificadas a sotavento de la barrera 

arenosa. El sedimento es mixto-arcilloso en la mayor parte de la laguna, con arenas finas 

cerca de la barrera y sedimentos finos como la arcilla y limo en el área más profunda de 

la Cuenca Septentrional (Carranza-Edwards et al. 1975; Contreras 1993). Posee una 

variedad de ambientes sedimentarios, tales como: lagunas, esteros, islas de barrera, 

marismas, pantanos, deltas y dunas litorales (Estavillo y Aguayo 1981).  

El clima es seco y semiárido, y en general la evaporación excede a la precipitación 

(Estavillo y Aguayo 1981). Al norte de la laguna se presentan climas de tipo Bs1 hw (w), 

semiárido con régimen pluvial en verano y Bs h' (h)x' semiárido con régimen pluvial 

intermedio. En el centro y sur predomina el tipo Bs1 (h') w, semiárido cálido y muy cálido 

(Rendón-Von-Osten y García-Guzmán 1996). El período de lluvias va de junio a octubre, 

con una precipitación promedio anual que oscila entre 635 y 791 mm, y una temperatura 

promedio de 23°C, llegando a registrarse 38°C durante el verano (Estavillo y Aguayo 

1981). La salinidad es frecuentemente superior a la del océano o mayor de 40‰ (40.5 a 

45.3‰). El oxígeno disuelto va de 4.5 a 6.3 mg/l, y el pH de 8.4 a 9.0. La evaporación 

media anual va de 1475-1876 mm (Contreras 1993).  

La vegetación presente en o adyacente al área de estudio se ha dividido en varios tipos: 

tulares y carrizales (Typha spp. y Cyperus sp.); dunas costeras (Distichlis spicata, 

Chamaecrista chamaecristoides, Prosopis reptans); pastos marinos (Halodule wrightii, 

Syringodium filiforme, Halophila engelmanni, Thalasia testudinum y Ruppia maritima); 

vegetación halófita (Suaeda spp., Salicornia spp., Spartina spp., Borrichia frutescens); 

manglar (Avicenia germinans, Rizophora mangle, Conocarpus erectus y Laguncularia 

racemosa), todas en categoría de amenazada de acuerdo a la NOM-059-SEMARNAT-

2010; selva baja subperennifolia (Ebenopsis ebano, Ehretia anacua, Cordia boissieri, 

Tecoma stans); selva baja subcaducifolia (Acacia constricta, Celtis laevigata, Leucaena 

leucocephala); selva baja espinosa o bosque espinoso (Ebenopsis ebano, Bromelia 
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pinguin); matorral espinoso tamaulipeco (Celtis pallida, Leucophyllum frutescens, Acacia 

farnesiana); matorral espinoso (Opuntia spp., Yucca filifera); y pastizal natural 

(Eragrostis secundiflora, Bouteloua sp., Aristida sp.) de acuerdo a la clasificación de 

Faustino Miranda y Efraim Hernández Xolocotzi (Sociedad Botánica de México, 1963; 

en: SEMARNAT 2015).  

La fauna reportada para el área de Laguna Madre y Delta del Río Bravo está representada 

por varios grupos. En cuanto a los mamíferos destaca la familia de los félidos con seis 

especies (Panthera onca, Leopardus pardalis, L. wiedii, Puma yagouaroundi, P. concolor 

y Lynx rufus), de las cuales las 3 primeras están en peligro de extinción y el jaguarundi 

está en la categoría de amenazada por la NOM-059-SEMARNAT-2010. También pueden 

encontrarse cérvidos como el venado cola blanca (Odocoielus virginianus texanus y O. 

virginianus veraecrucis), que son especies de importancia cinegética (SEMARNAT 

2015). 

Por su diversidad y abundancia, las aves es el grupo más importante de vertebrados en la 

Laguna Madre, habiendo reportado 219 especies. La zona de la laguna es de gran 

importancia para las aves acuáticas migratorias, especialmente los anseriformes (Aythya 

americana, Anas acuta, Anser albifrons, Branta canadensis), pero también provee de 

hábitat para una gran variedad de aves marinas (Larus spp., Pelecanus spp.), playeras 

(Charadris melodus, Calidris alba, Arenaria interpres) e invernantes (Egretta rufescens) 

(Carrera 2004). 

Las especies relevantes de reptiles son la tortuga del desierto (Gopherus berlandieri), 

tortuga concha blanda (Apalone spinifera); también destacan las tortugas marinas como 

la tortuga lora (Lepidochelys kempii), tortuga caguama (Caretta caretta) y la tortuga verde 

del Atlántico (Chelonia mydas). En cuanto anfibios se reportan la rana toro (Lithobates 

catesbeianus), sapo excavador mexicano (Rhinophrynus dorsalis), sapo de la costa del 

Golfo (Bufo valliceps), la salamandra menor (Siren intermedia), entre otros 

(SEMARNAT, 2015).  

Los peces de Laguna Madre pueden ser tanto de afinidad marina, estuarina o 

dulceacuícolas, y algunas especies representan un recurso de explotación pesquera 

importante como la lisa (Mugil cephalus), la curvina (Sciaenops ocellatus), la trucha de 

mar (Cynoscion nebulosus) o el lenguado (Paralichthys lethostigma); además destacan 
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los peces Notropis aguirrepequenoi y N. jemezanus por estar incluidas dentro de la norma 

de protección (Leija et al. 2000a; SEMARNAT 2015). 

La fauna de invertebrados es muy variada, compuesta por equinodermos como Arbacia 

punctulata, Astropecten duplicatus, Clypeaster ravenelii, Encope aberrans, Isostichopus 

badionotus, Ophiothrix angulata, etc.; crustáceos (Panopeus herbstii, Farfantepenaeus 

aztecus, Callinectes sapidus, Clibanarius vittatus); moluscos (Crassostrea virginica, 

Isognomun alatus); anélidos (Nereis occidentalis, Eunice antennata); cnidarios 

(Tubularia sp., Actinaria sp., Diploria strigosa), entre otros (Leija et al. 2000b; 

SEMARNAT 2015).  
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METODOLOGÍA GENERAL 

Sitios de Muestreo 

Las áreas de colecta tienen en común la presencia de pastos marinos por ser el hábitat más 

importante para los camarones bentonicos y demersales. Se seleccionaron con base en la 

diferente influencia de las condiciones ambientales, antrópicas y por su actividad pesquera 

(Figura 1):  

Las colectas se llevaron a cabo en una zona cubierta por bancos de ostión de Crassostrea 

virginica, en pequeñas terrazas estuarinas del área profunda de la laguna y en un brazo 

lagunar conocido como “Bahía de Catán”. 

 

 “Ostión” (OT). Zona cubierta por bancos de ostión Crasssotrea virginica, 

situada en el sotavento de la isla de barrera y de mayor influencia marina. 

24°28’55”N y  97°41’24”W. 

 “Zona Profunda” (ZP). Terraza estuarina aledaña a un canal profundo de la 

laguna y con influencia de tránsito de pescadores. 24°29’05”N y 97°41’55”W. 

 “Bahía de Catán” (BC). Área somera ubicada en la Laguna de Catán, con 

mayor influencia continental y agropecuaria. 24°29’17”N y 97°46’03”W. 

 

Colectas Científicas 

Se realizaron tres colectas científicas: una llevada a cabo del 6 al 9 de marzo de 2014 

(temporada de secas), otra del 3 al 6 de agosto del mismo año (temporada de lluvias) y 

otra más del 16 al 18 de febrero de 2017 (temporada de nortes).   

Cada punto de muestreo fue obtenido mediante el sistema de posicionamiento global (GPS 

por sus siglas en inglés), haciendo uso de un equipo marca Garmin eTrex Venture HC. 

Igualmente, se colectaron el material biológico y sedimentológico y se midieron los 

parámetros fisicoquímicos del agua. La temperatura y el pH se obtuvieron mediante un 

potenciómetro/termómetro digital Combo Waterproof HANNA HI 98130; el oxígeno 

disuelto fue medido con un oxímetro HANNA modelo HI 9146; en tanto que la salinidad 

fue tomada usando un Refractómetro Portable Vista modelo A366ATC.    
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Figura 1. Mapa del área de colecta de muestras para el presente estudio.  
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Recolecta de Sedimentos 

En los tres sitios de muestreo, se utilizó un nucleador construido con PVC obteniéndose 

aproximadamente 3kg de sedimento superficial (5-15 cm de profundidad), los cuales 

fueron colocados en bolsas de polietileno previamente etiquetadas, guardados en hielo 

durante su transporte y almacenados en un congelador.  

Recolecta de Material Biológico 

La metodología utilizada fue atendida con base en el tipo de organismo. Para los 

camarones Farfantepenaeus aztecus y F. duorarum, se llevaron a cabo muestreos de la 

fase juvenil mediante el método que tradicionalmente se emplea para la captura de 

camarón en los ecosistemas estuarinos del noroeste del Golfo de México: "La Charanga", 

también llamada "Red o Bolsa de corriente" (Leija-Tristán, 2005).  

Los crustáceos utilizados para el análisis de la comunidad se colectaron con un tamiz de 

50 cm de anchura, utilizando como área de muestreo un transecto cuadrante. El material 

biológico se obtuvo tamizando una muestra superficial equivalente a 1.5 m2, integrada por 

pasto marino y sedimento, repitiendo el mismo procedimiento cada 5 m a lo largo de dos 

transectos, cada uno de 20 m lineales (Figura 2). Paralelamente, se obtuvo el material para 

el análisis de indicadores bioquímicos de cotaminación, separando 10 individios del 

carideo Tozeuma carolinense por localidad. Cada uno fue disectado in situ haciendo uso 

de tijeras de disección para cortar el cefalotórax, región donde encuentra alojado el 

hepatopáncreas, y después almacenarlos individualmente en criotubos que se preservaron 

en hielo para luego ser transportados en nitrógeno líquido; ya en el laboratorio, se 

depositaron en un ultracongelador a -70ºC hasta su procesamiento. 
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Figura 2. Método de transecto cuadrante seguido en el presente estudio.  

En este mismo cuadrante, se seleccionaron aleatoriamente 5 puntos para la obtención del 

material de vegetación acuática sumergida (pastos marinos) modificando el método 

descrito por Gutiérrez-Aguirre et al. (2000), utilizando un cuadrante de 1m2, obteniendo 

el total de material en el mismo,  luego se almacenó en bolsas sellables y fue transportado  

en congelación hasta su análisis en laboratorio.  
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CAPÍTULO I. CARACTERÍSTICAS DE LOS SEDIMENTOS 

RESUMEN 

Los sedimentos determinan la salud de los ecosistemas costeros por acumular sustancias 

naturales y xenobióticas, representando una posible fuente de contaminación y estrés al 

ambiente y biodiversidad acuática, dependiendo de ciertos atributos fisicoquímicos como 

el contenido de materia orgánica y la granulometría. La Laguna Madre es un ecosistema 

influenciado por el arrastre de contaminantes agrícolas y domésticos que pueden 

disolverse en el agua, adherirse a los sólidos suspendidos o que se precipitan para 

acumularse en el sedimento y potencialmente ejercer efectos dañinos sobre el bentos. Se 

determinó el contenido de metales pesados e hidrocarburos aromáticos policíclicos 

(HAP), así como la fisicoquímica del sedimento de tres sitios durante dos temporadas en 

el área de Boca de Catán, zona meridional de Laguna Madre de Tamaulipas; se evaluaron 

la calidad y grado de contaminación del sedimento calculando el índice de 

geoacumulación (Igeo) y el factor de enriquecimiento (FE). No se cuantificaron HAP por 

ubicarse debajo del límite de detección de la prueba utilizada; por otro lado, el Pb y Zn 

superaron los límites permitidos por la NOM-001-SEMARNAT-1996, más no los de 

normas internacionales ni los de daño a la fauna bentónica. El Igeo señaló que el 

sedimento no está contaminado por ningún metal, mientras que el grado de 

enriquecimiento fue menor–moderadamente severo por acción del Zn que obtuvo el 

mayor FE para todos los sitios y épocas. El contenido de metales pudo deberse a la textura 

del sedimento o por la presencia de praderas de pastos marinos que capturan y asientan 

estos elementos. Asimismo, es probable la existencia de una fuente de Zn hacia el sistema 

por uso de plaguicidas o fertilizantes en la agricultura, siendo sedimentado y acumulado 

por efecto de la granulometría y presencia de vegetación acuática sumergida en los sitios 

con mayor presencia de este metal.  
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INTRODUCCIÓN 

Dentro del manejo y evaluación de la calidad global de los ambientes estuarinos, los 

sedimentos juegan un rol importante por acumular sustancias provenientes de los 

escurrimientos continentales, que pueden consistir en químicos tóxicos (Caeiro et al. 

2009), nutrientes, materia orgánica y otros elementos (Calva et al. 2009). Por otro lado, 

pueden actuar como trampas de varios contaminantes que se depositan en la columna de 

agua al unirse a ellas y después asentarse en el fondo para permanecer inocuos (Calva et. 

al. 2009). No obstante, son capaces de convertirse en fuentes de contaminación bajo 

ciertas circunstancias, como las obras de dragado o periodos de inundación que causan 

removilización de partículas (Wölz et al. 2009), o el constante aporte de xenobióticos que 

propicia que la contaminación química alcance un umbral de daño sobre la biota acuática 

(Burton 2002), principalmente a los organismos bentónicos. 

Las características fisicoquímicas del sedimento condicionan su comportamiento y 

potencial contaminante. La granulometría y el contenido de materia orgánica (MO) se 

relacionan con la adsorción de contaminantes orgánicos hidrofóbicos y metales (Calva et 

al. 2009), así como también hidrocarburos (Gold-Bouchot et al. 1997). O si es un suelo 

rico en humus o arcillas adsorberá mayor cantidad de plaguicidas que los suelos arenosos 

de textura más gruesa (Albert et al. 1996; Albert y Benítez 1996).  

Los ambientes estuarinos son altamente dinámicos y muy sensibles de ser afectados por 

las descargas antrópicas, ya que tienden a actuar como trampas de sedimentos finos 

asociados con los contaminantes (Rosales-Hoz et al. 2003). La Laguna Madre es un 

sistema cuyos sedimentos pueden variar de arena fina muy bien clasificada, sedimentos 

mixtos limo-arcillosos, o sedimentos finos, arcillas y limos muy mal clasificados (Yáñez 

y Schlaepfer 1968), lo que la hace propensa a acumular contaminantes por acción de la 

granulometría. Las fuentes principales de sedimento de esta cuenca lagunar son los deltas 

del Río Bravo (Yáñez y Schlaepfer 1968) y San Fernando, y por ubicarse en la zona 

costera recibe los escurrimientos provenientes de más de un millón de hectáreas 

distribuidas en cinco distritos agrícolas aledaños (Bello-Pineda et al. 2009). Como 

consecuencia, es suceptible a captar los residuos de fertilizantes y plaguicidas utilizados 

por los agricultores, lo que es extremadamente nocivo para las especies silvestres debido 

a su alta toxicidad, aunado a los impactos adicionales asociados a esta actividad como el 
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desmonte, erosión, fragmentación de los hábitat y pérdidas en la biodiversidad de especies 

de flora y fauna. Tomando en cuenta los 210 km de costa sobre los que se extiende la 

laguna (Estavillo y Aguayo, 1981), el sistema supone una importante y amplia cuenca de 

captación y filtrado de todos los nutrientes, materia orgánica y xenobióticos acarreados 

junto con los sedimentos desde el ambiente terrestre. Por lo tanto, un componente 

fundamental en la evaluación de la salud de un ecosistema costero como Laguna Madre, 

es la determinación de la calidad de sus sedimentos.  

Precisar la calidad de los sedimentos es complejo dado que se necesitan diferentes líneas 

de evidencia que faciliten definir si están o no contaminados, así como la magnitud de 

dicha contaminación. La utilización de guías de calidad del sedimento, las cuales 

establecen límites de concentración de “x” contaminante, proporcionan una aproximación. 

Sin embargo, se requieren de pruebas adicionales que apoyen el enfoque de las guías de 

calidad, dada la existencia de múltiples variables que pueden derivar en una interpretación 

errónea de los resultados obtenidos. Es por ello que, adicionalmente, se recomienda tomar 

en cuenta factores como la química de los sedimentos, su toxicidad, la estructura de la 

comunidad béntica, así como el uso de índices que midan su grado de contaminación por 

efecto de tóxicos como metales pesados o hidrocarburos, para luego integrar estas 

metodologías en un sistema de análisis multivariado que facilite la interpretación.  

El papel primordial de los sedimentos en los ambientes costeros, así como la escasa 

investigación con respecto a su calidad y grado de contaminación en Laguna Madre de 

Tamaulipas, enfatizan la importancia en la elaboración de estudios de esta naturaleza. Con 

ello, se dispondrá de información que apoye o fundamente posibles análisis que abarquen 

aspectos de toxicología del sedimento o el agua, cambios asociados en los patrones de 

riqueza y abundancia de los organismos bentónicos, la influencia del sedimento sobre las 

comunidades de pastos marinos o la capacidad de éstos para capturar contaminantes, 

identificación de posibles fuentes de disturbio, así como la elaboración de prácticas 

dirigidas al diagnóstico integral del ecosistema o el establecimiento de puntos estratégicos 

de conservación para la biodiversidad.  
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MATERIAL Y MÉTODOS 

Características fisicoquímicas 

Para la realización de los análisis físico-químicos en sedimento, las muestras fueron 

preparadas para su utilización siguiendo una adaptación al método AS-01 descrito en la 

NOM-021-RECNAT-2000 que establece las especificaciones de fertilidad, salinidad y 

clasificación de suelos, estudio, muestreo y análisis. La metodología a seguir fue la 

siguiente: a) secado, b) molienda y tamizado, c) homogenizado y almacenamiento. 

Posterior a esta preparación previa de las muestras sedimentarias, se procedió a elborar 

los análisis de pH, materia orgánica, textura y sales solubles totales.  

Determinación de pH medido en agua. 

Para realizar esta determinación se siguió una modificación del método AS-02 descrito en 

la NOM-021-RECNAT-2000 que establece las especificaciones de fertilidad, salinidad y 

clasificación de suelos, estudio, muestreo y análisis.  

El método se realizó mediante una relación suelo:agua de 1:2 (volumen:volumen). Se 

pesaron 10 g de suelo en un frasco de vidrio de boca ancha y se adicionaron 20 ml de agua 

destilada al mismo. Con una varilla de vidrio, se procedió a agitar manualmente la mezcla 

suelo:agua a intervalos de 5 minutos durante media hora, para después dejarla reposar por 

15 minutos. Se calibró el potenciómetro con una solución amortiguadora de pH 7.0, 

comprobando el ajuste con otra solución amortiguadora a pH 4.0. Calibrado el electrodo 

y pasado el tiempo de reposo de la mezcla suelo:agua, esta se agitó nuevamente para 

introducir el electrodo y realizar la lectura de pH.  

Determinación de la concentración de la materia orgánica mediante el método de 

Walkley-Black.  

Este procedimiento fue realizado con base en una modificación del método AS-07 descrito 

en la NOM-021-RECNAT-2000 y al descrito por Rodríguez-Fuentes (2011).  que 

establece las especificaciones de fertilidad, salinidad y clasificación de suelos, estudio, 

muestreo y análisis. 

Este método se basa en la oxidación del carbono orgánico del suelo por medio de una 

solución de dicromato de potasio y el calor de reacción que se genera al mezclarla con 

ácido sulfúrico concentrado. Después de un cierto tiempo de espera la mezcla se diluye, 
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se adiciona ácido fosfórico para evitar interferencias de Fe3+ y el dicromato de potasio 

residual es valorado con sulfato ferroso.  

Se molió el suelo para que pasara por un tamiz de 0.5 mm (35 mesh), evitando el uso de 

morteros de fierro o acero; se transfirió una muestra de 1.0 g a un matraz de Erlenmeyer 

de boca ancha de 250 ml; se agregaron 5 ml de dicromato de potasio (K2Cr2O7) 1 N y 

agitó para suspender el suelo dentro de la solución; posteriormente se añadieron 10 ml de 

ácido sulfúrico (H2SO4) concentrado, e igualmente se agitó la mezcla hasta homogenizar; 

se dejó reposar la solución por 30 minutos para después agregar 500 ml de agua destilada, 

5 ml de ácido ortofosfórico y cinco gotas del indicador de sulfato de bario de difenilamina 

hasta que la mezcla tomara un color café.  

Después, se realizó una titulación con sulfato ferroso heptahidratado 0.5 N (FeSO4•7H2O 

0.5 N). La solución se comenzó a agitar y con una bureta se añadió lentamente el sulfato 

hasta que la mezcla tome un color violeta o azul oscuro, lo que indica la proximidad del 

punto final. En este momento se disminuye la velocidad de goteo hasta que la mezcla se 

torne verde claro. Se anotaron los mililitros de sulfato gastados en la titulación con los 

cuales se llevaron a cabo los cálculos del contenido de materia orgánica.  

La MO se reportó en porcentaje de MO. Cabe mencionar que el uso de este método detecta 

entre un 70 y 84% del carbón orgánico total, por lo que al momento de los cálculos es 

necesario introducir un factor de corrección, el cual puede variar dependiendo de cada tipo 

de suelo. No obstante, el factor de corrección utilizado fue de 1.33, ya que se considera 

que la reacción tiene 75% de eficiencia como oxidante, por tanto:  

100/75= 1.33 

Los resultados se calculan de acuerdo con la fórmula siguiente:  

 

%"# = (meq	K2Cr2O7	 − 	meq	FeSO4•7H2O)	(0.003)	(1.33)	(1.724)peso	de	la	muestra	en	gramos	con	base	en	suelo	secado	al	aire 	G	100 
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Donde:  

v meq K2Cr2O7 = miliequivalentes de K2Cr2O7. 

v meq FeSO4•7H2O = miliequivalentes de FeSO4•7H2O. 

v 0.003 = miliequivalente del carbono (ya que, por cada miliequivalente de 

dicromato reducido se oxida uno de carbono). 

v 1.33 = factor de corrección. 

v 1.724 = 100/58 o factor de Van Benmelen para estimar la MO a partir de carbono 

orgánico, el cual resulta de la suposición de que la MO contiene un 58% de C.  

Los miliequivalentes de los reactivos utilizados se calcularon con la siguiente ecuación: 

meq = (normalidad de la solución) (ml de la solución usada) 

Así, por ejemplo, para calcular los miliequivalentes del dicromato de potasio siguiendo 

este método se hizo lo siguiente:  

meq K2Cr2O7 = (5 N) (1 ml) = 5 

Por otro lado, el miliequivalente de carbono procede de la siguiente ecuación:  

HIJ	K = 	 LIMN	OPóHRSNTúHIVN	WI	XOYITSRO		/1000 

Por lo tanto:  

HIJ	K = 1241000 = 0.003 

Para clasificar el suelo en base a su contenido en materia orgánica se tomaron en cuenta 

los valores de referencia para suelos no volcánicos de la NOM-021-RECNAT-2000 que 

establece las especificaciones de fertilidad, salinidad y clasificación de suelos, estudio, 

muestreo y análisis (Tabla 1). 

Tabla 1. Criterios de clasificación de concentración de Materia Orgánica para suelos no volcánicos (NOM-

021-RECNAT-2000). 

Clasificación Materia orgánica (%) 

Muy bajo <0.5 

Bajo 0.6 - 1.5 

Medio 1.6 – 3.5 

Alto 3.6 – 6.0 

Muy alto >6.0 
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Determinación de la textura de los sedimentos mediante el método de Hidrómetro de 

Bouyocos 

Este procedimiento fue realizado en base a una modificación del método AS-09 descrito 

en la NOM-021-RECNAT-2000 y al descrito por Rodríguez-Fuentes (2011).  

La textura del suelo se define como la proporción relativa de grupos dimensionales de 

partículas. Proporciona una idea general de las propiedades físicas del suelo. Este método 

consiste en la separación de la parte inorgánica del suelo en fracciones de diversos 

tamaños y la determinación de la proporción de estas fracciones.  

El sedimento fue secado al aire, molido y tamizado con malla de 20 mm. En una balanza 

granataria, se pesó un vaso de precipitados de 400 ml y se colocaron 50 g de sedimento. 

Después se agregaron 100 ml de Hexametafosfato de sodio y se mezcló con una varilla de 

vidrio, se adicionaron 30 ml de agua destilada para homogenizar la muestra y luego 

colocarla en el vaso de la batidora; con agua destilada se lavó el vaso de precipitados para 

retirar el sedimento y asegurar que toda la muestra pase al vaso de la batidora. Ya 

contenida toda la muestra en el vaso, se agrega agua destilada hasta unos 5 cm bajo del 

borde de este, se conecta la batidora y se agita por dos minutos.  

Al pasar los dos minutos, se transfirió el contenido del vaso hacia una probeta graduada, 

se agregaron 200 ml de agua destilada y se introdujo el hidrómetro; luego se aforó con 

agua destilada hasta la marca de 1130 ml. Se sacó el hidrómetro y se lavó. Después, se 

procedió a realizar las dos lecturas: una a los 40 segundos y otra a las 2 horas.  

Para la primera lectura se introdujo un agitador de aluminio, agitando por 60 segundos 

asegurando que las partículas del fondo se resuspendan. Al terminar la agitación se 

comenzó a contar 40 segundos; se introdujo el hidrómetro 20 segundos previos al término 

para que se estabilizara y se efectuó la lectura. Para cada lectura del hidrómetro se registró 

también la temperatura de la suspensión, teniendo cuidado de no perturbarla.  

Posteriormente, se dejó la probeta en absoluto reposo por 2 horas, eliminando la variación 

por el efecto de perturbar la sedimentación de las partículas. Transcurrido este tiempo se 

introdujo el hidrómetro para tomar la lectura, así como también la temperatura.  

Para realizar los cálculos de la granulometría, primero se realizó una corrección por efecto 

de la temperatura. La mayoría de los hidrómetros están calibrados para dar una lectura en 

agua destilada a 20º C. Si durante la prueba la temperatura no se mantiene a este nivel, es 
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necesario corregir las lecturas realizadas agregando o restando un valor de corrección si 

la temperatura es mayor o menor de 20º C, respectivamente. Este valor de corrección es 

de 0.36 y se aplica de la siguiente manera:  

Por ejemplo, para una lectura del hidrómetro de 30 g/l y el caso de una temperatura de 

23°C:  

Corrección = (Diferencia de temperatura) (0.36); = (23°C – 20°C) (0.36) = (3) 

(0.36) = 1.08 

Lectura corregida = 30 g/l + 1.08 g/l = 31.08 g/l 

Una temperatura de 16°C 

Corrección = (20°C -16°C) (0.36); = (4) (0.36) = 1.44 

Lectura corregida = 30 g/l – 1.44 g/l = 28.56 g/l 

Después, se hicieron los cálculos para determinar las proporciones texturales:  

Arena (%) = (1er lectura corregida) (2); o bien, = 100 - arcilla + limo 

Arcilla (%) = (2ª lectura corregida) (2) 

Limo (%) = 100 - % de arcilla - % de arena 

El factor 2 se utilizó porque sólo se pesaron 50 g y se desea saber el resultado en 

porcentaje. Finalmente, el sedimento fue clasificado con base en su textura haciendo uso 

del triángulo de texturas de Alexander (1980) (Fig. 3), a través de los siguientes pasos:  

1. Tome el porcentaje de arcilla y trace una línea paralela a la base del triángulo (lado 

de las arenas).  

2. Tome el porcentaje de limo y trace una línea paralela al lado de las arcillas.  

3. El área en la cual se intersectan las dos líneas es la textura del sedimento. Como 

prueba, tome el porcentaje de arena y trace una línea paralela al lado derecho del t 

riángulo. Si las tres líneas se intersectan en el mismo lugar, el nombre textural se 

determinó correctamente.  
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Figura 3. Triángulo de nomenclatura textural. Tomado de Torres-Cerón (2012).  

Medición de la conductividad eléctrica (CE) y la concentración de sales solubles 

mediante el Método de Extracto de Saturación. 

Para evaluar estos parámetros se realizó una modificación al método AS-18 de la NOM-

021-RECNAT-2000 y al seguido por Rodríguez-Fuentes (2011). El principio de este 

método toma como base la medición de la conductividad eléctrica de un extracto de suelo 

como indicador de la concentración total de constituyentes ionizados.  

Para calibrar el conductímetro, se prepararon 2 soluciones de referencia de KCL al 0.01N 

y CaSO4 • H2O, y una de hexametafosfato de sodio al 0.1% con base a lo señalado por 

Fernández et al. (2006) y Rodríguez-Fuentes (2011) .  

Posteriormente, se pesaron 200 g de suelo secado al aire y se colocaron en un vaso de 

precipitados de 400 ml, agregando agua destilada con una bureta y mezclando con una 

espátula hasta que se alcance la condición de saturación, la cual se advierte cuando la pasta 
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de suelo refleja la luz, la mezcla fluye y tiende a unirse cuando es cortada por una espátula. 

Una vez alcanzado este punto, la pasta se dejó reposar durante la noche. Se anotó el 

volumen de agua añadido. Si la pasta pierde su brillo o se endurece notablemente, se 

agrega más agua y se mezcla de nuevo.  

Ya lista la pasta, se transfirió a un embudo Büchner al cual se le colocó un papel filtro 

Whatman núm. 42 y se adecuó a un matraz Kitasato; este sistema se conectó a una bomba 

de vacío con una manguera plástica; se aplicó el vacío y recogió el filtrado en un frasco. 

Se debe repetir el filtrado con un filtro nuevo si el extracto inicial es turbio. Finalizar el 

proceso cuando comienze a pasar aire a través del filtro. Se añadió una gota de solución 

de hexametafosfato de sodio por cada 25 ml del extracto.  

Se transfiere el filtrado a un vaso de precipitado de 50 ml. Se quita la tapa protectora del 

puente de conductividad y se introduce en el extracto hasta que se cubran las terminales 

(aproximadamente 2 cm). Se enciende el aparato, esperando unos segundos para que se 

estabilice la lectura. Anotar la lectura. 

Para clasificar el sedimento en base a su salinidad, se siguió la escala estipulada en la 

NOM-021-RECNAT-2000 (Tabla 2). 

 

CE mS/cm a 25ºC Categoría del suelo 

< 1.0 Efectos despreciables de la salinidad 

1.1-2.0 Muy ligeramente salino 

2.1-4.0 Moderadamente salino 

4.1-8.0 Suelo salino 

8.1-16.0 Fuertemente salino 

> 16.0 Extremadamente salino 

Tabla 2. Clasificación del suelo en base a su conductividad eléctrica. 
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Contaminantes en sedimentos 

Determinación de metales pesados  

Las muestras de sedimentoordenadas por localidad fueron enviadas al Laboratorio de 

Suelos, Aguas y Tejido Vegetal de la Facultad de Agronomía de la UANL para 

determinar, por triplicado, las concentraciones de Cd, Pb, Cu, Zn y Fe,a través del método 

por Espectroscopía de Absorción Atómica. Dicho método se basa en la absorción de 

radiación electromagnética por las partículas atómicas. Las regiones del espectro que 

proporcionan datos atómicos espectrales son la región ultravioleta, visible y de rayos X. 

Dicha técnica es detallada por Rodríguez-Fuentes (2011) y por la NOM-021- 

SEMARNAT-2000 en el método AS-14.  

Dado que no hay una normatividad en México que regule específicamente el contenido 

de estresores ambientales en sedimentos marinos, los resultados de contaminantes 

obtenidos se compararon con lo dispuesto en la NOM-001-SEMARNAT-1996, la cual 

establece los límites máximos permisibles de contaminantes en las descargas de aguas 

residuales en aguas y bienes nacionales; específicamente se tomaron los límites 

permisibles en promedio diario de descarga de metales pesados y cianuros en estuarios. 

Adicionalmente, se tomaron los umbrales mínimos de efecto establecidos en las guías de 

calidad de sedimento de la NOAA (National Oceanic and Atmospheric Administration), 

del Florida Department of Environmental Protection (FDEP) (Burton 2002), así como los 

niveles de efecto a la fauna bentónica estipulados por Long et al. (1995) para efectos 

comparativos. 

Para obtener una aproximación del grado de contaminación de los sedimentos analizados, 

se utilizaron el índice de geoacumulación y el factor de enriquecimiento. Estas 

herramientas matemáticas se emplean para evaluar el riesgo que implican los metales 

pesados en el suelo (Duarte-Zaragoza 2013). 

Índice de geoacumulación (Igeo) 

Con este índice se determina en qué medida se extienden los metales traza en suelos y 

sedimentos (Duarte-Zaragoza 2013). Se entiende también como una medida cuantitativa 

del grado de contaminación en los sedimentos acuáticos (Förstner et a., 1990). Su cálculo 

se realizó con la siguiente ecuación:  

[\]^ = YN_`[Kb (1.5 × eb)⁄ ] 
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Donde:  

v Cn = es la concentración del elemento analizado en el sedimento. 

v Bn = es la concentración geoquímica de referencia del elemento. 

v 1.5 = factor para incluir las posibles fluctuaciones de los valores basales debidas a 

variaciones litológicas. 

Los valores de referencia (Bn) para los metales analizados fueron establecidos con base 

en las concentraciones reportadas por Warshaw (1975) en Laguna Madre de Texas para 

el área de Corpus Christi. La clasificación de los sedimentos se hizo tomando el resultado 

del índice de geoacumulación para ubicarlo dentro de las siete clases de calidad 

establecidas por Förstner y Müller (1981) (Tabla 3).  

Tabla 3. Clases del índice de geoacumulación y su relación con la calidad del sedimento (tomado de 

Förstner y Müller, 1981). 

Clase de Igeo Valor Igeo Calidad del sedimento 

0 <0-0 No contaminado 

1 0-1 No contaminado/Moderadamente contaminado 

2 1-2 Moderadamente contaminado 

3 2-3 Moderada/fuertemente contaminado 

4 3-4 Fuertemente contaminado 

5 4-5 Fuertemente/extremadamente contaminado 

6 >5 Extremadamente contaminado 

 

Factor de enriquecimiento 

El factor de enriquecimiento (EF) es un estimado de la influencia antropogénica en los 

sedimentos. Para separarla de los factores naturales, es necesario normalizar los datos 

basándose en elementos de referencia resistentes a la meteorización como el Ti o Zr, u 

otros elementos más abundantes de la corteza terrestre como el Al, Si y Fe. El factor de 

enriquecimiento permite evaluar la contribución de las fuentes adicionales de un elemento 

dado con respecto a una fuente de tipo natural (Mello, 2012). Su expresión matemática es 

como sigue:  

hi =	 KT/KVIjeT/eVIj 
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Donde:  

v Cn = es el contenido del elemento analizado en el sedimento 

v Cref = es el valor de referencia del elemento analizado 

v Bn = contenido del elemento de referencia en el sedimento analizado 

v Bref = valor de referencia del elemento de referencia en el sedimento 

El elemento de referencia elegido para la estimación fue el Fe, ya que es usado a menudo 

puesto que los aportes antropogénicos de este elemento son comúnmente pequeños 

comparados con las fuentes naturales (Magesh et al. 2011). Los valores de referencia 

(Cref) de los metales analizados fueron establecidos con base en las concentraciones 

reportadas por Warshaw (1975) en Laguna Madre de Texas para el área de Corpus Christi. 

El valor basal del Fe (Bref) fue tomado de Turkenian y Wedepohl (1961), donde se 

establecen los contenidos promedio mundiales de varios elementos en la corteza terrestre.  

Con el valor resultante se determinó el grado de enriquecimiento fundamentado en el 

criterio de Chen et al. (2012), el cual reconoce siete niveles (Tabla 4). 

Tabla 4. Niveles de enriquecimiento del sedimento, con base en el valor del Factor de Enriquecimiento 

(Chen et al., 2012).  

 

 

 

 

 

 

 

Determinación de hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP’s) 

Los HAP’s representan una parte del gran número de compuestos que conforman el 

petróleo crudo. De entre ellos, 16 han sido establecidos por la EPA como contaminantes 

prioritarios por su toxicidad, ocurrencia, y riesgo a la salud humana y ambiental (ATSDR 

2005). En el presente estudio, se cuantificaron seis de estos 16 compuestos 

hidrocarbonados: beDeteBnzo(a)antraceno, benzo(b)fluoranteno, benzo(k)fluoranteno, 

Valor EF Enriquecimiento 

<1 Ninguno 

<3 Menor 

3-5 Moderado 

5-10 Moderadamente severo 

10-25 Severo 

25-50 Muy severo 

>50 Extremadamente severo 
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benzo(a)pireno, dibenzo(a,h)antraceno, indeno(1,2,3-cd)pireno, por ser considerados 

como probables carcinogénicos humanos (NTP 2005; Bojes y Pope 2007). 

La determinación comprendió los procedimientos estipulados en la norma mexicana 

NMX-AA-146-SCFI-2008 Suelos-Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (HAP) por 

Cromatografía de Gases/Espectrometría de Masas (CG/EM) o Cromatografía de Líquidos 

de alta resolución con Detectores de Fluorescencia y Ultravioleta Visible (UV-VIS). En 

este trabajo se hizo uso de la CG/EM como método de cuantificación e identificación.  

Este método consiste en el acomplamiento de dos técnicas microanalíticas como son la 

cromatografía de gases y la espectrometría de masas, las cuales implican, respectivamente, 

la separación de los componentes individuales de la mezcla (extracto del sedimento), y la 

identificación y cuantificación de los mismos.  

Para el análisis se extrajeron los HAP’s presentes en las muestras mediante la técnica de 

sonicación con disruptor ultrasónico o baño ultrasónico. Estas primero se secaron con 

sulfato de sodio anhidro, para posteriormente someterse a la sonicación en presencia de 

disolventes de extracción. Los extractos se separaron del suelo por centrifugación y 

puestos en un sistema de rotavapor a un volumen final de 10 ml.  

El extracto se inyectó al cromatógrafo, separando los HAP por medio de un programa de 

temperatura dentro de la columna capilar, para ser detectados con el espectrómetro de 

masas acoplado al cromatógrafo de gases.  

La identificación de los analitos de interés se realizó comparando los espectros de masas 

generados por impacto electrónico de las muestras contra los espectros de los materiales 

de referencia que se encuentran en la biblioteca electrónica del instrumento. La 

cuantificación se hizo por el método de estándar interno utilizando factor de respuesta, 

comparando las respuestas de los iones principales determinados en las muestras, contra 

los iones de cada uno de los compuestos en los materiales de referencia a través de una 

curva de calibración de mínimo cinco puntos.  

Los resultados de concentración de HAP’s en sedimento se compararon con lo dispuesto 

en la NOM-138-SEMARNAT/SSA1-2012, límites máximos permisibles de 
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hidrocarburos en suelos y lineamientos para el muestreo en la caracterización y 

especificaciones para la remediación. Específicamente, se tomaron los límites permitidos 

para hidrocarburos en suelo agrícola, forestal, pecuario y de conservación, ya que no 

existen normas mexicanas que especifiquen dichos límites para sedimento marino.  

Adicionalmente, los resultados también se compararon con lo estipulado en las guías de 

calidad del sedimento del Florida Department of Environmental Protection (FDEP) 

(Smith et al. 1996), el New Jersey Department of Environmental Protection Ecological 

Screening Criteria (NJDEP 2009), así como con los niveles de efecto a la fauna bentónica 

establecidos por Long et al. (1995). Para el caso de la FDEP se tomaron en cuenta los 

niveles umbral de efecto (TEL por sus siglas en inglés); en cuanto al NJDEP se 

consideraron dos criterios o niveles: el nivel más bajo de efecto (LEL por sus siglas en 

inglés) y el rango de efecto bajo (ER-L por sus siglas en inglés), que son valores o 

umbrales por debajo de los cuales los efectos rara vez ocurren. 
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RESULTADOS 

Caracterización ambiental de los sitios de muestreo 

En cada sitio de muestreo y temporada de colecta se midieron: pH, temperatura (T), 

oxígeno disuelto (OD) y salinidad (‰) del agua. No se registraron datos de oxígeno 

disuelto en el período de secas (marzo 2014) debido a una falla técnica en el oxímetro al 

momento de la toma de datos (Tabla 5).  

Tabla 5. Valores de los parámetros fisicoquímicos del agua medidos en los sitios y temporadas de estudio 

(S= secas; LL= lluvias; N= nortes). 

 Ostión Zona Profunda Bahía de Catán 

 S LL N S LL N S LL N 

T (ºC) 22.6 35.2 26.5 18.1 36.2 23.8 15.4 34.3 27.5 

‰ 30 32 38 34 31 40 35 35 41 

OD (mg/l) --- 12.94 7.3 --- 12.81 7.48 --- 13.38 7.67 

pH 7.23 8.6 9.04 7.31 8.56 8.96 7.87 8.82 9.4 

 

Análisis de parámetros fisicoquímicos en sedimentos 

Determinación de pH medido en agua 

 Las muestras sedimentológicas colectadas en marzo 2014 y agosto 2014 (secas y lluvias, 

respectivamente), presentaron valores de pH cuya clasificación va de medianamente 

alcalino a fuertemente alcalino, de acuerdo al criterio de la NOM-021-RECNAT-2000 

(Tabla 6).  

Materia orgánica en sedimento 

Los valores de materia orgánica (MO) oscilaron entre el 0.23-2.32 %, niveles 

considerados de muy bajo-medio de acuerdo al criterio de la NOM-021-RECNAT-2001 

(Tabla 7).   
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Tabla 6. Datos de pH en sedimentos colectados en marzo 2014 y agosto 2014, y clasificados según la NOM-

021-RECNAT-2000. 

Localidad Temporada pH Clasificación 

Ostión 
Secas 8.4 Medianamente alcalino 

Lluvias 8.3 Medianamente alcalino 

Zona Profunda 
Secas 8.2 Medianamente alcalino 

Lluvias 8.3 Medianamente alcalino 

Bahía de Catán 
Secas 8.6 Fuertemente alcalino 

Lluvias 8.6 Fuertemente alcalino 

 

Tabla 7. Contenido de materia orgánica en muestras sedimentológicas de los sitios y temporadas evaluadas, 

así como su clasificación según la NOM-021-RECNAT-2000. 

Localidad Temporada MO (%) Clasificación 

Ostión 
Secas 1.72 Medio 

Lluvias 2.32 Medio 

Zona Profunda 
Secas 2.13 Medio 

Lluvias 1.88 Medio 

Bahía de Catán 
Secas 0.24 Muy bajo 

Lluvias 0.23 Muy bajo 

 

Granulometría en sedimentos 

El análisis granulométrico muestra variaciones en los resultados, pero denotan un 

predominio general de las arenas. La clasificación textural se resume en la Tabla 8. 

Asimismo, se delimitaron utilizando el triángulo de Alexander (figura 4). 
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Tabla 8. Porcentajes granulométricos y clasificación textural de las muestras sedimentológicas por sitio y 

temporada de estudio.  

Localidad Temporada 

Texturas (%) Clasificación 

(Alexander, 1980) Arena Limo Arcilla 

Ostión 
Secas 56.76 29.5 13.74 Franco arenoso 

Lluvias 63.76 27 9.24 Franco arenoso 

Zona Profunda 
Secas 34.04 34.36 31.6 Franco arcilloso 

Lluvias 64.76 24 11.24 Franco arenoso 

Bahía de Catán 
Secas 92.76 2.5 4.74 Arenoso 

Lluvias 92.76 2.5 4.74 Arenoso 

 

 

Figura 4. Ubicación textural de los sedimentos analizados mediante el triángulo de Alexander (1980) por 

temporada y sitio de muestreo (naranja=OT; verde=ZP; azul=BC; cuadrado=secas; círculo=lluvias).  
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Conductividad eléctrica y sales solubles en sedimentos 

Las muestras sedimentológicas mostraron ser extremadamente salinas de acuerdo con la 

clasificación establecida en la NOM-021-RECNAT-2000 (Tabla 9).  

Tabla 9. Conductividad eléctrica en los sedimentos evaluados y categoría de salinidad asignada de acuerdo 

a la NOM-021-RECNAT-2000.  

Localidad Temporada 
Conductividad 

(ms/cm a 25ºC) 
Clasificación 

Ostión 
Secas 38.66 Extremadamente salino 

Lluvias 56.58 Extremadamente salino 

Zona Profunda 
Secas 33.8 Extremadamente salino 

Lluvias 49.62 Extremadamente salino 

Bahía de Catán 
Secas 24.18 Extremadamente salino 

Lluvias 34.7 Extremadamente salino 

 

Contaminantes en sedimentos 

Concentración de metales pesados 

Se reportaron los niveles promedio más altos en la “Zona Profunda”, en forma 

descendente en “Ostión” y “Bahía de Catán”. El Fe fue el elemento predominante con 

concentraciones muy elevadas que oscilaron en promedio de 3,150-11,733 mg/kg, seguido 

por el Zn, Cu, Pb y Cd, este último no pudo ser medido por encontrarse por debajo del 

límite de detección. En ambas temporadas, todos los metales presentaron mayores 

concentraciones en la “Zona Profunda”(Tabla 10).  

Por otro lado, las concentraciones de metales se ubicaron a niveles menores que aquellos 

de las guías de calidad de sedimento de la NOAA y del FDEP (Florida Department of 

Environmental Protection), así como también no resultaron estar por encima del nivel de 

efecto a la biota bentónica de Long et al. (1995). Cabe mencionar que para comparar se 

tomaron en cuenta sólo los umbrales de efecto de dichas pautas de calidad, es decir, el 

nivel por debajo del cual los efectos adversos rara vez ocurren (Burton, 2002). Por otro 

lado, en cuanto al criterio de la NOM-001-SEMARNAT-1996, sólo las concentraciones 

de Pb y Zn superaron los niveles establecidos en los tres sitios de muestreo (Tabla 11). 
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Tabla 10. Concentración de metales en sedimentos durante ambas temporadas de colecta (ND= No 

detectado). 

Localidad Metal 

Concentración/temporada (mg/kg) 

Secas Lluvias 

Ostión Cd ND ND 

Pb 3.63 3.58 

Cu 3.45 3.22 

Zn 21.8 19.32 

Fe 10,103 9,131 

Zona Profunda Cd ND ND 

Pb 5 3.83 

Cu 5.13 3.65 

Zn 32.55 23.38 

Fe 13,198 10,268 

Bahía de Catán Cd ND ND 

Pb 1.75 1.4 

Cu 1.95 1.85 

Zn 9.33 8.98 

Fe 3,150 3,150 
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Tabla 11. Concentración de metales en sedimento por temporada y sitio de colecta, comparados con el 

criterio de la NOM-001-SEMARNAT-1996, guías internacionales de calidad de sedimentos y los niveles 

de efecto a la fauna bentónica establecidos por Long et al (1995).  

Localidad 

Concentración (mg/kg) /metal/temporada 

Cd Pb Cu Zn Fe 

S LL S LL S LL S LL S LL 

OT ND ND 3.63 3.58 3.45 3.22 21.8 19.32 10,103 9,131 

ZP ND ND 5 3.83 5.13 3.65 32.55 23.38 13,198 10,268 

BC ND ND 1.75 1.4 1.95 1.85 9.33 8.98 3,150 3,150 

NOM (mg/l) * 0.2 0.4 6 20 NE 

NOAA 

(mg/kg) 
1.2 46.7 34 150 NE 

FDEP 

(mg/kg) 
0.68 30.2 18.7 124 NE 

Long et al. 

(1995)(mg/l) 
1.2 46.7 34 150 NE 

ND= No detectado; NE= No especificado; OT= Ostión; ZP= Zona Profunda; BC= Bahía de Catán; S= 

Secas; LL= Lluvias. 

*Los límites corresponden al promedio diario de descarga del contaminante en aguas estuarinas. 

Índice de Geoacumulación y Factor de Enriquecimiento 

Los valores observados en el Igeo oscilaron entre -2.940 a 0.6322 y en su mayoría fueron 

negativos, sólo el Zn arrojó tres valores por encima de cero: uno en la localidad “Ostión” 

en temporada de secas (marzo), y los otros dos para la localidad “Zona Profunda” en 

ambas temporadas, lo cual se interpreta como un sedimento no 

contaminado/moderadamente contaminado (Förstner y Müller, 1981) (Tabla 12).  
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Tabla 12. Valores del Igeo y calidad del sedimento correspondiente por metal, localidad y temporada (OT= 

Ostión, ZP= Zona Profunda, BC= Bahía de Catán; S= Secas, LL= Lluvias). 

Metal Sitio Temp. Igeo Calidad del sedimento 

Pb 
OT 

S -0.8296 No contaminado 

LL -0.8493 No contaminado 

ZP 
S -0.36 No contaminado 

LL -0.7521 No contaminado 

BC 
S -1.882 No contaminado 

LL -2.204 No contaminado 

Cu 
OT 

S -1.9523 No contaminado 

LL -2.052 No contaminado 

ZP 
S -1.380 No contaminado 

LL -1.8710 No contaminado 

BC 
S -2.77 No contaminado 

LL -2.852 No contaminado 

Zn 
OT 

S 0.042 No contaminado/moderadamente contaminado 

LL -0.1203 No contaminado 

ZP 
S 0.6322 No contaminado/moderadamente contaminado 

LL 0.154 No contaminado/moderadamente contaminado 

BC 
S -1.170 No contaminado 

LL -1.225 No contaminado 

Fe 
OT 

S -2.793 No contaminado 

LL -2.940 No contaminado 

ZP 
S -2.408 No contaminado 

LL -2.771 No contaminado 

BC 
S -4.47 No contaminado 

LL -4.47 No contaminado 
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Los resultados, del factor de enriquecimiento, variaron de 1.79-9.88, valores que van de 

un enriquecimiento menor a moderadamente severo. El Cu fue el metal con el menor grado 

de enriquecimiento, seguido por el Pb y el Zn, el cual arrojó valores mayores a 7, quedando 

dentro de la categoría de enriquecimiento moderadamente severo en los tres sitios y para 

ambas temporadas analizadas (Tabla 13). No se presentan los datos del Cd puesto que sus 

niveles se encontraron por debajo del límite de detección de la prueba de medición, ni de 

Fe por utilizarlo como el elemento de referencia (véase metodología). 

Tabla 13. Valores del factor de enriquecimiento y categoría de enriquecimiento de cada metal evaluado 

por sitio y temporada de colecta.  

Metal Sitio Temporada FE Enriquecimiento 

Pb 
OT 

S 3.90 Moderado 

LL 4.258 Moderado 

ZP 
S 4.10 Moderado 

LL 4.05 Moderado 

BC 
S 6.03 Moderadamente severo 

LL 4.82 Moderado 

Cu 
OT 

S 1.79 Menor 

LL 1.85 Menor 

ZP 
S 2.03 Menor 

LL 1.86 Menor 

BC 
S 3.25 Moderado 

LL 3.08 Moderado 

Zn 

 
OT 

S 7.19 Moderadamente severo 

LL 7.05 Moderadamente severo 

ZP 
S 8.22 Moderadamente severo 

LL 7.59 Moderadamente severo 

BC 
S 9.88 Moderadamente severo 

LL 9.51 Moderadamente severo 
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Concentración de Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (HAP’s) en sedimento 

El análisis del contenido de HAPs en los sedimentos arrojó por localidad y temporada 

valores menores a 0.46 mg/kg de contaminante. Esta concentración representa el límite de 

detección permitido por el instrumento utilizado para la medición, por lo que no fue 

posible establecer con especificidad las concentraciones reales de cada uno de los 

compuestos analizados.  

No obstante, siguiendo la metodología se realizaron las comparaciones entre los resultados 

obtenidos con los lineamientos nacionales (NOM-138-SEMARNAT/SSA1-2012) e 

internacionales (FDEP, 1994; NJDEP, 2009) de calidad del suelo y sedimento, así como 

con los límites de efectos adversos a la fauna bentónica de Long et al. (1995) (Tabla 14).  

Tabla 14. Cuadro comparativo de los niveles de sedimento obtenidos para este estudio, los establecidos por 

normas nacionales y guías de calidad extranjeras, así como niveles de efecto a la biota bentónica (cantidades 

en mg/kg). 

HAP 

Este estudio 

(mg/kg) 

NOM-

138 

FDEP NJDEP Long et 

al. (1995) 

benzo(a)antraceno <0.46 2 0.07481 0.2612 0.261 

benzo(b)fluoranteno <0.46 2 NE NE NE 

benzo(k)fluoranteno <0.46 8 NE 0.2403 NE 

benzo(a)pireno <0.46 2 0.08881 0.4302 0.430 

dibenzo(a,h)antraceno <0.46 2 0.006221 0.0632 0.0634 

indeno(1,2,3-cd)pireno <0.46 2 NE 0.2003 NE 

1= TEL (Threshold Effect Level) o nivel umbral de efecto.  

2= ER-L (Effect Range-Low) o rango de efecto bajo.  

3= LEL (Lowest Effects Level) o nivel más bajo de efecto.  
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DISCUSIÓN 

Caracterización ambiental de los sitios de muestreo 

Los valores hidrológicos registrados en el presente estudio presentaron poca variación 

espacio-temporal y con respecto a lo reportado en otros estudios cercanos a los sitios de 

colecta o en el sistema Laguna Madre en general (Tunnel y Judd 2001; Contreras y 

Castañeda 2004; Leija-Tristán 2005; de León-Ibarra 2009; Robles-Guerrero 2011; Torres-

Cerón 2012).  

Las mayores temperaturas registradas en agosto coinciden con la temporada de verano en 

el hemisferio norte (junio–agosto). No obstante, a pesar de considerarse como estación 

lluviosa, se observó una notable disminución en la profundidad de los sitios de muestreo, 

principalmente en “Ostión” (OT) y “Zona profunda” (ZP), lo cual pudo deberse a la acción 

aislada o combinada de la hidrodinámica lagunar (mareas, corrientes locales), el aumento 

de temperatura (evaporación) o la ausencia de precipitación comentada por los pescadores 

locales (aproximadamente 3 semanas). Aunque normalmente en Texas los mayores 

registros de precipitación ocurren en mayo-junio y agosto-octubre (Tunnel y Judd 2001), 

las lluvias en la región de Laguna Madre son variables en función de meses, años o incluso 

décadas (Norwine et al. 1977; Tunnel y Judd 2001) y, aunado a su mayor tasa de 

evaporación, hacen que este fenómeno deba ser caracterizado como irregular e 

impredecible (Tunnel y Judd 2001). De hecho, Laguna Madre ha sido clasificada como 

un área de “clima problema” (Trewartha 1961, 1968) ya que se localiza entre dos áreas de 

mayor cantidad de precipitación (costa este de Texas y costa norte de Veracruz), lo que 

contrasta con el carácter semiárido o subhúmedo del área de estudio.  

La salinidad mostró una ligera alza estacional: secas < lluvias < nortes (Tabla 5) y con un 

rango total ubicado dentro de la mediana (41.2 ppm) reportada por Contreras y Castañeda 

(2004) para la cuenca, lo cual refleja la tendencia natural de la laguna a la hipersalinidad. 

El comportamiento temporal de la salinidad no pareció responder a los cambios de 

temperatura, ya que típicamente ambos parámetros muestran relación directa, más no se 

realizó ningún análisis que correlacione ambas mediciones. Además, otros factores como 

la evaporación, pluviometría y fluviometría condicionan las variaciones de salinidad en 

una laguna costera.  
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Las características del sistema Laguna Madre están determinadas por su escasa 

profundidad, el fuerte predominio de la evaporación, aportaciones mínimas de agua de los 

ríos a la laguna y una comunicación limitada con el mar abierto, lo que también condiciona 

el carácter hipersalino de la cuenca (Leija-Tristán 2005; Yañez-Arancibia et al. 2004). 

Farreras (2004) menciona que en los estuarios negativos (como Laguna Madre) la 

evaporación es la única fuente de variaciones de agua dulce que inducen fluctuaciones de 

la salinidad y que depende de 3 agentes: 1) velocidad del viento, 2) humedad relativa del 

aire y 3) diferencia entre la temperatura de la superficie del agua y el aire circundante.  

Por lo anterior, es probable que las mayores salinidades en febrero hayan respondido a un 

efecto combinado entre evaporación y precipitación, donde la evaporación generada por 

los vientos dominantes del norte y un menor aporte pluvial en invierno aumentaron los 

registros de salinidad, mientras que disminuyó durante agosto dada la mayor contribución 

de agua dulce.  

Los valores de oxígeno disuelto (OD) fluctuaron de 7.3-13.38, los cuales se ubican en el 

rango de valores que abarca este sistema y otras lagunas costeras a lo largo del litoral del 

Golfo de México (Contreras y Castañeda 2004), inclusive quedando por encima en su 

límite superior. Este parámetro fue atípicamente mayor en agosto y menor en febrero, ya 

que la concentración de oxígeno varía inversamente con la temperatura suponiendo un 

estado de equilibrio dentro de un cuerpo de agua en contacto con la atmósfera (Rose y 

Crumpton 1996). No obstante, la producción, consumo y difusión del OD también varían 

por la salinidad, radiación solar y la acción del viento, así como por procesos bioquímicos 

como la fotosíntesis, respiración y consumo debido a la descomposición de la materia 

orgánica (MO) en la columna de agua o los sedimentos (Hull et al. 2008), en especial 

cuando ocurren procesos de re-suspensión y aumento de turbidez derivados de la acción 

del viento, los cuales son comunes en temporada de nortes. Reyes y Merino (1991) 

reportaron un flujo neto de OD muy bajo durante febrero para dos sistemas costeros 

aledaños a la ciudad de Cancún, y lo atribuyeron a la acción de fuertes vientos que 

aumentaron la MO en suspensión, así como la turbidez en la columna de agua, lo que 

respectivamente aumenta el consumo de oxígeno y limita su producción, particularmente 

en zonas profundas. Lo anterior manifiesta que la dinámica del OD observada en este 

estudio pudo obedecer a varios factores, dentro de los cuales destaca la posible influencia 
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de los vientos estacionales o “nortes”, ya que los valores no parecieron estar en función 

sólo de la temperatura. 

El pH del agua fue mayor hacia temporada invernal: secas < lluvias < nortes, 

probablemente en función del comportamiento temporal de la salinidad, haciéndola más 

alcalina. Los valores fluctuaron de 7.23-9.4 y fueron similares a lo reportado por Leija-

Tristán (2005), de León-Ibarra (2009), Robles-Guerrero (2011) y Torres-Cerón (2012) 

para la misma área de estudio, así como también quedaron dentro del rango reportado por 

Contreras y Castañeda (2004) para todo el sistema Laguna Madre e inclusive para otras 

lagunas costeras y estuarios del Golfo de México, desde Veracruz hasta Yucatán. El 

incremento observado hacia la temporada invernal también fue reportado por Robles-

Guerrero (2011), contrario a lo observado por Leija-Tristán (2005) y de León-Ibarra 

(2009), mientras que Torres-Cerón (2012) reportó máximos de pH durante abril (estiaje), 

pero con valores para diciembre de 8.01-8.47, los cuales son cercanos a los aquí reportados 

(8.96-9.4). El incremento de pH en invierno ha sido atribuido a la degradación de la 

materia orgánica (MO) o por la remoción del sedimento debida a la corriente, las cuales 

causaron remineralización y mayor alcalinidad en Laguna de Tampamachoco, Veracruz 

(López-Ortega et al. 2012). Esto pudiera explicar los resultados obtenidos asumiendo el 

aumento de la cobertura vegetal en febrero (mayor disponibilidad de MO), y la influencia 

de los vientos que removieron el sedimento, aumentaron la turbidez y la MO en 

suspensión, para finalmente favorecer los procesos de remineralización y la alcalinidad. 

Sin embargo, las lagunas costeras y estuarios del Golfo de México muestran valores 

similares de pH y de otros factores hidrológicos (Contreras y Castañeda 2004), además de 

que este tipo de ecosistemas son ambientes que regulan sus variables a menos que existan 

presiones antropogénicas que las afecten (López-Ortega et al. 2012) (lo cual no ha sido 

analizado sistemáticamente en el área), por lo que las fluctuaciones observadas del 

potencial de hidrógeno muy probablemente se debieron a la hidrodinámica y meteorología 

estacionales del ecosistema. 

Fisicoquímica de los sedimentos  

El análisis de la fisicoquímica de los sedimentos arrojó niveles de pH moderadamente 

alcalinos y fuertemente alcalinos, probablemente por la influencia de las elevadas 

salinidades en la columna de agua, ya que en los suelos alcalinos la salinidad y el pH 
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suelen ser colineales (Zhao et al. 2018). Los valores obtenidos son comparables con lo 

reportado por Torres-Cerón (2012) para la misma zona de estudio, con medidas de pH de 

8.6 para la mayoría de sus muestras. Por otro lado, los resultados son mayores que el pH 

de sedimentos de Laguna de Tampamachoco, Veracruz (7.35-7.52) (López-Jiménez et al. 

2012) y los de Bahía de Chetumal (6.5-7.7) (De Jesús-Navarrete et al. 2000), lo que, 

respectivamente, fue atribuido a los factores regionales que modelan el ecosistema y a una 

posible influencia de la actividad fotosintética del microfitobentos. Saravanakumar et al. 

(2008) reporta pH alcalino (8.5) durante verano (mayo) para sedimentos de manglares en 

India, remarcando posibles cambios en las condiciones redox del sedimento y agua. Por 

lo anterior, es más probable que los valores de pH encontrados estén en función de las 

condiciones locales que configuran el ecosistema, ya que los gradientes pronunciados de 

pH cercanos a la interfase agua-sedimento se deben típicamente a intensas reacciones 

biogeoquímicas y de disolución-precipitación en los depósitos sedimentarios (Zhu et al. 

2006), lo cual no fue evaluado.  

En lo que respecta a la materia orgánica (MO), el rango de resultados (0.23–2.32%) estuvo 

dentro, e incluso por debajo, del reportado por Escobar-Briones et al. (1999) (0.9–1.7%) 

en sedimentos marinos superficiales frente a las costas de Tamaulipas; por otro lado, 

quedaron entre los valores reportados por Leija-Tristán (2005) y de León-Ibarra (2009) 

para la misma zona de colecta (0.14–1.97% de MO), mientras que englobaron aquellos 

descritos por Torres-Cerón (2012) (0.62–1.25%) igualmente para la misma área, pero sin 

mencionar algún agente causal. Rendón-von Osten et al. (2005) obtuvieron MO en 

sedimentos de la zona costera de Tabasco y Campeche en un rango de 0.3–2.3%, 

mencionando que su distribución fue más alta en la desembocadura de los ríos y apuntando 

que estos sistemas son la principal fuente de MO hacia el Golfo de México. 

Adicionalmente, también mencionan que Rendón-von Osten et al. (2000) reportaron 

máximos de MO de 1.71% en la laguna de Términos, mientras que Botello et al. (2000) 

obtuvieron un máximo de 10.2% en la laguna costera Chantuto-Panzacola de Chiapas, 

adjudicando este diferencial al periodo de muestreo, a la circulación del agua y al tipo de 

sedimento.  

Son escasos los estudios que analicen las fuentes y el contenido de MO en los sedimentos 

del área estudiada en Laguna Madre. Calva et al. (2006) compararon los resultados de su 
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análisis de carbono orgánico (CO) en sedimentos de un sistema lagunar en Chiapas con 

un compendio de valores de CO para varias lagunas costeras del litoral del Golfo 

mexicano, los cuales se asemejan a los obtenidos en este trabajo. Los resultados de Calva 

et al. (2006) acusan promedios mayores de CO en sitios con mayor influencia de descargas 

fluviales y con presencia de fitoplancton, mientras que los promedios bajos los registraron 

en zonas aledañas a la boca que conecta con el medio marino y con sedimentos 

predominantemente arenosos. En cuanto a las posibles fuentes de CO destacaron la gran 

abundancia de vegetación lagunar, la influencia pluvial y las descargas fluviales.  

Laguna Madre tiene poco o nulo aporte fluvial y un escaso intercambio de sus aguas con 

el medio océanico (Leija-Tristán 2005; Yañez-Arancibia et al. 2004), haciendo poco 

probable que los aportes de MO arriben al sistema por la vía hidrológica y acentuando la 

posibilidad de que lo hagan a través de fuentes autóctonas, como la producción primaria 

del ecosistema, el material de origen terrestre (Algarsamy 1991), o la presencia de 

vegetación acuática sumergida, que ha sido considerada como un factor principal en la 

variación de CO de estos sistemas lagunares costeros (Pollard y Kogure 1993; Pusceddu 

et al. 1999). Los sitios donde se obtuvieron las muestras sedimentológicas consistían en 

praderas de pastos marinos, observando el máximo de MO en el sitio más cercano a Boca 

de Catán (OT) durante lluvias, pudiendo deberse a la materia vegetal viva y muerta, o a 

las características granulométricas del sedimento analizado (menos arenoso). El tamaño 

de grano en los sedimentos influye en la cantidad de materiales orgánicos que contienen 

(Valette 1993), como queda atestiguado en los mínimos de MO obtenidos en el presente 

estudio en BC, que a su vez arrojó los máximos porcentajes de arena (92.76%), así como 

también en el aumento de los valores de MO para el resto de los sitios, ya que la 

granulometría fue menos arenosa y las fracciones finas (limos y arcillas) tienen mayor 

capacidad absorbente en función del incremento del área superficial que poseen (Padmalal 

y Seralathan 1995) (Tabla 7, 8).  

Los sedimentos analizados en este trabajo se ubicaron, en general, hacia valores texturales 

predominantemente arenosos, salvo un tipo franco-arcilloso analizado en la Zona 

Profunda durante temporada de secas (marzo) (Tabla 8). Las lagunas costeras exhiben 

típicamente una mayor proporción de arenas cerca de la influencia de la boca del sistema, 

mientras que los sedimentos finos se ubican en áreas alejadas de la influencia marina y 
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con escasa circulación (Calva et al. 2006). Entre los ambientes sedimentarios de Laguna 

Madre se encuentran el de Barras Internas, en la zona de post-barrera, la cual forma un 

complejo sedimentario conformado a su vez por sedimentos arenosos que se mezclan con 

los arcillo-limosos procedentes del interior de la laguna; asimismo, se categorizan como 

ambientes dominados por las corrientes internas de la laguna y el oleaje generado por el 

viento (Estavillo y Aguayo 1981); los sitios OT y ZP en el presente estudio se ubican en 

esta zona, lo que explica que los sedimentos sean predominantemente arenosos pero con 

fracciones finas. Adicionalmente, esta zona está relativamente protegida por bancos de 

arena que disminuyen la acción de la corriente y compuesta por sustratos cubiertos de 

pastos marinos que colaboran con la estabilización de los sedimentos (Hemminga et al. 

1990; Mateo et al. 2003; Van Keulen y Borowitzka 2003). 

Contrario a lo mencionado por Calva et al. (2006), los máximos valores de arena se 

encontraron en BC, el sitio más alejado a la boca de entrada, lo que puede atribuirse a la 

historia geológica de la zona adyacente. La península que encierra a Bahía de Catán por 

el norte, y sobre la cual se asienta el poblado de Punta Piedra (Figura 1), se compone de 

afloramientos de un tipo de roca caliza denominada coquina (Yañez y Schlaepfer 1968; 

Tunnell y Judd 2001), ya que se cree que esta zona formaba parte de una antigua barra 

arenosa generada durante el aumento del nivel del mar a finales del Pleistoceno (Prouty 

1996; Tunnell et al. 2010); bajo este escenario se sedimentaron restos de conchas de 

moluscos por acción del oleaje y las corrientes costeras, para finalmente consolidarse en 

coquina (Tunnel y Judd 2001); posteriormente esta roca quedó expuesta a la meteorización 

derivando en los sedimentos de grano grueso y de color claro encontrados en este sitio   

Finalmente, los sedimentos no presentaron variación en su clasificación con base en la 

conductividad eléctrica al resultar todas las muestras como extremadamente salinas (Tabla 

9), lo que se puede relacionar con la condición hipersalina que caracteriza al sistema 

Laguna Madre (Sarkar 2006; Torres-Cerón 2012). 

Contaminantes en sedimentos. 

En el área de estudio los niveles de metales pesados se ubicaron cercanos a los reportados 

por Torres-Cerón (2012) para los mismos puntos de muestreo, quien concluyó que las 

concentraciones de estos elementos fueron normales–adecuadas bajo los criterios de la 

NOM-021-RECNAT-2000, que establece las especificaciones de fertilidad, salinidad y 
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clasificación de suelos, estudio, muestreo y análisis. Anteriormente, Sharma et al. (1999) 

reportaron niveles de Cd y Cu en sedimento menores al límite de detección en Laguna 

Madre de Texas, misma situación observada para el Cd de nuestras muestras; además, el 

máximo contenido de Pb en el presente trabajo (5 mg/kg) no rebasó los mínimos que 

reportaron (7.5µg/g) (Tabla 10); adicionalmente, encontraron Zn en un rango de 4.11-69.8 

µg/g, englobando los resultados aquí obtenidos. Cabe añadir que las concentraciones de 

Pb y Zn en los sitios considerados prístinos por Sharma et al. (1999) fueron comparables 

con nuestros resultados, sugiriendo que los hábitats muestreados mantienen condiciones 

idóneas con respecto a la presencia de estos xenobióticos en sedimento; finalmente, en 

general los sedimentos analizados están menos impactados que aquellos de otras áreas 

contaminadas en el mundo (ver referencias en Sharma et al. 1999). Las concentraciones 

de Pb y Cu fueron menores a las analizadas por Guzmán-Amaya et al. (2005) en 

sedimentos de Laguna de Tamiahua, Alvarado y Mandinga, Veracruz, mientras que las de 

Zn fueron comparables con los mínimos que reportaron para este metal; no obstante, 

ninguno de dichos metales estuvo por encima del valor que en sedimento produce efectos 

biológicos (Long et al. 1995), lo cual también se presentó en este trabajo para todos los 

metales. Similar a lo anterior, el Pb y el Cu no superaron los límites reportados para otras 

áreas costeras del Golfo de México, mientras que el Zn no fue claramente menor, pero se 

aproximó más a los límites inferiores de los rangos obtenidos (Rosas et al. 1983; Páez-

Osuna et al. 1986; Rosales et al. 1986a; Rosales et al. 1986b; González et al. 1994; 

Guzmán-Amaya et al. 2005).  

Por localidad, el contenido de metales pesados en las muestras analizadas mostró el 

siguiente patrón: ZP > OT > BC, que fue contrario a lo inicialmente establecido en cuanto 

a que estarían más contaminadas en el sitio BC, que es el más aledaño a la influencia 

antropogénica. Esto concuerda con el trabajo de Torres-Cerón (2012), que también obtuvo 

las mayores concentraciones de metales pesados en ZP (excepto para el Pb), pero durante 

época de nortes (aquí en secas). El presente estudio coincide con Torres-Cerón (2012) en 

aspectos adicionales como los valores máximos de Fe y Zn, los mínimos de xenobióticos 

encontrados en BC, así como los niveles indetectables de Cd en todas las muestras y que, 

de manera general, hubo similitudes en la tendencia espacial de los metales: ZP > OT > 

BC, mas no especificó las causas. 
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Nuestros resultados pudieron deberse en primera instancia al condicionamiento de la 

granulometría hacia los metales pesados en función de la mayor o menor superficie de 

adsorción: entre más finos sean los granos de sedimento habrá mayor superficie y más 

cargas iónicas negativas que atraigan a los xenobióticos (McCave, 1984; Horowitz y 

Elrick 1987). En el presente estudio, las mayores concentraciones se obtuvieron en ZP 

durante marzo y los valores texturales más finos (franco-arcilloso) (Tabla 8,10). En 

contraste, en BC se midieron los niveles más bajos de metales en ambas temporadas por 

sus sedimentos con alto contenido de arenas, mientras que el sitio Ostión quedó 

posicionado entre ambas localidades por presentar sedimentos menos arenosos que en BC, 

pero sin llegar a los valores de limo y arcilla de ZP en secas (Tabla 8). Sharma et al. (1999) 

también encontraron correlación significativa entre el contenido de metales pesados y las 

partículas finas del sedimento, incluyendo arenas finas, que a la vez constituyeron la 

mayor proporción granulométrica de las muestras que analizaron, lo cual también ocurrió 

en este trabajo para OT y ZP (Tabla 8).  

La MO es otro parámetro que pudo haber colaborado con los resultados de metales 

pesados en sedimento, debido a la fuerte afinidad que existe entre ambos parámetros 

(Marchand et al. 2011), y dado que se observó un cierto patrón de correspondencia entre 

los valores altos de MO obtenidos para ZP en marzo con los máximos de metales pesados 

para este mismo sitio y temporada; mientras que los mínimos resultados de metales se 

encontraron en el sedimento de BC, el cual obtuvo el menor contenido de MO del estudio. 

Por el contrario, Torres-Cerón (2012) encontró niveles de MO en sedimento muy bajos, 

inclusive para el sitio y temporada de mayor concentración de metales pesados. Sin 

embargo, se debe considerar que el comportamiento de los metales pesados en sistemas 

estuarinos también está controlado por las interacciones partícula/agua, por procesos 

fisicoquímicos de la solución, la hidrodinámica lagunar, la estacionalidad, o la presencia 

de vegetación acuática sumergida (VAS) (Flegal et al. 1991; Custer y Mitchell 1993; 

Vázquez et al. 1993; Aldeco y Salas 1994; Moran et al. 1996; Ornela-Beltrame 2008).  

La VAS proporciona servicios ecosistémicos como la capacidad de atrapar y sedimentar 

las partículas en suspensión con sus hojas, o afianzar la columna de sedimentos por acción 

de los rizomas (Koch et al. 2006; Short et al. 2007), haciendo a estos hábitats susceptibles 

a captar elementos traza como los metales pesados. Esta propiedad se ha manifestado en 
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macroalgas, que acumulan Fe, Mn y Zn (Páez-Osuna et al. 2000; Calva y Torres, 2008), 

o los pastos marinos, reconocidos por acumular estos xenobióticos a través de sus hojas y 

raíces (Caccia et al. 2003; Ferrat et al. 2003), que al degradarse y mineralizar el sustrato 

incorporan los metales pesados al sedimento (Thangaradjou et al. 2014). En Laguna 

Madre de Texas, también se ha notado la capacidad de retención y transporte de metales 

traza en las estructuras vegetativas de Halodule wrightii y Thalassia testudinum (Pulich 

1980; Custer y Mitchell 1993; Whelan 2005); a su vez, esto podría explicar en cierta 

medida la ocurrencia de los máximos niveles de metales en los sitios con mayor cobertura 

vegetal en el presente estudio (ZP y OT).  

Las concentraciones de metales pesados no superaron los límites establecidos por la 

NOM-001-SEMARNAT-1996, excepto para Pb y Zn (0.4 y 20 mg/l, respectivamente). 

Todos los valores de Pb superaron el umbral de la norma, mientras que los de Zn lo 

hicieron primordialmente en ZP y en OT durante marzo (secas). Para la mayoría de los 

metales la fuente dominante hacia el medio marino son las aguas de escurrimiento, pero 

para el Pb la ruta atmosférica es importante y significativa, particularmente hacia el 

océano abierto (Páez-Osuna 2005). En el caso del zinc, las mayores fuentes de 

contaminación son las aguas residuales, quema de carbón de las plantas de energía, 

procesos de manufactura que involucren metales, precipitación atmosférica y descargas 

agrícolas (Warren 1981; Dong et al. 2012). No obstante, dichos límites son para las 

descargas residuales en aguas y bienes nacionales, más no especifican umbrales de 

concentración de metales pesados en sedimentos costeros; además, no se hicieron 

determinaciones de elementos traza en agua y se deben tomar en cuenta los complejos 

procesos dinámicos que intervienen en la movilización, disponibilidad, captura y 

asentamiento de los metales pesados en los sedimentos, lo cual en última instancia 

determinó los valores registrados en el presente estudio. 

En cuanto al grado de contaminación sedimentológica, el índice de geoacumulación (Igeo) 

en general reportó sedimentos no contaminados por ningún metal con excepción del Zn 

(Tabla 12) en ZP para ambas temporadas y en OT durante la época seca (marzo), lo que 

corresponde con los máximos niveles de este metal analizados. Estos resultados pueden 

estar, asimismo, en función de las características fisicoquímicas del sedimento, 

principalmente la granulometría del sitio (más arcillosa). Adicionalmente, las variaciones 
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en los Igeo de Zn han sido atribuidas a los aportes de trazas de este metal derivadas de los 

fertilizantes y descargas agrícolas (Alloway 1990; Green-Ruiz y Páez-Osuna 2001; del 

Águila-Juárez et al. 2005) y relacionadas también con desechos domésticos, industriales 

y de aguas residuales (Magesh et al. 2011; Dong et al. 2012), lo que es menos probable 

dado que las principales actividades en Laguna Madre son la agricultura y pesca.  

Es escaso el aporte de datos en Laguna Madre de Tamaulipas con respecto al Igeo y el 

factor de enriquecimiento (FE), herramienta que también mide la contaminación por 

metales de una muestra de sedimento. En el presente trabajo, el Cu arrojó los valores más 

bajos del FE (1.79-3.25) correspondientes a un enriquecimiento menor-moderado (Chen 

et al. 2012) (Tabla 13), lo que podría parecer inocuo, pero un FE mayor a 1.5, o incluso a 

1, sugiere que una porción significativa del metal se ha originado de procesos 

antropogénicos (Zhang y Liu 2002; Mil-Homens et al. 2006; Tang et al. 2010). Esto 

también se extiende para el Pb y el Zn, dado que sus valores de FE fueron mayores a 1.5 

para todas las muestras. Los niveles de enriquecimiento mostrados por el Zn y el Pb 

demuestran por una parte que provienen en buena medida de fuentes antrópicas, 

planteando un posible escenario de entrada y acumulación de estos elementos en el área 

de estudio, quizás por el uso de fertilizantes y plaguicidas que contienen estos metales en 

sus formulados. Sharma et al. (1999) determinaron el factor de enriquecimiento de varios 

metales pesados en sedimentos de Laguna Madre de Texas (al sur de Corpus Christi) 

encontrando valores de FE menores a 1.0, lo que sugiere que dichos elementos no están 

significativamente enriquecidos por encima de sus niveles promedio en la litosfera y, por 

ende, que no estuvieron contaminados por causas antrópicas. Por otro lado, el FE del Pb 

sí fue mayor a 1.0 en varios sitios atribuyéndose a actividades humanas como el uso de 

gasolina con plomo. En general, dadas las similitudes ambientales entre ambas cuencas 

lagunares (Texas y Tamaulipas), los valores de enriquecimiento del Pb bien podrían estar 

influenciados por su presencia en la gasolina usada para los motores fuera de borda 

requeridos en la actividad pesquera.  

Adicionalmente, los niveles de enriquecimiento de nuestras muestras fueron mayores a 

los reportados por Sharma et al. (1999) para los mismos metales en la mayoría de los 

sitios, incluso en aquellos aledaños a áreas recreacionales e industriales, lo cual parece 

acusar un mayor aporte antrópico de metales pesados en el área de estudio; además, la 



 88 

ausencia de actividad industrial y recreativa en la zona estudiada dirige a la agricultura 

como el principal aporte de estos elementos, dado que Sharma et al. (1999) no destacaron 

fuentes agrícolas en su análisis. No obstante, Sharma et al. (1999) calcularon el FE 

utilizando niveles basales de cada metal distintos a los aquí usados (Warshaw 1975), así 

como al aluminio como elemento de referencia en vez del hierro usado en este trabajo, 

por lo que las comparaciones son hasta cierto punto parciales. A pesar de ello, las muestras 

acusaron enriquecimiento mayor a 1.5, lo que significa que están impactadas en buena 

medida por actividades antropogénicas (Zhang y Liu 2002; Mil- Homens et al. 2006; Tang 

et al. 2010). 

Aunque el contenido de hidrocarburos aromáticos policíclicos estuvo por debajo del límite 

de detección, estos pueden estar regulados por la cantidad de materia orgánica en 

sedimento, ya que se unen particularmente fuerte a las fracciones orgánicas (Karickhoff 

et al. 1979; Means et al. 1980). No obstante, se han logrado cuantificar HAP en sitios con 

niveles de MO menores a lo encontrado en este estudio (medio–muy bajo) (Baumard et 

al. 1998), por lo que no solo la MO gobierna la adherencia de estos xenobióticos. Es menos 

probable que los HAP se encuentren en la fase acuosa dado que son altamente 

hidrofóbicos. Además, los HAP evaluados son de alto peso molecular (4-6 anillos), los 

cuales se unen preferentemente a los sedimentos de textura fina (Baumard et al. 1998), 

por lo que parece ser que los valores de textura y de MO no son suficientes para fijar 

cantidades importantes de HAP. Adicionalmente, la naturaleza de los hidrocarburos juega 

un papel importante en su dinámica, ya que si son petrogénicos pueden estar más 

disponibles para la degradación microbiana o la ingesta por mejillones que los HAP de 

origen pirolítico (Gschwend y Hites 1981; Farrington et al. 1983). Es por ello que los 

sedimentos analizados pudieran no estar acumulando HAP en cantidades medibles dada 

la ausencia de fuentes de un grupo de HAP particular que sea más afín a ellos, a pesar de 

la existencia de condiciones texturales y biológicas para su secuestro.  
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CONCLUSIÓN Y RECOMENDACIONES 

• Las características fisicoquímicas de los sedimentos analizados son resultado de 

las condiciones bióticas y abióticas locales que configuran el ecosistema Laguna 

Madre, así como también de su historia geológica. 

• Los sedimentos del área de estudio no están contaminados de manera importante 

por metales pesados y sus niveles no repercuten a la biota acuática, ya que pueden 

encontrarse en sitios considerados prístinos.  

• No obstante, los niveles de enriquecimiento del Cu y principalmente del Pb y Zn 

acusan impactos por actividades antropogénicas, específicamente la agricultura, lo 

cual también fue señalado por el Índice de Geoacumulación para el Zn. 

• Los niveles indetectables de HAPs se debieron en buena medida al escaso aporte 

de estos contaminantes en el área. 

• Por lo anterior, se debe incrementar las áreas de muestreo en función de su posible 

disturbio o características ecológicas (manglares, bocas, pastos, sustratos 

desnudos, etc.), el número de parámetros fisicoquímicos, así como las temporadas 

de colecta de datos, y que sirva de base en la elaboración de nuevos análisis que 

representen en mayor medida la compleja dinámica del ecosistema Laguna Madre.  

• Es necesario considerar a los pastos marinos en las determinaciones de 

contaminantes, ya que son capaces de captar xenobióticos y tienen alta importancia 

como hábitats de refugio, alimentación y desarrollo de las especies que los habitan, 

además de tener gran relevancia ecológica en el ecosistema Laguna Madre.  

• Con lo anterior, se posibilita la construcción de un plan de manejo y protección de 

áreas vulnerables y críticas para el sostenimiento de las especies y recursos 

estuarinos.  

• Asimismo, se requiere de una legislación pertinente y que apunte a enmarcar la 

calidad sedimentológica de los ambientes costeros mexicanos con el fin de 

mantener su integridad tanto en aspectos bióticos como abióticos.  

• Finalmente, se necesita ejercer un análisis más específico y sensible para 

determinar los niveles de hidrocarburos aromáticos policíclicos u otros 

hidrocarburos en los sedimentos de Laguna Madre, para así poder evaluar el 

potencial de riesgo que pueden tener.   
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CAPÍTULO II. COMUNIDAD Y POBLACIÓN 

RESUMEN 

Los bioindicadores de contaminación exponen el efecto de los xenobióticos a niveles 

superiores como la población o la comunidad a través de la presencia y ausencia de ciertos 

organismos, diversidad, patrones de abundancia y riqueza de especies sobre un gradiente 

de disturbio, así como cambios en el estado de condición poblacional. Las comunidades 

de macroinvertebrados bentónicos son elementos funcionales en los ecosistemas 

estuarinos, dado que su riqueza y biomasa se muestran altas en comunidades estables, 

mientras que se van empobreciendo en condiciones de alto disturbio. Se evaluó la 

estructura de la comunidad de camarones carideos y penaeidos mediante índices de 

diversidad, el número efectivo de especies e índices bióticos: Índice Biótico (IB), Índice 

Biótico de Hilsenhoff (IBH), Índice de Calidad Béntica (BQI) y el Índice Biological 

Monitoring Working Party (BMWP) para determinar la calidad del agua, la condición 

biológica del ecosistema, el grado de contaminación orgánica y el estatus ecológico del 

ambiente. Asimismo, se analizaron la condición (k) y condición relativa (kn) de las 

poblaciones de Farfantepenaeus aztecus, F duorarum y Tozeuma carolinense. La 

identificación taxonómica arrojó 4 nuevos registros para Laguna Madre y áreas selectas 

del Golfo de México. La diversidad indicó condición biológica moderada-severa. El IB y 

el IBH mostraron, respectivamente, calidad del agua pobre-muy pobre y regular/pobre-

muy pobre, mientras que acusaron condición biológica del ecosistema con disturbio 

significativo-severo y grado de contaminación orgánica significativa-severa. El estatus 

ecológico que arrojó el BQI fue malo, en tanto que la calidad del agua medida a través del 

BMWP osciló de ligeramente contaminada-muy contaminada. Las variaciones en la 

calidad del agua y la integridad del ecosistema dependieron de la riqueza y abundancia de 

las especies por efecto de sus fluctuaciones naturales, más no por acción de los 

contaminantes en el sedimento dado que no se encuentran severamente impactados por 

metales o HAP, por lo que es necesario hacer ajustes metodológicos que amplien el 

gradiente de disturbio ambiental y reduzcan el efecto de las variables biológicas sobre los 

resultados obtenidos. Paralelamente, la condición de las poblaciones varió en función del 

índice usado y como resultado de la dinámica en el ciclo de vida de cada especie, pero 

mostrándose buena en términos generales. 
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INTRODUCCIÓN 

Como se abordó en el capítulo anterior, los sedimentos contaminados representan una 

fuente importante de daño o estrés a los ecosistemas acuáticos y a su biodiversidad, 

principalmente sobre los organismos asociados al ambiente bentónico. La gran diversidad 

de estos ambientes hace posible que la contaminación induzca cambios en su función 

biológica, así como en la estructura de las comunidades y en los propios individuos al 

afectar su ciclo de vida, crecimiento y condición reproductiva (Bartram y Ballance 1996). 

El efecto de los contaminantes puede ser medido a través de organismos que brinden 

información sobre cambios físicos y químicos en el agua al revelar modificaciones 

espaciales y temporales en la composición de la comunidad (Laws 1981), dependiendo de 

su tolerancia al estrés y el grado de contaminación en un sitio (Whiton 1975). Estos 

organismos son llamados bioindicadores de contaminación o de la calidad del agua, y 

manifiestan los efectos de los impactos en el ecosistema acuático a través del tiempo 

(Chapman 1996). No obstante, el empleo de los bioindicadores implica la medición de 

diversos parámetros a diferentes escalas de organización biológica, como la diversidad y 

presencia o ausencia de organismos específicos (comunidad) (De la Lanza et al. 2000; 

Ortiz-Zarragoitia y Cajaraville 2006); estimación de índices bióticos basados en la 

biomasa, diversidad y patrones de abundancia de la comunidad bentónica a lo largo de un 

gradiente de contaminación (Rosenberg et al. 2004; Fleischer et al. 2007; Leonardsson et 

al. 2009, 2015); cambios en los patrones de las frecuencias alélicas y la diversidad génica, 

así como variaciones en la condición o bienestar de los individuos reflejadas a través de 

la proporción peso-longitud (población) (Mussali-Galante et al. 2013; Barrilli et al. 2015; 

Araújo et al. 2018).  

Los estudios que evalúan el estrés ambiental inducido por xenobióticos a nivel de 

poblaciones y comunidades acuáticas han utilizado principalmente a los peces e 

invertebrados como organismos monitores (Mussali-Galante et al. 2013). Las 

comunidades de macroinvertebrados bentónicos son componentes importantes y 

funcionales de los ecosistemas estuarinos, ya que los organismos que las integran 

modifican aspectos como las características fisicoquímicas de la interfase agua-

sedimento, promueven la descomposición de la materia orgánica, reciclan nutrientes para 

la fotosíntesis y transfieren energía a otros componentes de la red trófica (Gaston et al. 
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1998). Generalmente su riqueza y biomasa se muestran altas en comunidades estables, 

mientras que se van empobreciendo en condiciones de alto disturbio (Pearson y Rosenberg 

1978; Boesch y Rosenberg 1981). Dentro de las comunidades de macroinvertebrados 

bentónicos estuarinos, los crustáceos son adecuados como bioindicadores dada su 

plasticidad ecológica, amplia distribución, poca movilidad o sedentarismo, alta 

abundancia, tolerancia y adaptación a ambientes perturbados por xenobióticos, presentar 

correlación positiva en el contenido tejido-ambiente de ciertos contaminantes, entre otras 

(Naqvi et al. 1990; Vioque-Fernández, 2008; Raz-Guzmán 2011; Pinto-Rodrigues 2014). 

La gran diversidad faunística que ocurre en Laguna Madre de Tamaulipas se ha visto 

conformada por 96 especies de crustáceos (Leija-Tristán 2000), dentro de las cuales el 

grupo de los camarones penaeidos y carideos ha llegado a estar representado 

conjuntamente hasta por 17 especies (Barba-Macías 1999; Leija-Tristán 2000; Rodríguez-

Almaraz et al. 2000; Barba-Macías et al. 2005; Barba-Macías 2012; Herrera-Barquín et 

al. 2018). Estos decápodos constituyen elementos de gran importancia ecológica y 

comercial, presencia ubicua y de grandes biomasas en el área de estudio (Bauer 2004; 

Leija-Tristán 2005; Barba-Macías 2012), sometidos a presiones antropogénicas por 

plaguicidas y metales pesados derivados mayormente de las actividades agrícolas y 

pesqueras llevadas a cabo en la zona.  

Hasta el momento, no se tienen registros de evaluaciones ecológicas en Laguna Madre de 

Tamaulipas donde utilicen a los crustáceos carideos y penaeidos como bioindicadores de 

disturbio o contaminación, por lo que el estudio de esta problemática utilizando la fauna 

nativa del área es de suma importancia para el monitoreo de la calidad y el mantenimiento 

de condiciones ambientales adecuadas propias del sistema. Es por ello que se pretende 

establecer a estos organismos como indicadores de la salud y calidad ambiental del área 

de estudio analizando los cambios en la estructura de sus poblaciones y comunidades, 

tomando en cuenta que estos decápodos son componentes faunísticos de gran presencia y 

relevancia ecosistémica.  
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MATERIAL Y MÉTODOS 

Procesamiento general e identificación taxonómica del material biológico 

En el Laboratorio de Ecología Pesquera de la Facultad de Ciencias Biológicas de la 

Universidad Autónoma de Nuevo León, las muestras de crustáceos se separaron con ayuda 

de pinzas de disección. La identificación taxonómica se realizó en base a las claves 

propuestas por Holthuis (1950, 1952), Chace (1972), Willimas (1984), Abele and Kim 

(1986), Pérez-Farfante y Kensley (1997) y Hernández-Aguilera (2005). Para la 

observación de los ejemplares se hizo uso de un microscopio estereoscópico marca ZEIZZ 

Stemi DV4. La descripción de cada especie y el orden de las familias siguió el criterio de 

De Grave y Fransen (2011), al igual que para las especies y sus sinónimos, y se ordenaron 

alfabéticamente dentro de las familias. Los ejemplares fueron puestos en frascos de vidrio, 

etiquetados y depositados en la Colección Carcinológica perteneciente a la Facultad de 

Ciencias Biológicas de la Universidad Autónoma de Nuevo León. 

Los especímenes de camarones penaeidos (Farfantepenaeus aztecus y F. duorarum) y el 

carideo Tozeuma carolinense para el análisis poblacional fueron identificados a nivel de 

especie. Posteriormente, se tomaron las medidas de longitud total y longitud del 

cefalotórax con ayuda de un vernier o calibrador digital marca Kobalt 293883. Finalmente, 

los individuos de las tres especies fueron pesados en una balanza digital marca Ohaus 

Navigator modelo NO 8110, midiendo el peso en gramos. Se registraron todos los datos 

para posteriormente estimar la relación peso-longitud, el índice de condición y el índice 

de condición relativa.  

Para el procesamiento de las muestras de pastos marinos, éstas primero se descongelaron 

y lavaron para quitar el exceso de sedimento en las hojas. Se separaron por especie con 

base en la observación de las estructuras vegetativas (Dawes et al. 2004). Después, se 

realizó un registro de variables básicas para el estudio de comunidades vegetales: densidad 

en brotes/m2 (Guitiérrez-Aguirre et al. 2000; Piñeiro y Dumas 2000; CARICOMP 1994), 

dominancia (calculada con la biomasa en peso húmedo), frecuencia, y valor de 

importancia (Curtis y McIntosh 1951), el cual se calculó con la suma de las tres anteriores. 
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Análisis de la comunidad carcinológica 

Índices de diversidad 

Se llevaron a cabo análisis de diversidad dentro de las comunidades de crustáceos carideos 

y penaeidos, así como la similitud entre ellas, para determinar la estructura de la misma y 

conocer la abundancia, frecuencia y diversidad (Brower et al. 1990; Mazé et al. 1990).  

En cuanto a la diversidad alfa, se emplearon los diversos índices ecológicos básicos, que 

incluyen: la Diversidad de Shannon-Wiener, Diversidad de Simpson (Keefe y Bergersen, 

1977), Dominancia de Simpson 1949 y Uniformidad de Pielou 1975. Mientras que para 

estimar la diversidad beta se utilizaron los índices de similitud de Morisita 1959, el 

Coeficiente de Comunidad de Jaccard (1908) y el de Sörensen cuantitativo (Sörensen, 

1948; Dice 1945). Para corroborar los resultados de las estimaciones, los cálculos también 

se realizaron mediante el programa computacional Past 3. Finalmente, para comparar los 

valores de Shannon entre las localidades se estimó el número efectivo de especies de cada 

comunidad (Jost 2006).  

Índice de diversidad de Shannon-Wiener 

Este índice se basa principalmente en el concepto de equidad. Expresa la uniformidad de 

los valores de importancia de todas las especies de la muestra. Mide el grado promedio de 

incertidumbre en predecir a qué especie pertenecerá un individuo escogido al azar de una 

colección (Moreno 2001). Para la estimación de este índice se usó la siguiente ecuación:  

H’=–S (Pi ln Pi) 

Donde Pi es la proporción del número de individuos de la especie i con respecto al total 

de individuos presentes en una comunidad.  

A partir de los valores obtenidos de acuerdo al Índice de diversidad de Shannon-Wienner 

se evaluó la condición biológica de los sitios muestreados con base en los criterios de 

Wilhm y Dorris (1968) y Staub et al. (1970) (Tabla 15).  

Uniformidad de Pielou 

Mide la proporción de la diversidad observada con relación a la máxima diversidad 

esperada. Su valor va de 0 a 0.1, de forma que 0.1 corresponde a situaciones donde todas 

las especies son igualmente abundantes (Moreno 2001). Se estimó con la siguiente 

fórmula:  

kl = m′ m′HOop  
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Donde H’max = ln (S), lo cual equivale al logaritmo natural del número total de especies y 

H’ es el valor obtenido según el índice de diversidad de Shannon-Wiener. 

 

Tabla 15. Clasificación de la condición biológica de los ecosistemas acuáticos en base a 

los criterios de Wilhm y Dorris (1968) y Staub (1970) (modificada de Seginini 2003).  

Criterio de Wilhm y Dorris (1968) Criterio de Staub et al. (1970) 

Shannon Condición biológica Shannon Condición biológica 

> 3 Agua limpia 3.1 - 4.5 Contaminación débil 

1-3 Contaminación moderada 2.1 – 3.0 Contaminación ligera 

< 1 Contaminación severa 1.1 – 2.0 Contaminación moderada 

  0.0 – 1.0 Contaminación severa 

 

Índice de diversidad de Simpson 

Este índice considera el número de especies, el total de individuos y la proporción del total 

de cada especie. Se calculó con la siguiente formula:  

q = 1− r 

Donde l es igual a la dominancia de Simpson.  

Índice de dominancia de Simpson 

Los índices basados en la dominancia son parámetros inversos al concepto de uniformidad 

o equidad de la comunidad. Toman en cuenta la representatividad de las especies con 

mayor valor de importancia sin evaluar la contribución del resto de las especies.  

El índice de dominacia de Simpson manifiesta la probabilidad de que dos individuos 

tomados al azar de una muestra sean de la misma especie. Esá fuertemente influido por la 

importancia de las especies más dominantes (Moreno 2001). Se calculó con la siguiente 

ecuación:  

r = 	ΣLR` 
Donde pi es la abundancia proporcional de la especie i, es decir, el número de individuos 

de la especie dividido entre el número total de individuos de la muestra.  

La diversidad beta o entre hábitats es el grado de reemplazamiento de especies o cambio 

biótico a través de gradientes ambientales. Está basada en proporciones o diferencias, que 
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pueden evaluarse con índices de similitud o disimilitud a partir de datos cualitativos 

(presencia/ausencia) o cuantitativos (abundancia proporcional de cada especie) (Moreno 

2001). 

 Coeficiente de similitud de Jaccard 

Los coeficientes de similitud expresan el grado en el que dos muestras son semejantes por 

las especies presentes en ellas. El intervalo de valores para este índice va de 0 cuando no 

hay especies compartidas entre ambos sitios, hasta 1 cuando los sitios tienen la misma 

composición de especies. Para el cálculo se siguió la ecuación:  

[t = 	 SO + v − S 

Donde:  

v a= número de especies presentes en el sitio A 

v b= número de especies presentes en el sitio B 

v c= número de especies presentes en ambos sitios A y B 

 

Coeficiente de similitud de Sørensen para datos cuantitativos 

Relaciona la abundancia de las especies compartidas con la abundancia total de las dos 

muestras. Se estimó con la siguiente fórmula:  

[wxyzb{ = 2L|O| + v|	 
Donde: 

v aN = número total de individuos en el sitio A 

v bN= número total de individuos en el sitio B 

v pN= sumatoria de la abundancia más baja de cada una de las especies compartidas 

entre ambos sitios 

Índice de Morisita-Horn 

Relaciona las abundancias específicas con las abundancias relativas y total. Es altamente 

sensible a la abundancia de las especies abundantes. Se estimó mediante la siguiente 

ecuación:  

[}~� = 	 2Σ(OTÄ × vTt)(WO + Wv)O| × 	v|	 
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Donde: 

v ani = número de individuos de la i-ésima especie en el sitio A 

v bnj = número de individuos de la j-ésima especie en el sitio B 

v da = Sani
2 / aN2 

v db = Sbnj
2 / bN2 

Número efectivo de especies 

El número efectivo de especies se refiere a las unidades de medición de la “diversidad 

verdadera”, término acuñado por Jost (2006) para referirse en particular a medidas que 

conservan las propiedades intuitivamente esperadas del concepto de diversidad, en este 

caso la propiedad de duplicación descrita por Hill (1973) (véase Moreno et al. 2011). Esta 

herramienta permite comparar la magnitud de la diferencia en la diversidad (Shannon) de 

2 o más comunidades, ya que se comporta de manera lineal (algo que el índice de Shannon 

no hace por su escala logarítmica) (Moreno et al. 2011). El cálculo se llevó a cabo con la 

siguiente fórmula:  

o = exp(ml) 
Donde exp (H’) es la función exponencial (ex) del índice de Shannon de una determinada 

comunidad. El resultado se expresa como número efectivo de especies, especies 

igualmente comúnes o especies equivalentes. La diversidad expresada en número efectivo 

de especies mide la diversidad que tendría una comunidad integrada por i especies 

igualmente comúnes (p1 = p2 = p3 = … ps) (Moreno et al. 2011).   

Índices bióticos 

Se estimaron índices bióticos para evaluar la condición biológica del ecosistema, la 

calidad del agua, el grado de contaminación orgánica, a la vez que se valoró la tolerancia 

a la contaminación de las comunidades de camarones carideos y penaeidos de los sitios 

muestreados. 

Índice biótico  

El Índice Biótico (IB) (Hilsenhoff 1977) fue calculado con base a la siguiente ecuación: 

[e = Σ(TR ∗ OR)|  
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Donde ni es el número de individuos de cada especie o género y ai es el valor de una 

ponderación dada a cada especie que va de 0-5, en el cual 0 representa a las especies 

menos resistentes a la contaminación y 5 a las más resistentes a la contaminación. N es el 

número total de individuos. El valor de ai fue calculado en base a la abundancia relativa 

de las especies por sitio de muestreo. La especie con la abundancia relativa mayor se 

consideró con un valor de 5, en base a ello se ultilizó una regla de tres para obtener el resto 

de las ponderaciones.  

Para evaluar la condición biológica del ecosistema se siguió el criterio propuesto por 

Hilsenhoff  (1977) (Tabla 16).  

Tabla 16. Condición biológica del ecosistema y calidad del agua con base al Índice 

Biótico (Modificado por Hilsenhoff 1977).  

Valor del IB Calidad del Agua Condición Biológica del Ecosistema 

<1.75 Excelente Sin disturbio 

1.75-2.25 Buena Poco disturbio 

2.26-3.00 Regular Disturbio moderado 

3.01-3.75 Pobre Disturbio significativo 

>3.75 Muy pobre Disturbio severo 

 

Índice Biótico de Hilsenhoff ajustado a especie 

A fin de evaluar el grado de contaminación orgánica se realizó una modificación del Índice 

Biótico de Familia de Hilsenhoff (Hilsenhoff 1988) para ajustarse a especie, el cual fue 

calculado con la siguiente ecuación:  

[em = Σ(TR ∗ ÉR)|  

Donde ni es el número de individuos de cada especie o género y Ti es el valor de una 

ponderación dada a cada especie que va de 0-10, en el cual 0 representa a las especies 

menos resistentes a la contaminación y 10 a las más resistentes a la contaminación. N es 

el número total de individuos en la muestra.  
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El valor de Ti fue calculado en base a la abundancia relativa de las especies por sitio de 

muestreo. La especie con la abundancia relativa mayor se consideró con un valor de 10, 

en base a ello se usó una regla de tres para obtener el resto de las ponderaciones.  

Se siguió el criterio propuesto por Segnini (2003) para evaluar la condición biológica en 

base al Índice Biótico de Hilsenhoff (Tabla 17).  

 

Tabla 17. Calidad del agua y grado de contaminación orgánica con base en el Índice 

Biótico de Hilsenhoff (modificado de Seginini, 2003).  

Valor de IBH Calidad del agua Grado de contaminación 

0.00-3.75 Excelente Sin contaminación orgánica aparente 

3.76-4.25 Muy buena Contaminación orgánica ligera 

4.26-5.00 Buena Algo de contaminación orgánica 

5.01-5.75 Regular Contaminación orgánica regular 

5.76-6.50 Regular-Pobre Contaminación orgánica significativa 

6.51-7.25 Pobre Contaminación orgánica muy significativa 

7.26-10.00 Muy pobre Contaminación orgánica severa 

 

Índice de Calidad Béntica 

Este índice fue desarrollado por Rosenberg et al. (2004), y se basa en la clasificación de 

la sensibilidad de las especies muestreadas a lo largo de un gradiente de disturbio 

ambiental. Asume que las especies sensibles ocurrirán en sitios con alta diversidad, 

mientras que aquellas tolerantes estarán presentes en muestras con baja diversidad 

específica. Atribuye puntuaciones de tolerancia a la fauna bentónica con el fin de 

determinar su sensibilidad a los disturbios ecológicos, y en base a ello se caracterizan los 

sitios analizados calculando el BQI (índice de calidad béntica por sus siglas en inglés). El 

índice fue calculado por localidad, es decir, se agruparon los datos de las 3 temporadas de 

colecta por cada sitio. Este queda expresado como sigue:  

eÑ[ = ÖÜá àÄÉNP	àâ × iä50ã.ãåÄç × YN_éã(ä + 1)	 
Donde Ai/Tot A es la abundancia promedio de una especie en particular en un sitio, y 

ES500.05i es el valor de tolerancia de cada especie i que ocurrió en dicho sitio. 
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Posteriormente, se suman los promedios y esta suma se multiplica por el logaritmo base 

10 del número de especies (S) registradas en cada localidad.  

Para la estimación de los valores de tolerancia de las especies (ES500.05i), primero se 

calculó el número esperado de especies (ES = expected number of species) entre 50 

individuos (expresado como ES50) de acuerdo con la fórmula de Hurlbert (1971), 

siguiendo el criterio de Rosenberg et al. (2004):  

 

iä50 = 	Ü(| −|Ä)(| − 50)(| − |Ä − 50)|  

Donde N es el número total de individuos de la muestra, o, para nuestro caso, de cada 

localidad; Ni es el número de organismos de la especie i de dicha localidad; finalmente, 

se realizó la sumatoria con los datos de cada especie que da como resultado el valor ES50 

por sitio de muestreo. Se realizó el mismo procedimiento para las tres localidades y 

temporadas comprendidas. Estos ES50 obtenidos de la ecuación de Hurlbert son 

indicadores del estrés soportado por una especie en una muestra (Rygg 2002).  

Con los resultados de los ES50 de la ecuación de Hurlbert se procedió a calcular los 

valores de sensibilidad de las especies (ES500.05i) por sitio de muestreo, pero considerando 

las tres épocas. Para ello, se eligió un sitio de muestreo determinado (por ejemplo, Ostión 

[OT]), y se hizo un listado de todas las especies que allí ocurrieron durante las tres 

temporadas de visita (Estío, Lluvias y Nortes). Para cada especie en particular, se sumaron 

los ES50  de cada temporada en la que ocurrió dicha especie en ese sitio. Para una especie 

colectada en Ostión las tres temporadas de muestreo, la sumatoria quedaría como sigue:  

iä50ã.ãåÄ 	(IMLISRI	o) 	= 	Üiä50^è{Äób	]è{í^ + iä50^è{Äób	ëëyíÄzè +iä50^è{Äób	b^ì{]è 
Esta suma se fue modificando dependiendo de las temporadas en las que aparecieron las 

especies. 

Posteriormente, se calculó el 5% del producto de la sumatoria anterior. Este valor ha sido 

postulado como la parte de la  población de una especie con mayor tolerancia al disturbio, 

es decir, representa el mayor nivel de tolerancia para esa especie a lo largo de un gradiente 

de disturbio ambiental, y constituye a su vez el  valor de sensibilidad de dicha especie 

(ES500.05i) (Rosenberg et al. 2004; Pinto et al. 2009; Leonardsson et al. 2009). Todo este 

procedimiento se siguió también para las demás especies registradas en la localidad.  
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Una vez calculados los valores de sensibilidad se estimó el índice de calidad béntica (BQI) 

utlizando la fórmula antes descrita. Los resultados de este análisis pueden oscilar entre 0 

y 20, y se agruparon en rangos de estatus de calidad ecológica (ECoQs) de acuerdo con la 

clasificación hecha por la European Union Water Framework Directive (WFD) (Pinto et 

al. 2009) (Tabla 18).  

 

Tabla 18. Rangos de valores del Índice de Calidad Béntica y estatus de calidad ecológica 

(tomado de Pinto et al. 2009).  

Valor del índice Estatus de calidad ecológica (ECoQs) 

1 a <4 Malo 

4 a <8 Pobre 

8 a <12 Moderado 

12 a <16 Bueno 

16 a <20 Alto 

 

Índice Biological Monitoring Working Party (BMWP) 

Este índice mide la respuesta de los invertebrados acuáticos a los déficits de oxígeno 

causados por la contaminación orgánica utilizando patrones de abundancia y diversidad 

de la comunidad biológica. El análisis de estas respuestas inducidas por la contaminación 

permite el cálculo de valores de sensibilidad de los diferentes grupos de 

macroinvertebrados (Ruiz-Picos et al. 2017). El valor del índice se calcula sumando 

puntuaciones o valores de bioindicación y el resultado se ubica en intervalos de 

contaminación orgánica.  

La estimación del BMWP se hizo en base a una modificación de la metodología utilizada 

por Ruiz-Picos et al. (2017), la cual consistió en dos pasos: calibración y estimación del 

BMWP. En el presente estudio se utilizó el nivel taxonómico de especie para la asignación 

de las puntuaciones. 
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Calibración 

Este paso consistió primero en el cálculo del índice de calidad fisicoquímica y después en 

la estimación de los valores de bioindicación de cada especie. 

 El índice de calidad fisicoquímica (Peq) describe la calidad del agua en cada sitio (estación 

de muestreo) en una escala del 0 al 10. Para su cálculo primero se realizaron promedios 

de cada parámetro fisicoquímico medido en cada sitio de muestreo abarcando las tres 

temporadas de estudio. Los parámetros fisicoquímicos considerados en el análisis fueron: 

pH, salinidad, oxígeno disuelto (OD), temperatura y materia orgánica (MO). Dado que los 

resultados de MO son porcentuales, estos primero se dividieron entre cien para obtener un 

valor decimal y luego se transformaron con la siguiente expresión:  

L′ = sin~éîL 

Donde p es el porcentaje de MO.  

Posteriormente los valores promedio de cada parámetro se normalizaron con la ecuación 

1 (EC1): Ci = Ln (i+1), donde Ci es la variable fisicoquímica, e i = promedio de la variable 

en cuestión. Después cada valor normalizado se estandarizó con la ecuación 2 (EC2):  

 

(EC2) KR` = ïÄ~ïÄñóòïÄñôö~ïÄñóò 

Donde Ci es la variable fisicoquímica normalizada (producto de EC1); Cimin y Cimax son 

los valores máximos y mínimos de dicha variable, los cuales fueron determinados en base 

a reportes históricos efectuados para el área de estudio (USEPA 2002; Contreras y 

Castañeda 2004; Hyland et al. 2005). Estos valores máximos y mínimos también deben 

ser normalizados (EC1) para poder sustituirlos en la EC2. El resultado es un valor Ci2 

(estandarizado) de cada parámetro fisicoquímico. 

Después, cada valor Ci2 fue ajustado a una escala del 1-10 utilizando la ecuación 3:  

(EC3) KRõ =	 (1 − KR`) × 10 

En el caso específico del OD se siguió el procedimiento inverso: KRõ =	KR` × 10, ya que 

es un parámetro asociado con buena calidad del agua.  

Finalmente, se determinó el índice de calidad fisicoquímica (Peq) para cada sitio de 

estudio, el cual consiste en un promedio usando las variables Ci3 calculadas:  
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ú]ù = ∑KRõTR  

Donde ni es el número de parámetros fisicoquímicos incluidos en el análisis. Los valores 

del Peq fluctuaron del 0 al 10 y fueron incorporados dentro de 10 categorías de calidad o 

intervalos Peq (0-1, 1-2, 2-3… 9-10).  

Para obtener los valores de bioindicación de los taxa analizados se elaboró una matriz de 

datos utilizando los registros de abundancia de cada especie en cada sitio de muestreo 

sumando los tres periodos de colecta. Cada abundancia se estandarizó a seis categorías o 

clases de abundancia: clase 0 (0 organismos), clase 1 (1-3 organismos), clase 2 (4-10), 

clase 3 (11-33), clase 4 (34-100), y clase 5 (>100).  

Para cada especie registrada por sitio, las clases de abundancia fueron agrupadas con el 

intervalo Peq correspondiente. Previo a ello, en los casos donde una especie apareció en 

más de un sitio de colecta con el mismo intervalo Peq, se promediaron las clases de 

abundancia que obtuvo en dichos sitios (Tabla A7). Con ello se obtuvo un solo valor de 

clase de abundancia representativo de un taxa para un intervalo Peq determinado. Esto se 

logró sumando las abundancias de dicha especie en los sitios con mismo Peq donde ocurrió 

y así ubicarla en la clase que le corresponde. Una vez realizado esto, se procedió con el 

agrupamiento: 

El valor de la clase de abundancia indica el número de veces que se tiene que replicar el 

límite superior del intervalo Peq correspondiente. Por ejemplo, si una especie obtiene un 

valor de 1 en su clase de abundancia en el intervalo Peq 0-1, un 3 para un intervalo Peq 3-

4, un 4 para el intervalo Peq 5-6, y un 2 para el intervalo Peq 6-7, se obtiene la siguiente 

distribución de clases de abundancia: 1, 4, 4, 4, 6, 6, 6, 6, 7, 7. Con esta serie de datos, el 

valor de bioindicación para cada especie es calculado obteniendo el quinto percentil de 

las distribuciones de clase de abundancia a lo largo de los intervalos Peq en los cuales dicha 

especie estuvo presente. Este valor representa el nivel mínimo de tolerancia de la especie 

en relación con la contaminación orgánica y, asimismo, es el valor de bioindicación o 

puntuación que se usa para calcular el BMWP. 

Estimación del BMWP 

Una vez obtenidos los valores de bioindicación para cada especie de camarón 

comprendida, se procedió a realizar el cálculo del BMWP, lo cual consistió en la suma de 

las puntuaciones o valores de bioindicación estimadas para cada especie. El índice fue 



 104 

evaluado para cada sitio de estudio y temporada de colecta. El resultado obtenido se ubicó 

en la escala de contaminación orgánica establecida por Roldán-Pérez (2003) (Tabla 19). 

 

Tabla 19. Valores BMWP para el área de estudio y clases de calidad del agua (tomado de 

Roldán-Pérez 2003).  

Valores BMWP Calidad del agua 

>150, 101-120 Aguas muy limpias a limpias 

61-100 Aguas ligeramente contaminadas 

36-60 Aguas moderadamente contaminadas 

16-35 Aguas muy contaminadas 

<15 Aguas fuertemente contaminadas 

 

Análisis poblacional 

Para evaluar el efecto de los contaminantes a nivel poblacional, se seleccionaron las 

especies Farfantepenaeus aztecus, F. duorarum y Tozeuma carolinense, por ser 

importantes en materia de explotación pesquera, tener gran abundancia a lo largo del año 

y formar una parte escencial de la cadena trófica del ecosistema.  

La evaluación consistió primeramente en la identificación taxonómica de los organismos, 

para luego realizar la toma de datos biométricos: peso en gramos, longitud total y del 

cefalotórax, y sexo de cada individuo. Una vez teniendo esta matriz de datos se procedió 

con la determinación del tipo de crecimiento, la estimación del factor de condición y del 

peso relativo; estos índices, denotan el estado fisiológico de una población, 

proporcionando información indirecta sobre la disponibilidad de alimento y a su vez del 

estatus del ecosistema (Murphy et al. 1990).  

Determinación del tipo de crecimiento 

El parámetro crecimiento, a través de la relación peso-longitud, fue determinado para 

datos agrupados totales y por sexo. Dicho parámetro fue medido a través de la ecuación 

con modelo potencial (EC4) propuesta por Ricker (1975), y definida como los ajustes en 

el peso en función de la longitud: 

(EC4) ü = O ∗ †° 
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La pendiente (b) es el coeficiente de la regresión que se utiliza para estimar el tipo de 

crecimiento, siendo este definido como isométrico si b= 3, alométrico negativo si b<3, y 

alométrico positivo si b>3 (Ehrhardt 1981). Para definir el tipo de crecimiento se realizó 

una prueba de t student con el fin probar la significancia del valor de la pendiente (t 

student, p< 0.05) (Sokal y Rohlf 1981), utilizando la siguiente ecuación:  

P = v − 3äv  

 Donde b es la pendiente obtenida de la relación peso-longitud, 3 = valor hipotético de la 

pendiente (o hipótesis nula), y Sb = es el error estándar de la pendiente. El error estándar 

de la pendiente se estimó con la fórmula:  

äv = 	 v√T − 2£ 1V` − 1 

Donde b es la pendiente de la relación peso-longitud, n es el número de individuos de la 

población analizada, y r2 es el coeficiente de correlación. Posteriormente se compara el 

valor calculado de t con el tabulado para obtener la significancia del mismo. Si el valor 

calculado de t es menor que el tabulado, no se rechaza la hipótesis nula y por lo tanto b=3.  

Factor de Condición y Condición Relativa 

Con los resultados de las relaciones peso-longitud de las cohortes analizadas, se calcularon 

el Factor de Condición (o índice de Fulton) y la Condición Relativa. Estos índices de 

condición son indicadores del grado de bienestar de las poblaciones de especies acuáticas 

en su hábitat (Gomiero y Braga 2005). El factor de condición se estimó para cada 

individuo (camarón) tomando la información arrojada por el modelo potencial (EC4) 

mediante una modificación a la ecuación:  

§ = 100	ü†õ  

Donde K es el factor de condición, W es el peso de los camarones en gramos, L es la 

longitud total de los individuos, y 3 es el valor hipotético de la pendiente para un 

crecimiento isométrico. En el presente estudio, se sustituyó el valor de 3 por el parámetro 

b de la EC4, ajustando la pendiente según la cohorte analizada (machos, hembras o datos 

agrupados). La interpretación es que entre mayor sea el valor de K, mejor será la condición 

de la población. La fórmula modificada quedó como sigue: 
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§ = 100	ü†°  

La condición relativa o peso relativo (Wr) fue propuesta por Le Cren (1951) y es definida 

como el radio entre el peso individual y el peso estándar de una población (derivado de la 

relación peso-longitud). Se calculó con la ecuación:  

üì = üüè × 100 

Donde W es el peso observado individual (o peso empírico) y Ws es el peso estándar 

ajustado a la longitud específica individual, derivado de la relación peso-longitud (Murphy 

et al. 1990). Esta fórmula también puede ser expresada como sigue:  

üì = üO†° × 100 

Donde L es la longitud individual registrada, y a y b son los parámetros resultantes de la 

relación peso-longitud de una cohorte determinada. Ambas expresiones se multiplican por 

100 para expresar los valores en porcentaje. Cuando el resultado se ubica dentro del rango 

80-120 se considera que los ejemplares tienen una condición adecuada, valores menores 

a 80 reflejan baja condición (Barajas-Martínez 2000). Para el presente estudio, se realizó 

una modificación a este criterio ajustando los valores de peso relativo dentro de 4 

categorías (tabla 20).  

Previo a la interpretación, los resultados individuales del factor de condición y la 

condición relativa se promediaron para obtener un solo valor representativo de cada 

cohorte analizada.  

Tabla 20. Categorías de condición en base a los valores de peso relativo (modificado de 

Barajas-Martínez 2000).  

Valor Wr Condición de la cohorte 

<80 Baja condición 

80-120 Condición adecuada 

120-160 Condición muy buena 

>160 Condición excelente 

 

  



 107 

RESULTADOS 

COMUNIDAD BIOLÓGICA 

Comunidad carcinológica 

Se identificaron un total de 3,089 individuos, pertenecientes a 14 especies, repartidas en 

5 familias y 7 géneros. De este total, 3,007 especímenes pertenecieron al grupo de 

camarones carideos y 82 al de camarones penaeidos (infraorden Caridea y suborden 

Dendrobranchiata, respectivamente). Las familias quedaron representadas, en orden 

descendente en cuanto a su abundancia, por: Hippolytidae, Palaemonidae, Penaeidae, 

Alpheidae y Processidae (Tabla A1). Cabe señalar que además de la identificación 

taxonómica de los ejemplares, del análisis de la distribución de las especies trascendieron 

cuatro nuevos registros para la región meridional de Laguna Madre de Tamaulipas y áreas 

selectas del Golfo de México: Alpheus cf. packardii, Hippolyte obliquimanus, Palaemon 

floridanus y P. northropi.  

Comunidad de pastos marinos 

La comunidad de pastos marinos estuvo representada por tres especies: Halodule wrightii, 

Syringodium filiforme y Thalassia testudinum. Adicionalmente, el análisis de dominancia, 

frecuencia y densidad para calcular la importancia de cada especie mostró a S. filiforme 

como la más importante en la comunidad vegetal durante las temporadas de estudio, 

seguida de H. wrightii y en menor grado T. testudinum. 

Listado sistemático de especies de camarones penaeidos y carideos colectadas en los 

sitios de muestreo del presente análisis (De acuerdo a Martin y Davis 2001). 

Subphylum CRUSTACEA Brünnich, 1772 

Clase MALACOSTRACA Latreille, 1806 

Orden DECAPODA Latreille, 1802 

Suborden DENDROBRANCHIATA Bate, 1888 

Superfamilia PENAEOIDEA Rafinesque, 1815 

Familia PENAEIDAE Rafinesque, 1815 

 Farfantepenaeus aztecus (Ives 1891) 

Farfantepenaeus duorarum (Burkenroad 

1939) 
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Suborden PLEOCYEMATA Burkenroad, 1963 

      Infraorden CARIDEA Dana, 1852a 

Superfamilia PALAEMONOIDEA Rafinesque, 1815 

Familia PALAEMONIDAE Rafinesque, 1815 

Subfamilia PALAEMONINAE Rafinesque, 

1815 

Leander tenuicornis Say 1818 

Palaemon floridanus Chace 1942 

Palaemon northropi Rankin 1898 

Palaemon mundusnovus De Grave y 

Ashelby 2013 

Palaemon pugio De Grave y Ashelby 

2013 

Palaemon vulgaris De Grave y Ashelby 

2013  

Superfamilia ALPHEOIDEA Rafinesque 1815 

Familia ALPHEIDAE Rafinesque 1815 

Alpheus sp. 

Alpheus heterochaelis Say 1818 

Alpheus cf. packardii Kingsley 1880 

Familia HIPPOLYTIDAE Spence-Bate 1888 

Hippolyte obliquimanus Dana 1852b 

Hippolyte zostericola Smith 1873 

Tozeuma carolinense Kingsley 1878 

Superfamilia PROCESSOIDEA Ortman 1896 

Familia PROCESSIDAE Ortman 1896 

Ambidexter symmetricus Manning y Chace 

1971 
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FAMILIA PENAEIDAE Rafinesque, 1815  

Farfantepenaeus aztecus (Ives, 1891)  

Penaeus Brasilensis var. Aztecus Ives, 1891: 190. 

Penaeus (Melicertus) aztecus aztecus: Pérez-Farfante, 1969: 527, figs. 39-50 

(sinonimias).  

Penaeus (Farfantepenaeus) aztecus: Burukovsky, 1972: 10.—Holthuis 1980: 38.—

Hernández-Aguilera y Sosa- Hernández 1982: 21.—Williams 1984: 24, figs. 9-10.  

Farfantepenaeus aztecus: Burukovsky, 1997: 154.—Pérez-Farfante y Kensley 1997: 

77-79, figs. 39, 40. Gracia y Hernández et al. 2005: 23-65, fig. 4.  

Características de reconocimiento: tegumento delgado y liso. Rostro, delgado y sinuoso, 

presenta de 6-10 dientes dorsales, más el diente epigástrico, y de 1-3 ventrales. Espina 

hepática bien desarrollada. El petasma con la porción distal de la costilla ventral 

desarmada en su borde libre. Surco dorsolateral del sexto segmento abdominal ancho. Las 

láminas laterales del télico con la esquina anteromedial ampliamente divergentes, el 

proceso posterior con la cresta bifurcada anteriormente (Hernández-Aguilera et al. 2005).  

Hábitat: en fondos de limo, turba y en ocasiones calcáreo (Pérez-Farfante 1978). En 

fondos de arena (Holthuis 1980) y lodosos (Gracia y Soto 1990). Para el presente estudio 

se encontró sobre sustratos arenosos, arcillosos y lodosos, cubiertos por especies vegetales 

como Syringodium filiforme, Halodule wrightii y Thalassia testudinum.  

Material examinado: 70 especímenes; “Ostión”, 8 marzo 2014, 5 individuos (3♀, 2♂); 

“Zona Profunda”, 8 marzo 2014, 1 individuo (hembra); “Bahía de Catán”, 9 marzo 2014, 

5 individuos (3♀, 2♂); “Ostión”, 4 agosto 2014, 3 ejemplares (hembras); “Zona 

Profunda”, 5 agosto 2014, 19 ejemplares (17♀, 2♂); “Bahía de Catán”, 5 agosto 2014, 13 

ejemplares (9♀, 4♂); “Ostión”, 17 febrero 2017, 1 individuo (Macho); “Zona Profunda”, 

17 febrero 2017, 7 individuos (6♀, 1♂); “Bahía de Catán”, 18 febrero 2017, 17 ejemplares 

(13♀, 4♂).  

Distribución: desde Martha’s Vineyard, Massachusetts, EE. UU., hasta el Noroeste de 

Yucatán, México (Hildebrand 1955, Vázquez-Bader y Gracia 1994; Hernández et al. 

2005).  
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Farfantepenaeus duorarum Burkenroad, 1939 

Penaeus duorarum Burkenroad, 1939: 31, figs. 23, 25. 

Penaeus (Melicertus) duorarum duorarum: Pérez-Farfante 1969: 499, figs. 20-31 

(sinonimias). 

Penaeus (Farfantepenaeus) duorarum: Burukovsky 1972: 10.—Holthuis 1980: 39.—

Williams 1984: 29, figs. 13-14.  

Farfantepenaeus duorarum: Burukovsky 1997: 154.—Pérez-Farfante y Kensley 1997: 

79. Gracia y Hernández et al. 2005: 23-65, fig. 6.  

Características de reconocimiento: tegumento delgado, liso y translúcido. El rostro 

presenta de 7-9 dientes dorsales y 2-3 ventrales. Surco gastrofrontal amplio. Petasma con 

la porción distal de a costilla ventral armada con espinas diminutas en su borde libre. El 

surco dorsolateral del sexto segmento abdominal es estrecho, casi cerrado. Las láminas 

laterales del télico con las esquinas anteromediales ligeramente divergentes, el proceso 

posterior con una cresta medial entera (Hernández-Aguilera et al. 2005).  

Hábitat: estuarino y marino de aguas someras hasta 55m (Pérez-Farfante 1988). En arena, 

limo, fango y coral (Williams 1984). En este análisis, preferentemente sobre fondos 

arenosos cubiertos por pastos marinos.  

Material examinado: 12 ejemplares identificados; “Zona Profunda”, 5 agosto 2014, 1 

individuo (hembra); “Bahía de Catán”, 5 agosto 2014, 7 ejemplares (3♀, 4♂); “Ostión”, 

17 febrero 2017, 1 individuo (macho); “Bahía de Catán”, 18 febrero 2017, 3 ejemplares 

(machos).  

Distribución: Bermudas; desde el sur de la Bahía de Chesapeake, Maryland, EE. UU. 

(Pérez-Farfante 1969; Holthuis 1980) a la Bahía de la Ascensión, Quintana Roo, México 

(Chace 1972).  
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FAMILIA PALAEMONIDAE Rafinesque, 1815 

Leander tenuicornis Say, 1818 

Leander tenuicornis (Say 1818).--- Holthuis (1952): 155, pls. 41, 42.-- Chace (1972): 

19.-- Williams (1984): 65, fig. 43.-- Abele and Kim (1986): 13, 154, 163.—Hernández-

Aguilera et al. (2005): 75, fig. 7.  

Palaemon tenuicornis (Say 1818): 249. 

Características de reconocimiento: rostro alcanzando el ápice de la espina antenal, parte 

dorsal convexa en las hembras, más recta en los machos. Estilocerito largo y agudo, 

alcanzando más lejos del segundo segmento del pedúnculo antenular. Espina anterolateral 

del primer segmento del pedúnculo antenular alcanzando casi el margen posterior del 

segundo segmento. Caparazón sin sutura branquiostegal (Williams 1984; Hernández et al. 

2005).  

Hábitat: entre algas del género Sargassum sp (Williams 1984). Para este estudio, entre 

vegetación acuática sumergida de Syringodium filiforme y Halodule wrightii, sobre 

fondos arenosos y arcillosos.  

Material examinado: 16 especímenes; “Zona Profunda”, 5 agosto 2014, 3 especímenes 

(2♀, 1♂); “Bahía de Catán”, 5 agosto 2014, 13 especímenes (8♀, 5♂). 

Distribución: aguas tropicales y subtropicales de todo el mundo excepto para el Pacífico 

Este; raro para Canadá y las Islas Falkland (Holthuis 1952; Williams 1984).  
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Palaemon floridanus Chace, 1942 

Palaemon floridanus (Chace 1942).—Holthuis (1952): 197-199, pl. 48, figs. a-j.-- 

Abele and Kim (1986):14, 155, 169. 

Palaemon (Paleander) floridanus (Holthuis 1950). 

Características de reconocimiento: rostro delgado y fuertemente curvado hacia arriba, 

con 7-9 dientes en posición dorsal, 2 o 3 de ellos siendo subapicales. El margen ventral 

del rostro porta de 5-9 (generalmente 5-7) dientes (Holthuis 1950; Abele y Kim 1986).  

Hábitat: en este estudio, sobre fondos arenosos dominados por los pastos marinos 

Syringodium filiforme y Halodule wrightii. También se asocia con acumulaciones de 

rodofitas como Digenia simplex, Laurencia poitei y varias especies de Gracilaria (Coen 

et al. 1981).  

Material examinado: 47 especímenes; “Zona Profunda”, 5 agosto 2014, 11 especímenes 

(9♀, 2♂); “Bahía de Catán”, 5 agosto 2014, 35 especímenes (16♀, 19♂); “Bahía de 

Catán”, 18 febrero 2017, 1 espécimen (macho).  

Distribución: Florida (Chace 1972; Holthuis 1952; Coen 1981), Panamá, Belice (Baeza 

y Fuentes 2012); Ransom Island, Redfish Bay, Nueces County, South Padre Island, 

Cameron County, Texas (Strenth y Chace 1995). 

Observaciones: nuevo registro para Laguna Madre, todo el Golfo mexicano y de Estados 

Unidos, excepto por los registros de Strenth y Chace (1995) y los de Florida. esta especie 

está cercanamente relacionada con Palaemon northropi, ambas fueron diferenciadas por 

Chace (1942) a través de varias características. Sin embargo, el carácter más consistente 

de diferenciación es el rostro, el cual es más delgado y posee un mayor número de dientes 

en el margen ventral que en P. northropi (Holthuis 1952). En el material aquí examinado, 

el número de dientes ventrales del rostro fue mínimamente de cinco.  
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Palaemon northropi Rankin, 1898 

Palaemon northropi Abele and Kim (1986): 14, 155, 169.  

Palaemon (Palaeander) northropi (Holthuis 1950):9, 1952: 192 pl. 47.--Chace (1972):21 

Leander northropi (Rankin 1898):245; Plate 30, fig. 4.  

Características de reconocimiento: rostro curvado hacia arriba, pero en menor grado al 

compararse con Palaemon floridanus; el rostro también es más profundo, con 7-10 dientes 

dorsales y de 3-4 ventrales. Caparazón con espinas branquiostegal y antenal (Holthuis, 

1952).  

Hábitat: planicies costeras de arena y fango cercanas a manglares (Chace 1972). En 

praderas de pastos marinos, sobre fondos arenosos, franco-arenoso y franco-arcillosos.  

Material examinado: 8 especímenes; “Zona Profunda”, 5 agosto 2014, 5 especímenes 

(2♀, 3♂); “Bahía de Catán”, 5 agosto 2014, 3 especímenes (1♀, 2♂).  

Distribución: región del litoral Este Americano entre Bermuda y Uruguay (Holthuis 

1952); Bermuda y Florida hasta Estado de Sao Paulo, Brasil (Chace 1972; Abele and Kim 

1986); Panamá, Bahamas, Cuba, Jamaica, Haití, República Dominicana, Puerto Rico, 

Islas Vírgenes, Venezuela, Brasil y Uruguay (Ferreira et al. 2010); México: Bahía de 

Chetumal (Castellanos-Osorio 2009), Laguna de Términos, Campeche; Bahía de la 

Ascensión, Quintana Roo (Chace 1972; Román-Contreras 1988; Hernández-Aguilera 

2005).  

Observaciones: nuevo registro para Laguna Madre. esta especie puede confundirse con 

Palaemon floridanus, pero se diferencia por presentar de 3-4 dientes en el margen ventral 

del rostro. 

  



 114 

Palaemon mundusnovus De Grave y Ashelby 2013 

Palaemonetes intermedius (Holthuis  1949): 94; Fig. 2j-l.--Holthuis (1952): 241. pl. 55, 

figs. a-f.—Chace (1972):22.-- Williams (1984): 75, fig. 50.-- Abele and Kim (1986): 14, 

155, 171.  

Características de reconocimiento: el rostro alcanzando o ligeramente rebasando la 

espina antenal. Los dientes dorsales alcanzando la punta, que a menudo se presenta 

bifurcada. Con 4 o 5, rara vez 3, dientes ventrales. Dactilo del segundo pereiópodo con un 

diente pequeño y de punta roma (Abele y Kim 1986). En el material analizado, el número 

de dientes típicamente observados fue de cuatro, oscilando de tres a cinco.  

Hábitat: aguas estuarinas, preferentemente sobre vegetación acuática sumergida 

(Hernández-Aguilera 2005)ltz. Se encontró en mayor número sobre fondos lodosos 

cubiertos por Halodule wrightii y Syringodium filiforme, cerca de bancos naturales de 

ostión, asociándose también, pero en menor medida, a praderas de Thalassia testudinum.  

Material examinado: 229 especímenes; “Ostión”, 8 marzo 2014, 49 especímenes (44♂, 

5♀); “Zona Profunda”, 8 marzo 2014, 1 espécimen (macho); “Bahía de Catán”, 9 marzo 

2014, 14 especímenes (5♀, 9♂); “Ostión”, 4 agosto 2014, 86 especímenes (30♀, 57♂); 

“Ostión”, 17 febrero 2017, 36 especímenes (17♀, 19♂); “Bahía de Catán”, 18 febrero 

2017, 43 especímenes (29♀, 14♂). 

Distribución: Vineyard Sound, Massachusetts, to Port Aransas, Texas (Holthuis 1952); 

Laguna de Mecoacán, Tabasco; Laguna de Términos, Campeche; Bahía de la Ascensión, 

Quintana Roo; Isla Arenas, Yucatán, México (Chace 1972; Williams 1984; Román-

Contreras 1988; Domínguez et al. 2003; Barba et al. 2005; Hernández et al. 2005; Barba-

Macías 2012, como Palaemonetes intermedius). 

Observaciones: especie referida como Palaemonetes intermedius en toda la literatura, 

con excepción de los sinónimos enlistados en Holthuis (1952), pero que no tienen validez 

actual y que además fue renombrada como Palaemon mundusnovus nom. nov. por De 

Grave y Ashelby (2013).  
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Palaemon pugio De Grave y Ashelby, 2013 

Palaemonetes pugio (Holthuis 1949): 95, figs. 2 m-o.-- Holthuis (1952): 244, pl. 55, figs. 

g-l.-- Williams (1984): 76. Fig. 51.-- Abele and Kim (1986): 14, 155, 171.—Hernández 

et al. (2005): 80, 81, fig. 13.  

Características de reconocimiento: el rostro alcanzando o rebasando el margen posterior 

de la escama antenal, con 7-10 dientes dorsales, uno por detrás del margen orbital, 2 a 5, 

generalmente 3, dientes ventrales. Ambos márgenes del rostro con una porción desarmada 

en forma de daga previa al ápice. Dedos del segundo pereiópodo sin dientes en los bordes 

cortantes (Williams 1984; Abele y Kim 1986).  

Hábitat: estuarios, especialmente entre praderas de vegetación acuática sumergida 

(Williams 1984). Durante las colectas llevadas a cabo en el presente estudio, ocurrió sobre 

fondos arenosos y franco-arenosos compuestos por vegetación de Halodule wrightii y 

Syringodium filiforme. 

Material examinado: 33 especímenes; “Ostión”, 8 marzo 2014, 1 espécimen hembra; 

“Zona Profunda”, 8 marzo 2014, 1 espécimen macho; “Ostión”, 4 agosto 2014, 17 

especímenes (6♀, 11♂); “Bahía de Catán”, 5 agosto 2014, 3 especímenes hembras; “Bahía 

de Catán”, 18 febrero 2017, 11 especímenes (7♀, 4♂). 

Distribución: norte de Massachusetts hasta Texas (Holthuis 1952); intermitente desde 

Verte River, tres millas al Oeste de St. Modeste, Quebec, hasta cerca de Yarmouth, Nova 

Scotia, Newcastle and East Brunswick, Maine (Bousfield and Laubitz 1972; Williams 

(1974,1984); Isla Verde, Veracruz; Laguna de Mecoacán, Tabasco; Laguna de Términos, 

Tenabo, Isla Arena, Laguna de Pom, Campeche; Puerto Progreso, Yucatán; Akumal, 

Quintana Roo (Zarur 1962; Román-Contreras 1988; Rodríguez et al. 2000; Domínguez et 

al. 2003; Barba et al. 2005; Barba-Macías 2012).  

Observaciones: especie renombrada como Palaemon pugio comb. nov. por De Grave y 

Ashelby (2013). 
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Palaemon vulgaris De Grave y Ashelby, 2013  

Palaemonetes vulgaris (Say 1818): 248. -- Holthuis (1952): 231, pl. 54. figs. f-l. -- 

Williams (1984): 72, fig. 49. – Abele and Kim (1986): 15, 155, 171.  

Características de reconocimiento: rostro con 2 dientes por detrás del margen de la 

órbita, dientes alcanzando la punta, y 3 a 5 dientes ventrales. Dactilo del segundo 

pereiópodo con 2 dientes, dedo fijo con un diente en el borde cortante (Abele y Kim 1986).   

Hábitat: ambientes estuarinos, especialmente en praderas de vegetación acuática 

sumergida (Williams 1984). Fue encontrado sobre fondos franco-arcillosos y franco-

arenosos; compuestos por Syringodium filiforme, Halodule wrightii y en menor medida 

Thalassia testudinum; en zonas de inundación mareal con presencia de bancos ostrícolas 

y en pequeñas terrazas estuarinas en la zona profunda de la laguna aledañas a canales de 

navegación y circulación del agua.  

Material examinado: 355 ejemplares; “Ostión”, 8 marzo 2014, 1 espécimen macho; 

“Zona Profunda”, 8 marzo 2014, 96 especímenes (62♀, 34♂); “Ostión”, 4 agosto 2014, 

15 especímenes hembras; “Zona Profunda”, 5 agosto 2014, 75 especímenes (40♀, 35♂); 

“Ostión”, 17 febrero 2017, 104 especímenes (45♀, 59♂); “Zona Profunda”, 17 febrero 

2017, 64 especímenes (30♀, 34♂).  

Distribución: sur del Golfo de St. Lawrence, Canadá desde northern Cape Breton Island 

a Port Isabel; Northumberland Strait a St. Simons Inlet y Miscou Harbor cerca de Portage 

Bay; al sur en Cameron County, Texas; Laguna de Tamiahua, Veracruz; Laguna 

Mecoacán, Tabasco; Río Champotón, Laguna de Términos, Campeche; cerca de Progreso, 

Yucatán; Puerto Morelos, Punta Hualapich y Akumal, Quintana Roo (Bousfield 1956; 

Holthuis 1952; Bousfield and Laubitz 1972; Williams 1984; Román-Contretas 1988; 

Barba et al. 2005; Barba-Macías 2012).  

Observaciones: renombrada como Palaemon vulgaris comb. nov. por De Grave and 

Ashelby (2013).  
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Alpheus sp. 

Alpheoides (Paul’son 1875): 1-144, Plates 1-22. 

Asphalius (Roux 1831): 1-39, 4 tables. 

Autonomaea (Risso 1816): 166, 3 plates.  

Crangon (Weber 1795): 1-171.  

Características de reconocimiento: epipoditos presentes en al menos los dos primeros 

pares de pereiópodos; ojos parcialmente ocultos por una deflexión o curvatura del margen 

anterior del caparazón, dejando expuesta su porción anteroventral. Sin una placa movible 

en el ángulo posterolateral del sexto segmento abdominal (Chace 1972). 

Hábitat: en sustratos franco-arenososos y arenosos cubiertos por vegetación de pastos 

marinos (Syringodium filiforme, Halodule wrightii y Thalassia testudinum).  

Material examinado: 17 ejemplares; “Zona Profunda”, 8 marzo 2014, 11 individuos (4♂, 

7♀); “Bahía de Catán”, 9 marzo 2014, 5 ejemplares (4♀, 1♂); “Bahía de Catán”, 5 agosto 

2014, 1 ejemplar (Macho).  

Distribución: aguas tropicales y subtropicales de todo el mundo (Kim y Abele 1988).  

Observaciones: material dañado, todos los ejemplares careciendo del quelípedo mayor y 

algunos también del menor. El resto de pereiópodos presentó integridad variable, a veces 

sin varios artejos, dificultando el proceso de identificación taxonómica. El quelípedo 

mayor es una característica importante para la determinación a nivel especie, razón por la 

cual los individuos se determinaron como Alpheus sp.   
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Alpheus heterochaelis Say, 1818 

Crangon heterochaelis (Hay y Shore 1918): 386, fig. 8.  

Características de reconocimiento: cubierta ocular desarmada y prominente, separada 

del rostro por depresiones rostro-orbitales poco profundas. El primer par de pereiópodos 

con el mero desarmado disto-ventralmente. Quelípedo mayor grueso, levemente setoso; 

el margen distal del propodio y dactilo redondeado; margen superior e inferior del 

propodio con muescas profundas próximas a la articulación con el dactilo, formando 

depresiones en forma de silla de montar. Quela menor sexualmente dimórfica, con 

setosidades en el dactilo en ambos sexos; los machos con cerdas setosas accesorias en el 

margen opuesto del propodio, asemejando una cabeza de ballena (“balaeniceps shape”) 

(Williams 1984).  

Hábitat: aguas poco profundas y tranquilas, en zonas intermareales de fondos fangosos y 

arenosos con presencia de bancos ostrícolas o rocas (Hernández et al. 2005). Especie 

encontrada principalmente en sustratos franco-arcillosos, franco-arenosos y arenosos, con 

presencia de pastos marinos.  

Material examinado: 16 especímenes. “Zona Profunda”, 8 marzo 2014, 5 especímenes 

(4♀, 1♂); “Ostión”, 4 agosto 2014, 3 especímenes (1♀, 2♂); “Bahía de Catán”, 5 agosto 

2014, 1 espécimen (macho). “Ostión”, 17 febrero 2017, 5 especímenes (4♀, 1♂); “Bahía 

de Catán”, 18 febrero 2017, 2 especímenes hembra. 

Distribución: Parte baja de la Bahía de Chesapeake (Estados Unidos) al Sur y Oeste a 

través del Golfo de México, Cuba, Curaçao (Williams 1984); Bermuda (Verrill 1922); 

Surinam (Chace 1972); estado de Paraiba, Brasil (Hernández-Aguilera 2005); en México 

está reportado para Veracruz (Hermoso-Salazar and Martínez Guzmán 1991; Hernández-

Aguilera (1996); Rodríguez et al. (2000). Cayo Arenas, Cayos Arcas, Campeche; Isla 

Pérez, Arrecife Alacrán, Yucatán (Hernández-Aguilera 1996). Laguna de Términos, 

Campeche (Román-Contreras 1988). Puerto Morelos, Quintana Roo (Markham et al. 

1990).  
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Alpheus cf. packardii Kingsley, 1880 

Alpheus packardii (Kingsley 1880): 417.— Verril (1922): 80, pl. 20, figs. 2, 5; pl. 21, fig. 

5; pl. 22, fig. 7; pl. 23, figs. 6c-d; pl. 25, figs. 4, 4a; pl. 31, figs. 1b-1, 2b-u, 3u-t.  

Alpheus normanni (Kingsley 1878):93.—Chace (1972):68.– Williams (1984):97, fig. 

66.– Abele and Kim (1986):18, 198, 211.– Hernández-Aguilera et al. (2005): 145, fig. 17.   

Características de reconocimiento: rostro carinado, alcanzando la longitud del primer 

segmento del pedúnculo antenular. Quela mayor gruesa, débilmente setosa; margen 

superior del propodio con una muesca profunda próxima a la articulación con el dactilo; 

el margen inferior del propodio carece de la muesca correspondiente. Quelípedo menor 

con dimorfismo sexual; en machos presenta una muesca en la porción dorsal, cercana a la 

articulación con el dactilo; en los machos el dactilo muestra setosidades que forman una 

cresta asemejando la cabeza de una ballena “balaeniceps shaped”, hembras sin cresta 

(Hernández-Aguilera et al. 2005).  

Hábitat: fondos rocosos y arenosos, o cerca de hojas y rizomas de pastos marinos 

(Hendrix 1971). En zonas someras cercanas a las orillas o a canales de navegación; fondos 

arenosos, franco-arenosos y franco-arcillosos cubiertos por praderas de Syringodium 

filiforme, Halodule wrightii y Thalassia testudinum para el presente trabajo.  

Material examinado: 25 especímenes; “Zona Profunda”, 8 marzo 2014, 14 especímenes 

(7♀, 7♂); “Bahía de Catán”, 9 marzo 2014, 11 especímenes (4♀, 7♂).  

Distribución: como Alpheus normanni en Bermuda; cerca de Cape Charles, Virginia; Key 

West, Florida a Texas (Christoffersen 1979); parte baja de la Bahía de Chesapeake, a 

través del Golfo de México, Indias Occidentales a Sao Paulo, Brasil, Golfo de California 

y Panamá (Chace 1972; Williams 1984; Abele and Kim 1986); Veracruz y Yucatán, 

México (Hernández-Aguilera et al. 1996). Isla Cozumel y Bahía de la Ascensión, 

Quintana Roo (Chace 1972). En México como Alpheus packardii en Bahía de la 

Ascensión, Bahía del Espíritu Santo, Arrecife Mahahual (Román-Contreras y Martínez-

Mayén 2010); Isla Verde, Arrecife Hornos, Isla de Sacrificios, Isla de Enmedio, Veracruz 

(Hermoso-Salazar y Arvizu-Coyotzi 2015).   

Observaciones: nuevo registro para Laguna Madre de Tamaulipas. Especie determinada 

como Alpheus cf. packardii en base a la incertidumbre involucrada en su establecimiento 

taxonómico.  
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FAMILIA HIPPOLYTIDAE Spence-Bate, 1888 

Hippolyte obliquimanus Dana, 1852b 

Hippolyte obliquimanus (Dana 1852b):24.—d’Undekem d’Acoz (1997): 470, figs. 1, 

2.—Hernández-Aguilera et al. (2005): 112, Fig. 12.  

Hippolyte curacaoensis (Schmitt 1924): 68, fig. 4.—Chace (1972): 111, figs. 44, 45.—

Williams (1984): 117, fig. 81.—Abele and Kim (1986): 21, 231, 237. 

Características de reconocimiento: rostro alcanzando el margen posterior del pedúnculo 

antenular en ambos sexos, con 3-4 dientes dorsales, 1-3 ventrales y con una carina lateral 

bien formada abarcando el primer tercio de su longitud. Estilocerito delgado, sin alcanzar 

el margen distal del primer segmento del pedúnculo antenular. Primer segmento del 

pedúnculo antenular con 1-3 espinas anterolaterales (Williams 1984; Hernández-Aguilera 

et al. 2005). 

Hábitat: fondos arenosos y fangosos, asociándose con algas y pastos. Para este trabajo en 

áreas de terrazas lagunares aledañas a canales de navegación interna, fondos de franco-

arenosos a franco-arcillosos cubiertos por pastos marinos.  

Material examinado: 1 espécimen (macho), “Zona Profunda”, 8 marzo 2014. 

Distribución: Carolina del Norte, Florida, Cuba, Saint Christopher, Antigua, Carriacaou, 

Tobago, Guadalupe, Puerto Rico, Venezuela y Brasil (d’ Udekem d’ Akoz 1997); para 

México en Laguna de Términos, Campeche (Escobar 1984; Román-Contreras 1988); en 

Veracruz y Yucatán (Hernández-Aguilera et al. 1996); Sabancuy, Ciudad del Carmen, 

Campeche y Laguna de Tamiahua, Veracruz (Rodríguez et al. 2000); Bahía de la 

Ascención, Bahía del Espíritu Santo y laguna arrecifal de Mahahual, Quintana Roo 

(Román-Contreras y Martínez-Mayen 2009); así como en el sistema arrecifal veracruzano 

(Hermoso-Salazar y Arvizu-Coyotzi 2015). 

Observaciones: nuevo registro para Laguna Madre de Tamaulipas.  
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Hippolyte zostericola Smith, 1873 

Hippolyte zostericola (Smith 1873).—Chace (1972), figs. 49, 50.—Williams (1984): 118, 

fig. 83.—Abele and Kim (1986): 22, 231, 239.—Hernández et al. (2005): 114, fig. 13, 

Lám. 2, fig. B.  

Virbius zostericola (Smith 1873): 550; Plate 3, g. 11. 

Características de reconocimiento: hembras adultas con el rostro sobrepasando el 

pedúnculo antenular, en los machos queda cerca del margen distal del segundo segmento 

del pedúnculo antenular; con 1-3 (usualmente 2) dientes dorsales, 1-4 ventrales. 

Caparazón con espina antenal y una espina hepática fuerte. Estilocerito delgado, quedando 

a mediación del primer segmento del pedúnculo antenular. Primer segmento del 

pedúnculo antenular sin espinas (Williams 1984; Hernández et al. 2005).  

Hábitat: praderas de vegetación en hábitats de agua somera. Especie abundante en el área 

de estudio, habitando pastos marinos compuestos por Syringodium filiforme, Halodule 

wrightii y Thalassia testudinum, sobre sustratos arenosos, franco-arenosos y franco-

arcillosos.  

Material examinado: 1825 individuos; “Ostión”, 8 marzo 2014, 294 especímenes (240♀, 

54♂); “Zona Profunda”, 8 marzo 2014, 312 especímenes (307♀, 5♂); “Bahía de Catán”, 

9 marzo 2014, 64 especímenes (hembras); “Zona Profunda”, 5 agosto 2014, 21 

especímenes (hembras); “Bahía de Catán”, 5 agosto 2014, 8 especímenes (7♀, 1♂); 

“Ostión”, 17 febrero 2017, 248 especímenes (170♀ , 78♂); “Zona Profunda”, 17 febrero 

2017, 856 especímenes (599♀, 255♂); “Bahía de Catán”, 18 febrero 2017, 22 

especímenes (21♀, 1♂). 

Distribución: Massachusetts (Chace 1972) a Florida (Zupo and Nelson 1999), a lo largo 

del litoral del Golfo de México desde Redfish Bay, Texas (Hernández et al. 2005), hasta 

Laguna de Términos, Campeche (Román-Contreras 1988; Román-Contreras y Romero-

Rodríguez 2005), y en Ceará, Brasil (Fausto-Filho 1975). Bermuda (Markham y 

McDermott 1980) hasta Trinidad y Curaçao (Chace 1972). También presente en el 

Pacífico este: San Antonio, Municipio de Robles, Tumaco, oeste de Colombia (Wicksten 

1989; Lemaitre y Álvarez-León 1992). Bahía del Espíritu Santo, Laguna Mahahual, Bahía 

de la Ascensión, Cayo Culebras, Vigía Chico, Quintana Roo (Chace 1972; Markham et 

al. 1990; Román-Contreras y Martínez-Mayén 2009). 
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Tozeuma carolinense Kingsley, 1878 

Tozeuma carolinense (Kingsley 1878).---Chace (1972): 141.—Williams (1984): 138, 

fig. 97.—Abele and Kim (1986): 22, 235, 247.—Hernández et al. (2005): 111, fig. 10, 

Lám. 2, fig. A.  

Tozeuma carolinensis (Kingsley 1878): 90.--Voss (1956): 359, fig. 1.  

Angasia carolinense (Hildebrand 1958): 159. 

Características de reconocimiento: rostro elongado, casi dos veces la longitud del 

caparazón, sin dientes dorsales en el rostro y hasta 19 dientes ventrales. Caparazón con 

espina supra-orbital. Telson con dos pares de espinas dorsales (Williams 1984; 

Hernández-Aguilera et al. 2005).  

Hábitat: agua somera, usualmente en praderas de pastos marinos. Preferentemente en 

zonas de pastos marinos sobre fondos arenosos, pero también ocurrió sobre sustratos 

franco-arenosos y franco-arcillosos.  

Material examinado: 433 individuos; “Ostión”, 8 marzo 2014, 2 especímenes (hembras); 

“Zona Profunda”, 8 marzo 2014, 35 individuos (14♀, 21♂); “Bahía de Catán”, 9 marzo 

2014, 67 especímenes (33♀, 34♂); “Zona Profunda”, 5 agosto 2014, 73 individuos (44♀, 

29♂); “Bahía de Catán”, 5 agosto 2014, 238 especímenes (193♀, 45♂); “Zona Profunda”, 

17 febrero 2017, 4 especímenes (2♀, 2♂); “Bahía de Catán”, 18 febrero 2017, 14 

especímenes (12♀, 2♂).  

Distribución: Vinyard Sound, Massachusetts (Williams 1984), hasta Sao Paulo, Brasil 

(Christoffersen 1998), incluido el Golfo de México y Yucatán (Williams 1984; 

Hernández-Aguilera 1996); Bermuda (Markham and McDermott 1980); Cuba (Martínez-

Iglesias et al. 1996) hasta Isla Santa Lucía y Curaçao (Chace 1972). Veracruz, Laguna de 

Términos, Campeche; Bahía de la Ascensión, Puerto Morelos, Isla Cozumel, Vigia Chico, 

Quintana Roo (Chace 1972; Román-Contreras 1988; Markham et al. 1990; Hernández-

Aguilera et. al. 1996). 
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FAMILIA PROCESSIDAE Ortman, 1896 

Ambidexter symmetricus Manning y Chace, 1971 

Características de reconocimiento: espina antenal presente. Estilocerito redondeado 

lateralmente, desarmado. El primer par de pereiópodos con quelas, careciendo de 

exópodos. Los segundos pereiópodos simétricos, con 4 articulaciones en el mero, y de 9-

10 en el carpo. Carpo del quinto pereiópodo más largo que el propodio. Quinta somita 

abdominal desarmada posterolateralmente. Esternitos abdominales desarmados (Manning 

y Chace 1971).  

Hábitat: especie de infauna de sustratos arenosos (Barba-Macías 1999); planicies 

arenosas y fangosas con vegetación de Diplanthera y Thalassia (Manning y Chace 1971; 

Abele 1972). En este análisis fue encontrado en zonas de inundación mareal, con presencia 

de bancos de ostión y sustratros franco-arenosos cubiertos por praderas de pastos marinos.  

Material examinado: “Ostión”, 8 marzo 2014, 1 espécimen (hembra). 

Distribución: Golfo de México, hasta Trinidad (Chace 1972); Atlántico oeste desde 

Florida hasta Brasil (Christoffersen 1998); Tamaulipas, México; Lousiana Florida Puerto 

Rico, Trinidad (Abele 1972).  
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Índices de diversidad e Índices bióticos 

Índices de diversidad 

Los índices utilizados para evaluar la estructura de las comunidades de camarones 

penaeidos y carideos se basaron en las abundancias registradas de cada especie.  

La familia Hippolytidae presentó mayor número de organismos al contabilizar un total de 

2,259 individuos, siendo Hippolyte zostericola la especie más dominante, seguida de 

Tozeuma carolinense. Ambas fueron también las más numerosas de toda la comunidad de 

camarones analizada; le siguió Palaemonidae con un total de 688 especímenes; Penaeidae 

con 82; Alpheidae con 58 individuos; y finalmente Processidae con 1 organismo. Por 

localidad, en orden decreciente la abundancia se repartió en “Zona Profunda” (ZP), 

“Ostión” (OT) y “Bahía de Catán” (BC); por periodo de muestreo el orden de abundancia 

quedó como sigue: nortes > secas > lluvias (Tabla A1 en anexo al final del capítulo). 

Durante la temporada de secas o estío (marzo), BC fue la localidad que presentó la mayor 

diversidad (Shannon, Simpson, número efectivo de especies), así como la mayor equidad 

(Pielou) y menor dominancia (Simpson); esta fue seguida por ZP, con mayor riqueza de 

especies, pero menor diversidad y equidad, mayor dominancia y un número efectivo de 

especies (NE) intermedio; finalmente, la localidad OT fue la menos diversa y uniforme, 

mostrando el máximo valor de dominancia para la temporada (Tabla 21). Por otro lado, la 

diversidad beta (comparación entre comunidades) destacó una mayor similitud entre OT 

y ZP, mientras que la menor quedó entre OT y BC (Tabla 22).  

En temporada de lluvias (agosto) la diversidad y equidad fueron mayores en ZP; por otro 

lado, BC fue la estación con mayor dominancia y menor uniformidad; finalmente, OT 

mostró la menor riqueza e índice de Shannon registrados (Tabla 21). La diversidad beta 

expone mayor similitud entre ZP y BC, mientras que las localidades menos similares 

resultaron ser OT y BC (Sörensen y Morisita) (Tabla 22).  

Para época de nortes la diversidad y uniformidad fueron mayores en BC (Shannon, 

Simpson, Pielou y número efectivo de especies), mientras que fueron menores en ZP, y 

OT mostró valores intermedios (Tabla 21). Por otro lado, los índices de similitud entre 

comunidades fueron máximos para OT-ZP (Sörensen y Morisita) y mínimos entre ZP-BC 

(Tabla 22).  
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Tabla 21. Índices de diversidad alfa estimados para cada localidad durante las tres épocas de muestreo (OT 

= Ostión; ZP = Zona profunda; BC = Bahía de Catán; RE= Riqueza de especies; NE = Número efectivo de 

especies). 

Sitio Temporada RE Shannon Simpson 
Dominancia 

Simpson 
Pielou NE 

OT 

Secas 7 0.5659 0.2868 0.7132 0.2908 1.7610 

Lluvias 5 0.9618 0.4844 0.5156 0.5697 2.61 

Nortes 6 0.9475 0.528 0.472 0.5288 2.57 

ZP 

Secas 9 1.06 0.5228 0.4772 0.4866 2.8863 

Lluvias 9 1.54 0.7273 0.2727 0.701 4.66 

Nortes 4 0.3215 0.1498 0.8502 0.2319 1.37 

BC 

Secas 6 1.333 0.6751 0.3249 0.744 3.7924 

Lluvias 10 1.04 0.4408 0.5592 0.4336 2.82 

Nortes 8 1.666 0.7687 0.2313 0.8013 5.29 

 

Tabla 22. Índices de diversidad beta estimados entre localidades para cada temporada de muestreo. 

Temporada Sitios Jaccard Sörensen Morisita 

Secas (marzo 2014) OT-ZP 0.6 0.7237 0.9206 

OT-BC 0.444 0.3275 0.6498 

ZP-BC 0.666 0.3655 0.7495 

Lluvias (agosto 2014) OT-ZP 0.1666 0.1081 0.5993 

OT-BC 0.2307 0.0313 0.1074 

ZP-BC 0.5382 0.4210 0.7685 

Nortes (febrero 2017) OT-ZP 0.4285 0.472 0.9064 

OT-BC 0.555 0.244 0.5176 

ZP-BC 0.333 0.0632 0.3922 

 
Finalmente, se ubicaron los valores obtenidos del índice de Shannon en una escala de 

clasificación de la condición biológica de ecosistemas acuáticos basada en los criterios de 

Wilhm y Dorris (1968) y Staub et al. (1970). Los resultados indicaron un nivel general de 

contaminación moderada–severa de acuerdo a ambos criterios utilizados (Tabla 23).  
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Tabla 23. Análisis de contaminación de los sitios muestreados con base en los resultados del índice de 

Shannon.  

Sitio Temporada Shannon 
Condición biológica (contaminación del agua) 

Wilhm y Dorris (1968) Staub et al. (1970) 

OT 

Secas 0.5659 Severa Severa 

Lluvias 0.9618 Severa Severa 

Nortes 0.9475 Severa Severa 

ZP 

Secas 1.06 Moderada Severa 

Lluvias 1.54 Moderada Moderada 

Nortes 0.3215 Severa Severa 

BC 

Secas 1.333 Moderada Moderada 

Lluvias 1.04 Moderada Severa 

Nortes 1.666 Moderada Moderada 

 

Índices bióticos 

Índice Biótico (Hilsenhoff 1977) 

Los resultados del Índice Biótico (IB) oscilaron de 3.03–4.62, reportando una calidad del 

agua de pobre–muy pobre y una condición biológica del ecosistema con disturbio 

significativo–severo (Tabla 24). Por temporada, marzo (secas) fue el que presentó mayor 

disturbio y menor calidad del agua, excepto en Zona profunda; no obstante, en esta misma 

estación se obtuvo el máximo valor de IB durante febrero (nortes), indicando calidad del 

agua muy pobre y nivel de disturbio severo. En general, la calidad del agua y la condición 

biológica del ecosistema fueron mejor en temporada de lluvias; asimismo, destacó Bahía 

de Catán en febrero (nortes) por haberse obtenido el mínimo valor de IB, así como la 

mejor calidad del agua y condición biológica.  
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Tabla 24. Estatus del ecosistema con base al análisis del Índice Biótico (Hilsenhoff 1977) 

Sitio Temporada IB Calidad del agua Condición biológica del 

ecosistema 

OT 

  

Secas 4.281 Muy pobre Disturbio severo 

Lluvias 3.71 Pobre Disturbio significativo 

Nortes 3.75 Pobre Disturbio significativo 

ZP 

  

Secas 3.638 Pobre Disturbio significativo 

Lluvias 3.80 Muy pobre Disturbio severo 

Nortes 4.62 Muy pobre Disturbio severo 

BC 

  

Secas 4.021 Muy pobre Disturbio severo 

Lluvias 3.79 Muy pobre Disturbio severo 

Nortes 3.03 Pobre Disturbio significativo 

 

Índice Biótico de Hilsenhoff ajustado a especie  

El Índice Biótico de Hilsenhoff (IBH) reportó valores de 6.07–9.24, lo que fue equivalente 

a una calidad del agua regular–pobre a muy pobre y un grado de contaminación orgánica 

que osciló de significativa a severa (Tabla 25). Similar al Índice Biótico, la temporada con 

mayor repetición de peores condiciones fue secas o estiaje (marzo), excepto para la 

estación Zona Profunda que tuvo una mejor calidad del agua y menor contaminación 

orgánica en la misma temporada. Las condiciones mejoraron ligeramente para la época 

lluviosa en las 3 estaciones, pero sin disminuir el nivel de calidad del agua y de 

contaminación orgánica. La localidad Bahía de Catán durante febrero (nortes) fue la mejor 

posicionada para ambos parámetros de integridad, mientras que, durante este mismo 

muestreo, Zona Profunda reportó las peores condiciones de todo el análisis en función de 

este índice. 
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Tabla 25. Calidad del agua y grado de contaminación orgánica con base en los resultados del Índice Biótico 

de Hilsenhoff (IBH).  

Sitio  Temporada IBH Calidad del agua  Contaminación orgánica 

OT 

  

Secas 8.56 Muy pobre Severa 

Lluvias 7.43 Muy pobre Severa 

Nortes 7.51 Muy pobre Severa 

ZP 

  

Secas 7.29 Muy pobre Severa 

Lluvias 7.59 Muy pobre Severa 

Nortes 9.24 Muy pobre Severa 

BC 

  

Secas 8.04 Muy pobre Severa 

Lluvias 7.58 Muy pobre Severa 

Nortes 6.07 Regular-Pobre Significativa 

 

Índice de Calidad Béntica 

Los resultados de las variables requeridas en la estimación del Índice de Calidad Béntica 

(ES50 y ES500.05i) por localidad muestreada se resumen en la Tabla A2-A4 (anexo).  

Los valores resultantes del BQI (Índice de Calidad Béntica) se estimaron para cada 

localidad considerando los datos de las 3 temporadas de colecta, y quedaron dentro del 

rango de mala calidad ecológica para los 3 sitios evaluados de acuerdo al criterio de la 

European Union Water Framework Directive (WFD) (Tabla 26).  

 

Tabla 26. Valores del BQI y estatus de calidad ecológica para cada estación de muestreo.  

Localidad  BQI Estatus de calidad ecológica (ECoQs) 

Ostión 1.0043 Malo 

Zona profunda 1.40 Malo 

Bahía de Catán 1.38 Malo 
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Índice Biological Monitoring Working Party (BMWP) 

El cómputo de este índice requirió dos etapas mayores: calibración y estimación 

(sumatoria de los valores de indicación). La calibración, a su vez, consistió primero en el 

cálculo del índice de calidad fisicoquímica (Peq) para determinar los intervalos Peq, cuyas 

variables y resultados se resumen en la Tabla A5 (anexo); y después se obtuvieron los 

valores de indicación de las especies con el quinto percentil de una serie de números 

derivada de agrupar las abundancias específicas con los intervalos Peq de cada sitio (véase 

metodología). Esta matriz de datos se expone en la Tabla A6 (anexo). Cabe mencionar 

que no se obtuvieron los valores de bioindicación de Hippolyte obliquimanus y 

Ambidexter symmetricus ya que su escaso número (1 individuo cada una) no permitió 

elaborar la distribución de clases de abundancias necesaria para estimar el quinto 

percentil, por lo que fueron descartadas del análisis. 

Finalmente, la estimación del BMWP se efectuó sumando los valores de bioindicación de 

cada especie (Tabla 27) resultando en una calificación final para cada sitio y temporada 

de estudio. Los puntajes oscilaron de 30-64, equivalente a aguas muy contaminadas–

ligeramente contaminadas de acuerdo con la escala de contaminación orgánica establecida 

por Roldán-Pérez (2003) (Tabla 28). 

Tabla 27. Valores de bioindicación de las especies consideradas para el cálculo del BMWP. 

Especie Valor de sensibilidad 

Alpheus heterochaelis 6 

Alpheus cf. packardii 7 

Alpheus sp.   7 

Hippolyte zostericola 6 

Tozeuma carolinense 6 

Leander tenuicornis 7 

Palaemon floridanus 7 

Palaemon northropi 7 

Palaemon mundusnovus 6 

Palaemon pugio 6 
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Tabla 27. Valores de bioindicación de las especies consideradas para el cálculo del BMWP (Continuación). 

 

 

 

 

 

Tabla 28. Puntajes del BMWP para cada localidad y temporada de estudio, y calidad del agua 

correspondiente (Roldán-Pérez 2003).  

Localidad Época BMWP Calidad del agua 

OT 

  

  

Secas  36 Moderadamente contaminada 

Lluvias 30 Muy contaminada 

Nortes 36 Moderadamente contaminada 

ZP 

  

  

Secas  56 Moderadamente contaminada 

Lluvias 51 Moderadamente contaminada 

Nortes 30 Muy contaminada 

BC 

  

  

Secas  38 Moderadamente contaminada 

Lluvias 64 Ligeramente contaminada 

Nortes 49 Moderadamente contaminada 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Palaemon vulgaris 6 

Farfantepenaeus aztecus 6 

Farfantepenaeus duorarum 6 
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ANÁLISIS POBLACIONAL 

Se procesaron 2200 individuos, 960 pertenecen a la especie Farfantepenaeus aztecus, 828 

a F. duorarum y 412 a Tozeuma carolinense, que fueron colectados durante dos 

temporadas: secas y lluvias (marzo y agosto de 2014, respectivamente). Con los datos 

biométricos se analizaron el tipo de crecimiento, condición (índice K o de Fulton) y 

condición relativa para 3 cohortes de cada especie: datos agrupados, machos y hembras. 

Los resultados numéricos de cada parámetro y cohorte medidos para este análisis se 

detallan en la Tabla A8 (anexo). 

Determinación del tipo de crecimiento 

El análisis de regresión potencial y la prueba T para probar el valor de la pendiente de las 

cohortes consideradas reportaron que para el camarón café Farfantepenaeus aztecus el 

tipo de crecimiento fue mayormente isométrico, pero también alométrico positivo durante 

la temporada lluviosa (agosto). Los machos de esta especie tuvieron un crecimiento 

isométrico en ambas temporadas, mientras que para las hembras fue tanto isométrico 

(secas) como alométrico positivo (lluvias) (figuras 5-7; Tabla A8). Por otro lado, las 

poblaciones de camarón rosado F. duorarum presentaron crecimiento diferencial por 

temporada, siendo alométrico negativo e isométrico durante la estación seca y lluviosa, 

respectivamente; por sexos, los machos crecieron con un patrón alométrico negativo en 

marzo e isométrico en agosto, mientras que las hembras tuvieron crecimiento isométrico 

para ambas temporadas (figuras 8-10; Tabla A8). Finalmente, la poblaciones del carideo 

Tozeuma carolinense reportaron crecimiento isométrico y alométrico positivo, 

respectivamente, para secas y lluvias; los machos crecieron con alometría negativa para 

ambas temporadas, en tanto que las hembras sostuvieron un patrón isométrico en ambos 

tiempos de estudio (figuras 11-13; Tabla A8).   
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Figura 5. Relación peso-longitud de Farfantepenaeus aztecus en ambas temporadas para datos agrupados 
(y = modelo potencial; R2 = coeficiente de determinación; b = pendiente, representada por el exponente de 
x en la ecuación y). 
 

 
Figura 6. Relación peso-longitud en machos de Farfantepenaeus aztecus para ambas temporadas de estudio 
(y = modelo potencial; R2 = coeficiente de determinación; b = pendiente, representada por el exponente de 
x en la ecuación y). 
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Figura 7. Relación peso-longitud en hembras de Farfantepenaeus aztecus para ambas temporadas de 
estudio (y = modelo potencial; R2 = coeficiente de determinación; b = pendiente, representada por el 
exponente de x en la ecuación y). 
 

 
Figura 8. Relación peso-longitud de Farfantepenaeus duorarum en ambas temporadas para datos agrupados 
(y = modelo potencial; R2 = coeficiente de determinación; b = pendiente, representada por el exponente de 
x en la ecuación y). 
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Figura 9. Relación peso-longitud en machos de Farfantepenaeus duorarum para ambas temporadas de 
estudio (y = modelo potencial; R2 = coeficiente de determinación; b = pendiente, representada por el 
exponente de x en la ecuación y). 
 

Figura 10. Relación peso-longitud en hembras de Farfantepenaeus duorarum para ambas temporadas de 
estudio (y = modelo potencial; R2 = coeficiente de determinación; b = pendiente, representada por el 
exponente de x en la ecuación y). 
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Figura 11. Relación peso-longitud de Tozeuma carolinense en ambas temporadas para datos agrupados (y 
= modelo potencial; R2 = coeficiente de determinación; b = pendiente, representada por el exponente de x 
en la ecuación y). 
 

 
Figura 12. Relación peso-longitud en machos de Tozeuma carolinense para ambas temporadas de estudio 
(y = modelo potencial; R2 = coeficiente de determinación; b = pendiente, representada por el exponente de 
x en la ecuación y). 
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Figura 13. Relación peso-longitud en hembras de Tozeuma carolinense para ambas temporadas de estudio 
(y = modelo potencial; R2 = coeficiente de determinación; b = pendiente, representada por el exponente de 
x en la ecuación y). 
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adecuada (Tabla 29). Por especie y datos agrupados, Farfantepenaeus duorarum se ubicó 

en mejores rangos de condición que las otras especies, pero las hembras y machos de esta 

especie obtuvieron el máximo y mínimo, respectivamente, de este análisis durante la 

temporada seca. No obstante, las poblaciones de F. aztecus y T. carolinense también 

obtuvieron puntajes de condición altos al analizar los datos agrupados y, por sexo, tanto 

machos como hembras ocuparon peldaños de condición adecuada–muy buena (Tabla 29).  

 

Tabla 29. Peso relativo y categoría de condición de las cohortes poblacionales analizadas (Wr= peso 
relativo; S= Secas; LL= Lluvias; DA= Datos Agrupados; M= Machos; H= Hembras).  

Especie Época Cohorte Wr 

Categoría de condición 

(Tabla 10) 

Farfantepenaeus aztecus S DA 95 Adecuada 

M 110 Adecuada 

H 95 Adecuada 

LL DA 107 Adecuada 

M 108 Adecuada 

H 98 Adecuada 

Farfantepenaeus duorarum S DA 124 Muy buena 

M 77 Baja 

H 114 Adecuada 

LL DA 99 Adecuada 

M 103 Adecuada 

H 103 Adecuada 

Tozeuma carolinense S DA 93 Adecuada 

M 89 Adecuada 

H 108 Adecuada 

LL DA 100 Adecuada 

M 92 Adecuada 

H 109 Adecuada 
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DISCUSIÓN 

COMUNIDAD 

Identificación taxonómica. 

El análisis taxonómico arrojó una riqueza de 14 especies, de las cuales 12 pertenecieron 

al grupo de camarones carideos y 2 al de camarones dendrobranquiados, específicamente 

de la familia Penaeidae. La riqueza observada para el infraorden Caridea fue mayor a la 

registrada previamente en la zona (Barba-Macías 1999, 2012; Rodríguez et al. 2000, 

Barba-Macías et al. 2005), con excepción de las 14 especies reportadas por Leija et al. 

(2000). Esta diversidad se debe a la influencia de masas de agua tropicales y subtropicales 

de las provincias marinas Caribeña y Carolineana, respectivamente, lo que explica la 

convergencia de fauna con diferente afinidad biogeográfica (Barba-Macías 2012).  

De los camarones carideos se destacan 4 registros adicionales para la región meridional 

de Laguna Madre de Tamaulipas y áreas selectas del Golfo de México: Alpheus cf. 

packardii, Hippolyte obliquimanus, Palaemon floridanus y P. northropi. La escasa 

investigación en la zona podría explicar estas nuevas apariciones, así como también 

aspectos concernientes a las características y preferencias de hábitat, comportamiento, 

rasgos reproductivos de cada especie, a factores técnicos como el esfuerzo y dirección del 

muestreo, o bien debido a la complejidad taxonómica, geográfica y sistemática de ciertos 

taxones que ocurren en el área (Herrera-Barquín et al. 2018). 

Índices de diversidad. 

Las abundancias registradas para cada especie indicaron a Hippolytidae y Palaemonidae 

como las familias más dominantes, dado que se distribuyen numerosamente en aguas 

someras de áreas templadas, especialmente si presentan sustratos cubiertos con vegetación 

acuática sumergida (VAS) (López de la Rosa et al. 2002; Glancy et al. 2003). Por otro 

lado, los registros de menor abundancia para Alpheidae y Processidae probablemente 

corresponden a factores como la distribución geográfica o el tipo de hábitat muestreado, 

ya que los camarones alféidos son más comunes en regiones tropicales y habitan 

mayormente en sustratos rocosos, arrecifes coralinos o en madrigueras (Bauer 1985; 

Anker et al. 2006; Román-Contreras y Martínez-Mayén 2010; Barba-Macías 2012). 

Adicionalmente, el único registro de la familia Processidae (Ambidexter symmetricus) 

también podría deberse a la dirección del muestreo, dado que está más asociada con las 
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áreas de las bocas, condiciones euhalinas, temperatura y salinidades menos variables, 

aguas más profundas y sustratos arenosos desprovistos de vegetación (Barba-Macías 

1999), mientras que en el presente estudio se muestrearon ambientes someros, con 

variabilidad abiótica diurna o estacional, condiciones euhalinas-hipersalinas, así como 

sustratos cubiertos por VAS. Además, esta especie ha sido reconocida como un elemento 

raro u ocasional en Laguna Madre (Barba-Macías 1999; Barba-Macías et al. 2005) y difícil 

de colectar debido a sus hábitos crípticos y nocturnos (Pachelle et al. 2016; Santana-

Moreno et al. 2016), por lo que su presencia en el presente estudio pudo haber sido 

accidental. Estos factores ecológicos que determinan las abundancias de cada especie, por 

consecuencia también lo hacen sobre la diversidad estimada para la comunidad.  

A grandes rasgos, la diversidad de camarones penaeidos y carideos fue variable en las tres 

estaciones al observar las tendencias de los índices estimados y del número efectivo de 

especies (Tabla 21, A1). Debido a que estos índices varían en función de las abundancias 

específicas, los resultados obtenidos estuvieron mayormente condicionados por los 

numerosos registros del camarón Hippolyte zostericola, corroborado en los sitios con el 

valor mínimo y máximo de diversidad del presente estudio: ZP y BC (en febrero), 

respectivamente, donde esta especie fue muy dominante (ZP) y por otro lado poco 

abundante e integrando una comunidad más equitativa (BC). Dicha dominancia en ZP 

durante febrero quizás estuvo en función de rasgos como la profundidad, cobertura y 

morfología vegetal observadas en el sitio, que esta especie típicamente busca por 

fenómenos como el fototropismo negativo, el cual forma parte de su mecanismo de 

respuesta anti-predatoria (Howard 1984; Luczkovich 1988; James and Heck 1994; Zupo 

y Nelson 1999). Igualmente, estos registros abundantes van de la mano con los rasgos 

reproductivos de los camarones hippolytidos, los cuales consisten en producir una gran 

cantidad de huevecillos para compensar las pérdidas que ocurren durante el desarrollo 

embrionario y así maximizar el número de eclosiones (Corey y Reid 1991; Romero-

Rodríguez y Román-Contreras 2013). En contraste, bajas abundancias han sido 

relacionadas con la presencia de Palaemon mundusnovus como resultado de la 

depredación (Zupo y Nelson 1999), y que pudo haber tenido lugar en este análisis al tomar 

en cuenta los máximos registros de H. zostericola en la Zona Profunda, donde P. 

mundusnovus no ocurrió y hubo condiciones de hábitat idóneas, mientras que en Bahía de 
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Catán ocurrió en menor número y P. mundusnovus fue más abundante. Por otro lado, las 

hembras ovígeras de H. zostericola son más numerosas durante febrero y abril, es decir, 

su principal periodo reproductivo ocurre en el primer tercio del año (Romero-Rodríguez 

y Román-Contreras 2013), lo cual también ha sido descrito para el carideo H. 

obliquimanus (Terossi y Mantelatto 2010); adicionalmente, el mayor reclutamiento de H. 

zostericola ocurre también en febrero y abril, con mínimos a partir de mayo-junio hasta 

diciembre-enero (Romero-Rodríguez y Román-Contreras 2013), lo que se asocia con 

variaciones en los periodos de reproducción, eventos estacionales de mortandad o cambios 

en los patrones de circulación (Bauer 1989). Esta dinámica en la estructura poblacional 

podría explicar en cierta medida las menores abundancias de H. zostericola durante el 

muestreo de agosto (escaso reclutamiento), así como también las mayores cantidades de 

individuos durante febrero y marzo (máxima reproducción y reclutamiento), aunado a su 

mecanismo anti-predatorio (fototropismo negativo) que la obliga a ocurrir en hábitats 

ambientalmente más estables, profundos y con presencia de vegetación como refugio, lo 

cual se presenta en la Zona Profunda de manera regular. Además, especies como Tozeuma 

carolinense, Palaemon vulgaris y P. mundusnovus también ocurrieron en gran número 

(Tabla A1), aunque notablemente menores y, por lo tanto, con un aporte menos evidente 

en los resultados de los índices. Es, en parte, por todo lo anterior, que la diversidad se 

incrementó en aquellas localidades y temporadas donde ciertas especies (H. zostericola y 

T. carolinense) no ocurrieron o se presentaron menos abundantes, como BC en febrero o 

ZP en agosto, proporcionando mayor equitatividad a las comunidades correspondientes.  

Finalmente, cabe señalar que Hippolyte zostericola podría constituir un bioindicador de 

la calidad de los hábitat de pastos marinos en el área de estudio y zonas adyacentes, puesto 

que fue una especie representativa en todos los sitios y temporadas muestreadas, que tolera 

un amplio rango de salinidades (Barba-Macías et al. 2005),  además de poseer otras 

características de organismos indicadores como su ocurrencia abundante (principalmente 

en sustratos con VAS), movilidad limitada, amplia distribución o su larga residencia en el 

ambiente (Barba et al. 2000; Raz-Guzmán 2011; Barba-Macías 2012) y, adicionalmente, 

puede ser adaptable a estudios de laboratorio (Zupo y Nelson 1999; Barba-Macías et al. 

2000), lo cual también ha sido demostrado en otras especies como Hippolyte williamsi 

(Espinoza-Fuenzalida et al. 2008)  H. obliquimanus (Terossi et al. 2008) e H. inermis 
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(Zupo 2000; Zupo y Messina 2006). Además, a pesar de la relativa ubicuidad de este 

carideo en los ambientes costeros del país, no existe información que evalúe su potencial 

bioindicador en México o en el mundo, y la información sobre su biología es relativamente 

escasa (Negreiros-Fransozo et al. 1996; Zupo y Nelson 1999; Barba et al. 2000; Román-

Contreras y Romero-Rodríguez 2005; Romero-Rodríguez y Román-Contreras  2013).  

Condición biológica del ecosistema e Índices Bióticos. 

Los criterios de Wihlm y Dorris (1968), y Staub et al. (1970) ubican al área de estudio en 

niveles de contaminación moderada-severa (Shannon= 0.32-1.66), lo que resulta similar 

a lo reportado por Torres (2012) para la misma área, pero utilizando a la comunidad 

malacológica. Crettaz-Minaglia et al. (2014) también aplicaron estos criterios en 

ecosistemas acuáticos de Argentina con resultados de Shannon de 1-3, correspondiendo a 

calidad del agua regular-pobre. Además, Arrunátegui-Rojas (2016) reportó aguas ligera–

moderadamente contaminadas en un río de Perú (Shannon= 1.69-2.26), mientras que 

Chávez-Bazán (2016) señaló contaminación moderada en todos sus muestreos (Shannon= 

1-3). No obstante, es importante señalar que estos trabajos utilizaron comunidades de 

insectos principalmente, abarcando también a moluscos, anélidos, copépodos y anfípodos. 

Asimismo, destacaron factores como el oxígeno disuelto, materia orgánica, actividades 

agrícolas y ganaderas como posibles causas de las variaciones comunitarias, similar a lo 

especulado por Torres (2012), quien atribuyó sus resultados a la posible influencia 

contaminante de los plaguicidas, metales pesados e hidrocarburos. Sin embargo, en este 

estudio los criterios de Wihlm y Dorris (1968), y Staub et al. (1970) establecen malas 

condiciones en todos los sitios y temporadas de muestreo, incluso en aquellos donde los 

resultados de metales determinaron una calidad de sedimento de no contaminado.  

El uso de los índices de diversidad se basa en la premisa de que el incremento en la salud 

del ambiente sucede a medida que una comunidad es más diversa y estable (Lamper y 

Sommert 1997; Rosenberg et al. 2004). Según Arce (2006) el valor del índice de Shannon 

es mayor en aguas de buena calidad, y por ello se considera que valores inferiores a 2.5 

son indicadores de algún tipo de contaminación, lo cual se pudo observar en este estudio 

(Tabla 23). No obstante, se deben tomar en cuenta las limitaciones en la aplicación de 

estos criterios de diversidad como medida de salud de los ecosistemas acuáticos, ya que 

ambos fenómenos no necesariamente covarían (Calow 1992; Seginini 2003) y la 



 142 

estructura de las comunidades también fluctúa en función de agentes como la 

disponibilidad de oxígeno, el régimen hidrológico, el tipo de hábitat, así como la 

granulometría y materia orgánica de los sedimentos (Baqueiro 1979; Barba-Macías et al. 

2005; Calva et al. 2009; Barba-Macías 2012), por lo que deben ser utilizados de tal manera 

que se fundamenten sobre bases de datos taxonómica y ecológicamente representativas.   

Los valores del índice biótico (IB) y del índice biótico de Hilsenhoff (IBH) estimados en 

el presente estudio, y por tanto la calidad del agua y la condición biológica del ecosistema 

correspondientes, fueron muy similares a lo reportado por Torres (2012) para la misma 

zona de estudio al utilizar la comunidad malacológica. Argumentó que sus resultados 

pudieron estar relacionados con la presencia de contaminantes como HAPs en el área 

costera del Golfo de México, así como plaguicidas y metales pesados, pero los valores del 

IB y el IBH que observó no corroboraron dicha relación. Ambos índices se basan en las 

abundancias relativas de las especies y plantean que en sistemas contaminados habrá una 

gran dominancia de pocas especies, mientras que en aguas limpias ocurrirán muchas 

especies con abundancias moderadas (Hilsenhoff 1977). La especie que dominó en la 

mayoría de las comunidades aquí analizadas fue Hippolyte zostericola, consecuentando 

las mayores calificaciones en OT para temporada seca (IB= 4.28; IBH= 8.56), así como 

en ZP durante nortes (IB= 4.62; IBH= 9.24), y también fomentando resultados similares 

en BC durante marzo (IB= 4.02; IBH= 8.04), sitio donde en agosto (lluvias) se sumó la 

abundancia de Tozeuma carolinense para dar valores del IB= 3.79 y del IBH= 7.58 (Tabla 

24, 25; Tabla A1). Los resultados más bajos de estos índices ocurrieron para BC en 

febrero, indicando la mejor calidad del agua, menor disturbio del ecosistema y grado de 

contaminación orgánica. Asímismo, también ocurrió la comunidad con mayor número 

efectivo de especies, la menor dominancia, la mayor equidad y el mayor índice de 

Shannon (Tabla 21), lo que comprueba que estos índices expondrán escenarios más 

favorables en función de comunidades más equitativas y menos predominadas por ciertas 

especies. Sin embargo, las fluctuaciones en abundancia de las especies no necesariamente 

exponen disturbios ocasionados por contaminantes, y los resultados pueden ser un reflejo 

de la distribución geográfica de las especies o ciertas estrategias biológicas de aquellos 

elementos dominantes de la comunidad, como el ciclo de vida de Hippolyte zostericola, 

cuya máxima reproducción y reclutamiento en el primer trimestre del año (Romero-
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Rodríguez y Román-Contreras 2013) coinciden con las malas calificaciones del IB e IBH 

de este estudio; o, por otro lado, Tozeuma carolinense, que también se observó en gran 

cantidad y, similar a H. zostericola y otros hippolytidos, produce gran cantidad de 

huevecillos (Corey y Reid 1991; Romero-Rodríguez y Román-Contreras 2013); 

asimismo, ambas son especies típicas en el sistema Laguna Madre (Hildebrand 1958; 

Barba-Macías 1999; Leija-Tristán et al. 2000; Rodríguez-Almaraz et al. 2000; Sheridan y 

Minello 2003; Sheridan 2004; Barba-Macías et al. 2005; Barba-Macías 2012; Herrera-

Barquín et al. 2018).  

Cabe añadir que la interpretación de los resultados se dificulta debido a no haber detectado 

hidrocarburos aromáticos policíclicos, a no contar con datos sedimentológicos para época 

de nortes o a la falta de claridad en los patrones de concentración de los metales pesados 

en los sedimentos, ya que el IB y el IBH señalaron malas condiciones del ecosistema en 

sitios con baja cantidad de estos xenobióticos (Bahía de Catán en secas o lluvias; Ostión 

durante secas), o que al menos no sobrepasaron los límites que establecen las guías 

internacionales de calidad de sedimento de la NOAA y el FDEP (Burton 2002) ni el 

umbral de efecto a la fauna bentónica (Long et al. 1995). Asimismo, estos índices miden 

la calidad del agua, por lo que existe la probabilidad de que los factores de disturbio se 

encuentren en este medio en lugar del sedimento. Adicionalmente, este tipo de 

herramientas han sido diseñadas para valorar la respuesta de la comunidad de 

macroinvertebrados a la contaminación orgánica (Norris y Georges 1993), lo que ha 

limitado su uso en condiciones de perturbación distintos, de origen múltiple y con efectos 

menos evidentes (Seginini 2003), que puede ser el caso del área de estudio: un ambiente 

estuarino que por definición muestra una gran variabilidad en aspectos hidrológicos, 

ambientales, geomorfológicos, biogeoquímicos y de biodiversidad. Además, la nula 

investigación al respecto en Laguna Madre (excepto el trabajo de Torres 2012) y el resto 

del país, imposibilita las comparaciones puntuales necesarias al utilizar esta clase de 

modelos que miden la salud ambiental, ya que cada índice posee información espacial y 

temporal de las comunidades propias de cada ecosistema acuático, que a la vez están 

adaptadas a las presiones ambientales, biológicas y antropogénicas correspondientes de 

dicho ambiente.  
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Los índices bióticos utilizados fueron el Índice de Calidad Béntica (BQI por sus siglas en 

inglés) y el Biological Monitoring Working Party (BMWP). El BQI constituye un índice 

multimétrico en el que se muestrean especies a lo largo de un gradiente de disturbio 

ambiental. La premisa radica en que las especies sensibles sólo ocurren en muestras con 

alta diversidad, mientras que las tolerantes son encontradas en muestras con baja 

diversidad (Rosenberg et al. 2004). Los resultados del BQI obtenidos fueron 1.0043 (OT), 

1.40 (ZP) y 1.380 (BC), indicando un estatus de calidad ecológica (ECoQs) malo para 

todos los sitios muestreados (Tabla 26). El patrón de calidad béntica observado parece que 

correspondió a la riqueza y abundancias mayores en ZP y BC (Tabla A1), ya que ambos 

parámetros condicionan los resultados del BQI (Fleischer et al. 2007; Dimitriou et al. 

2017; Strode et al. 2017); sin embargo, los valores del BQI también pueden 

correlacionarse con variables fisicoquímicas como el carbono orgánico total (Dimitriou et 

al. 2012), los niveles de eutroficación (Dimitriou et al. 2017), la profundidad (Šiaulys et 

al. 2011; Magnusson et al. 2016) o el oxígeno disuelto (Strode et al. 2017), pero también 

con sustancias tóxicas persistentes acumuladas en sedimento (Lee et al. 2018) o incluso 

el esfuerzo de muestreo (Fleischer et al. 2007), lo cual no se probó en el presente análisis, 

además de que los sedimentos no indicaron niveles de contaminación alarmantes en 

ninguna de las muestras (Tabla 11, 14).  

Este índice se desarrolló por Rosenberg et al. (2004) basándose primordialmente en datos 

del oeste del Mar Báltico, sistema donde se han realizado buena parte de las aplicaciones 

reportadas del BQI (Fleischer et al. 2007; Zettler et al. 2007; Leonardsson et al. 2009; 

Šiaulys et al. 2011; Leonardsson et al. 2015; Magnusson et al. 2016; Strode et al. 2017), 

con algunos casos esporádicos fuera de esta cuenca marina (Labrune et al. 2006; Fleischer 

et al. 2007; Dimitriou et al. 2012, 2017; Karakassis et al. 2013; Lee et al. 2018). Por ello, 

su aplicabilidad para diferentes ambientes se ha dificultado y por ende la comparación 

entre las diferentes evaluaciones.  

Cabe añadir que las dificultades para determinar con certeza los valores de sensibilidad 

de las especies es otro aspecto muy limitante en la aplicación del BQI y al establecer 

comparaciones con otros ecosistemas, incluido el del área de estudio en Laguna Madre. 

Para que el índice sea de mayor utilidad, las puntuaciones de sensibilidad necesitan cubrir 

un amplio rango de valores que aumenten la resolución del análisis. Esto implica que, por 
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un lado, para el cálculo de este índice es recomendable el uso de bases de datos grandes 

(Leonardsson et al. 2009) (lo cual no se cubrió en el presente estudio al muestrear solo 3 

sitios), mientras que, por otra parte, si se toman muestras solamente de ambientes con 

poco disturbio será más probable obtener altos valores de sensibilidad y viceversa, al 

muestrear únicamente ambientes perturbados las especies sensibles estarán poco o nada 

presentes y no se podrán calcular adecuadamente sus puntuaciones de sensibilidad 

(Leonardsson et al. 2015). Es por ello que se requiere de una mezcla de muestras 

provenientes de ambientes tanto perturbados como no perturbados (Rosenberg et al. 

2004), lo cual no es algo fijo, sino que varía entre especies, lo que significa que derivar 

valores de sensibilidad basándose en todas las muestras sin tomar en cuenta el origen de 

las mismas puede no ser la mejor alternativa (Leonardsson et al. 2015). Además, aspectos 

biológicos como las estrategias reproductivas y el ciclo de vida de las especies, o factores 

ambientales como la salinidad, representan fuentes de variación sobre la riqueza y 

dominancia de los organismos (Rosenberg et al. 2004; Zettler et al. 2007; Leonardsson et 

al. 2015), lo que en última instancia también modificará los valores de sensibilidad 

calculados.  

De manera similar al BQI, las puntuaciones finales del BMWP en el área de estudio fueron 

condicionadas por la riqueza de las especies en cada sitio y temporada, ya que presentaron 

un mismo patrón y hubo semejanza en la calidad fisicoquímica de los sitios, lo cual 

determinó los intervalos Peq calculados, que a su vez influyó sobre la distribución de 

frecuencia y el quinto percentil (valor de sensibilidad de cada especie) obtenido. Como el 

quinto percentil fue similar en todas las especies, la única fuente de variación recayó en 

la riqueza de los organismos para generar un mayor o menor puntaje total del BMWP por 

sitio. Así, por ejemplo, BC en temporada lluviosa obtuvo la mejor calificación de todo el 

análisis con un valor de 64, a la vez que mostró la mayor riqueza de especies con 10, 

seguida por ZP en secas y lluvias, ambas con 9 especies y un BMWP = 56 y 51, 

respectivamente, y así sucesivamente (Tabla 21, 28). Los resultados del BMWP fueron 

similares a otros reportados para ambientes acuáticos en los cuales se determinaron 

calidades del agua de ligeramente contaminadas a fuertemente contaminadas y que al 

mismo tiempo representaron sitios con mayores niveles de impacto ambiental (Muñoz-

Riveaux et al. 2003; Czerniawska-Kusza 2015; Ruiz-Picos 2017). Asimismo, hubo 
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semejanza en el valor de indicación obtenido para la familia palaemonidae (6) con otros 

trabajos (Muñoz-Riveaux et al. 2003; Naranjo-López et al. 2005), aunque análisis 

adicionales la ubican principalmente con un valor de 4-5 (Sánchez-Herrera 2005; 

Gutiérrez-Fonseca y Ramírez 2016) y ocho (Mustow 2002; Roldán 2003; Sánchez-

Molano y García 2018), lo que corresponde a niveles de sensibilidad medios. Sin embargo, 

dichas puntuaciones corresponden a nivel de familia y fueron desarrolladas para evaluar 

la calidad de ríos con características particulares que determinan la ausencia y presencia 

de los grupos de organismos.  

Fue notable la falta de sensibilidad en las puntuaciones del BMWP con respecto a las 

concentraciones de metales pesados en sedimentos, ya que los mayores contenidos de 

estos xenobióticos ocurrieron en un sitio con puntuaciones altas de este índice (ZP en 

lluvias y secas). Además, no siempre se observaron las calificaciones más altas donde 

ocurrieron los valores mínimos de dichos contaminantes (BC), lo que sugiere que no hubo 

una relación evidente, medida a través del BMWP, entre la composición de la comunidad 

de camarones penaeidos y carideos con los metales pesados. Dado que éste índice fue 

desarrollado para detectar contaminación orgánica, su aplicación para evaluar impactos 

por metales puede ser incorrecta, por lo que se ha subrayado la necesidad de desarrollar 

otras herramientas de medición (Faulkner et al. 2000; Tarras-Whalberg et al. 2001). No 

obstante, se ha comprobado la asociación entre calificaciones bajas del BMWP y 

sedimentos impactados por metales (Tarras-Whalberg et al. 2001; Beasley & Kneale 

2004; Al-Shami et al. 2011) en rangos de concentración similares a las del presente 

estudio.  

Las discordancias encontradas entre los contaminantes y el BMWP puede obedecer 

también a que éste índice está constituido para evaluar una comunidad más íntegra, 

principalmente por insectos, y en menor medida moluscos, anélidos y crustáceos. Además, 

está destinado a utilizarse en cuerpos de agua dulce y su uso en lagunas costeras es 

prácticamente nulo, excepto el trabajo de Rosas-Acevedo et al. (2014) en la laguna 

Coyuca de Benítez, Guerrero, clasificando un nivel de contaminación moderado. A pesar 

de esto, sus resultados no son comparables con el presente estudio por los organismos 

utilizados, el esfuerzo de muestreo y las diferencias metodológicas.  
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Aparentemente, la aplicación de este índice en lagunas costeras no es recomendable, ya 

que este tipo de ambientes transicionales son altamente variables, naturalmente estresados 

y sometidos a presiones antropogénicas, lo que suscita el problema de diferenciar la 

respuesta inducida (antrópica) de la natural (ecosistémica) (Dauvin & Raullet 2009), algo 

que ha sido reconocido y enmarcado bajo el término de “paradoja de la calidad estuarina” 

(Dauvin 2007; Elliot & Quintino 2007), el cual hace notar que las comunidades nativas 

muestran gran variación espacial y temporal como producto de la adaptación, respuesta 

que al mismo tiempo las asemeja con comunidades típicas de sitios impactados. 

Paralelamente, la compleja dinámica del ecosistema fragmenta los hábitats que lo 

componen, forzando a las especies a adaptarse a condiciones heterogéneas y particulares 

limitadas en espacio (Escaravage et al. 2004), por lo que es esencial tomar en cuenta 

aspectos relacionados con la especificidad del hábitat en cualquier evaluación donde se 

integren los índices bióticos y así evitar sesgos en las calificaciones obtenidas. Por 

ejemplo, el contenido de limo-arcilla en los sedimentos es un parámetro que típicamente 

condiciona resultados de baja calidad del hábitat en ambientes semi-cerrados como 

Laguna Madre al hacer uso de índices como el BMWP o el BQI, ya que fueron 

desarrollados para evaluar el estrés por contaminación orgánica; sin embargo, dado que 

en un estuario es normal encontrar ambientes de sedimento lodoso y con altos contenidos 

de materia orgánica, las calificaciones finales de estos índices indicarán peores 

condiciones en ambientes naturalmente lodosos (Blanchet et al. 2008). Asimismo, es 

habitual encontrar sedimentos finos en ambientes con sustratos de vegetación acuática 

sumergida (VAS), donde también los índices bióticos han señalado condiciones 

“moderadas” o “pobres” de calidad (Blanchet et al. 2008), pero por otro lado es 

ampliamente reconocido que los ambientes con VAS son indicadores de buena calidad 

ambiental con respecto a la eutroficación (Tagliapietra et al. 1998; Sfriso et al. 2001; Salas 

et al. 2004). Algo similar se encontró en este estudio, dado que las estaciones de muestreo 

comprendieron praderas de pastos marinos y se obtuvieron calificaciones del BMWP, así 

como del BQI, “malas” o al menos “ligeramente contaminadas”, añadiendo el hecho de 

que los resultados de metales pesados no sobrepasaron los límites de calidad ni de daño a 

la biota bentónica (Tabla 11). Además, otros factores naturales como son la salinidad, la 

hidrodinámica y el ciclo mareal estructuran las comunidades bentónicas en un estuario 
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(Dauvin & Ruellet 2009). El régimen mareal ha influido sobre el valor y las clasificaciones 

de los índices bióticos como el BQI  al analizar comunidades de sitios sometidos a 

periodos de emersión (marea baja), las cuales se han adaptado para ser menos diversas, 

más abundantes y con mayor biomasa (Blanchet et al. 2004), haciendo que los índices 

bióticos las clasifiquen, incorrectamente, con “bajo” estatus EcoQ, lo que no es raro 

tomando en cuenta que la mayoría de estos índices se desarrollaron para comunidades 

submareales, exhortando a re-definir sus estatus y umbrales para comunidades 

intermareales (Blanchet et al. 2008). Si bien las comunidades analizadas de camarones 

penaeidos y carideos no desarrollan vida intermareal, sí se encuentran sometidas a 

variaciones batimétricas diurnas por efecto de la marea, por lo que es un aspecto a tomar 

en cuenta al analizar su estatus de calidad. Esto pone en evidencia las desventajas y 

cautelas que debe tener el uso de los índices bióticos en estos sistemas acuáticos, así como 

expone a las bajas calificaciones del BMWP obtenidas en este análisis como una posible 

consecuencia del comportamiento natural de las especies estudiadas, al igual que los 

resultados del BQI, que también está basado en medir la respuesta de las comunidades 

macrobénticas a lo largo de un gradiente de enriquecimiento orgánico por acción de 

efluentes urbanos o procesos de eutroficación (Rosenberg et al. 2004; Blanchet et al. 

2008). Finalmente, se recomienda que el índice debe ser adaptado y calibrado para cada 

región ecológica, ya que puede haber diferencias importantes en la composición 

taxonómica, en la historia ecológica, zoogeográfica y geológica, así como en las 

condiciones antropogénicas y fisicoquímicas del área de estudio (Ruiz-Picos et al. 2017).  
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POBLACIÓN 

Tipo de crecimiento, Condición (k) y Condición Relativa (kn). 

El crecimiento y condición observadas en los camarones penaeidos difirieron debido 

principalmente al ciclo de vida, el estado fisiológico asociado y su aprovechamiento 

pesquero. La mayor abundancia y talla promedio para Farfantepenaeus duorarum 

observadas en época de secas (marzo) obedece primordialmente a que esta especie tiene 

picos de entrada a los estuarios a finales de otoño, seguidos de 4-6 meses de residencia, y 

su salida de marzo-mayo (Bielsa, 1983), explicando, asímismo, el tipo de crecimiento de 

la población, que aunque haya sido alométrico negativo para datos agrupados, las hembras 

mostraron crecimiento isométrico, buena condición (k) y condición relativa (Wr) como 

parte de su acelerada madurez y acondicionamiento morfofisiológico para la migración y 

desove en altamar (Leija-Tristán, 2005). Esta capacidad de las hembras ayudó a que la 

condición de esta cohorte fuera buena (0.86) durante agosto, a pesar de que los machos 

obtuvieron un puntaje bajo (0.51) que derivó en el valor de condición (k) obtenido para 

toda la población (0.68).  Sin embargo, esta misma población aumentó su estado de 

condición de manera notable al estimarla con la condición relativa (Wr), al igual que las 

poblaciones de F. aztecus en lluvias y Tozeuma carolinense para ambas temporadas, lo 

que es relativamente normal dado que el cómputo del índice de condición (k) asume 

crecimiento isométrico y es dependiente de la longitud (Suthers 1998; Gilliers et al. 2004), 

lo cual se observó en el presente estudio al corresponder las tallas promedio menores con 

los valores más bajos del índice de condición y visceversa. Por otro lado, el índice de peso 

relativo (Wr) estadísticamente no presenta sesgo a lo largo de todo el rango de longitud 

de una población (Stevenson & Woods 2006) y por ello varió menos en función de la talla 

e indicó un aumento en la condición general de las cohortes analizadas en el presente 

estudio, particularmente en aquellas con bajo índice de condición (k). Además, el peso 

relativo es un indicador más real de la condición de una población, ya que su cálculo 

involucra al peso estándar o esperado (Ws= aLb ), a su vez implicando a la constante de 

regresión (a), que en términos biológicos está relacionada con la condición promedio de 

los organismos en la población y su ganancia en biomasa (Chavance et al. 1984). 

Para F. aztecus la abundancia fue mayor en lluvias (agosto) y la talla promedio en secas 

(marzo), lo que obedeció tanto al ciclo de vida como a la pesquería del recurso, así como 
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a factores de hábitat y propios del ecosistema Laguna Madre. Fue interesante encontrar 

individuos de mayor talla promedio (84.3 mm) a principios de marzo, ya que normalmente 

los camarones entran como postlarvas (8-14 mm) a los sistemas costeros en febrero-marzo 

y agosto-septiembre con picos máximos en marzo y septiembre (Cook & Lidner 1965), 

manteniéndose refugiados en la vegetación y las zonas marginales hasta llegar al estadío 

juvenil (4-6 semanas), que es cuando inician su migración hacia las zonas más profundas 

y los canales de la laguna, ocurriendo en máximas abundancias en mayo y noviembre, 

donde se lleva a cabo la primera parte de la pesquería ribereña (camarones entre 2 y 3 

meses de edad, con tallas de 78.4-97.3 mm) (Britton & Morton 1989; Castro et al. 1990; 

Gracia 1997). No obstante, las variaciones en las capturas, tallas y pesos promedio de F. 

aztecus en Laguna Madre pueden deberse a la distancia relativamente corta que existe 

entre ciertos sitios de colecta con respecto a las bocas que comunican al medio marino, 

como “Boca de Catán” (área de estudio),  lo que promueve la existencia de máximas 

densidades y biomasa de crustáceos y peces juveniles (Barba-Macías 1992), y que, por 

otra parte es un sitio de salida de camarones pre-adultos para el reclutamiento marino, por 

lo que la presencia de individuos de mayor talla podría no ser tan inusual a pesar del 

desfasamiento en tiempos. Adicionalmente, parece ser que las tallas de F. aztecus en 

Laguna Madre son máximas para febrero-marzo y julio-agosto en rangos de 95-100 y 90-

95 mm, respectivamente (Leija-Tristán 2005), coincidiendo con el patrón observado en el 

presente estudio y al mismo tiempo con lo reportado por Macías (1969), que registró un 

intervalo de tallas de 85-135 mm de enero a abril y de 55-105 mm de julio a noviembre. 

En cuanto a la pesquería, a finales de mayo y hasta mediados de julio se aplica la veda 

ribereña con el objetivo de permitir libremente el flujo migratorio de los juveniles hacia 

el medio marino, por lo que los camarones aún son abundantes en el área lagunar en julio 

(al cierre de la veda) e inicios de agosto (mes de colecta en este trabajo), mientras que 

escasean en septiembre, octubre, marzo y abril (Leija-Tristán 2005), explicando, a su vez, 

las diferencias en abundancia en el presente análisis (agosto > marzo). Asimismo, esta 

dinámica estacional de las poblaciones de camarones penaeidos a su vez influenció el tipo 

de crecimiento, el factor de condición (k) y la condición relativa (Wr) determinados. 

La relación con los contaminantes en sedimento se dificulta pueso que el comportamiento 

migratorio de estos camarones hace menos evidente un posible efecto crónico de los 
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xenobióticos sobre la condición de las poblaciones, además de que en general resultó 

buena para todas ellas. Aunque no se haya establecido una relación directa entre la 

condición de las poblaciones con los contaminantes en sedimento, es importante señalar 

que se ha observado que sedimentos de sitios contaminados provocan un decremento 

significativo en el índice de condición (k) de peces como el lenguado Platichthys flesus 

(Amara et al. 2009), o Scophthalmus maximus (Kerambun et al. 2012), el cual fue 

expuesto a sedimentos de sitios impactados y de referencia, estimando además el factor 

de enriquecimiento para Zn, Cu y Pb con valores similares a los del presente estudio, lo 

que sugiere que los sedimentos de Laguna Madre tienen el potencial de ejercer efectos 

dañinos sobre la condición de las especies.  
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CONCLUSIÓN Y RECOMENDACIONES 

• Los nuevos registros de camarones carideos son producto de la escasa 

investigación llevada a cabo en el área de estudio y del desarrollo de herramientas 

que posibilitan una mayor precisión en la ubicación taxonómica de grupos con 

sistemática compleja. 

• La diversidad de las comunidades de camarones carideos en Laguna Madre, 

medida a través de los índices alfa, es resultado de la dinámica ecológica que las 

caracteriza, lo cual involucra aspectos como la fecundidad, relaciones predador-

presa, especificidad del hábitat o las características estructurales de las 

comunidades vegetales que habitan. 

• Debido a dicha dinámica, el IB y el IBH no exponen de manera directa el grado 

de contaminación del ecosistema Laguna Madre. 

• De manera similar, las bajas calificaciones del BQI y el BMWP son consecuencia 

del comportamiento y ciclo de vida de las especies estudiadas, adaptadas a la 

complejidad y variabilidad que presenta el sistema Laguna Madre.  

• Por lo anterior, nigún índice biótico relacionó de manera directa los efectos de los 

contaminantes sobre los patrones de abundancia y riqueza de las comunidades de 

camarones penaeidos y carideos.  

• La condición de las poblaciones de camarones penaeidos fue, en general, buena y 

producto de las fluctuaciones que presentan a lo largo de su ciclo de vida estuarina. 

• Se necesita incluir un análisis de calidad del agua como complemento de los 

índices de diversidad y bióticos, debido a que estos fueron diseñados para medir 

la contaminación en este medio y a que, aparentemente, los sedimentos analizados 

no se encuentran impactados de manera importante en virtud de los parámetros de 

calidad y de impacto a la fauna bentónica usados como comparativos. 

• Es necesario analizar comunidades en un mayor número de sitios que representen 

grados de contaminación bien diferenciados para reducir el efecto de las variables 

biológicas, con al menos un sitio de referencia que permita saber cómo está 

integrada una comunidad de camarones carideos relativamente sana. 

• No se recomienda el uso del BMWP en aguas estuarinas, ya que fue diseñado para 

aplicarse en ecosistemas lóticos y considera mayormente a la comunidad de 
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insectos. Por otro lado, el BQI es más recomendable, pero se debe incrementar el 

número de taxones involucrados para representar en mayor grado a la comunidad 

bentónica y tener más certidumbre en el estatus ecológico del ambiente.  

• Para ambas especies de penaeidos y el carideo Tozeuma carolinense, se 

recomienda utilizar el peso relativo (Kn) para evaluar la condición de sus 

poblaciones ya que presenta menos sesgo estadístico por influencia de la longitud. 

• El carideo T. carolinense puede generar más información acerca del efecto de los 

contaminantes en sedimento sobre la condición de las poblaciones, dado que este 

decápodo sí reside permanentemente en lo sitios de muestreo.
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CAPÍTULO III. INDICADORES BIOQUÍMICOS 

RESUMEN 

El nivel bioquímico es uno de los más básicos en la detección de xenobióticos, ya que 

mide el disturbio a escala molecular y provee una predicción cuantitativa rápida y 

temprana de los efectos dañinos sobre individuos en estudios de laboratorio o in situ. Se 

evaluó la actividad de biomarcadores de exposición a contaminantes por daños 

neurotóxicos (b-esterasas), de procesos de detoxificación (glutatión S-transferasa [GST]) 

y de exposición a metales (fosfatasa alcalina [ALP]), así como de estrés oxidativo (ORAC 

y superóxido dismutasa [SOD]), utilizando al carideo Tozeuma carolinense como especie 

monitora en 3 sitios de la Laguna Madre de Tamaulipas, durante 2 temporadas. Las 

respuestas de cada marcador se estandarizaron e integraron en un análisis de IBR 

(Integrated Biomarker Response) para facilitar su interpretación. Los resultados 

mostraron que la acetilcolinesterasa (AChE) fue el biomarcador con mayor respuesta, 

seguido de la butirilcolinesterasa (BchE), ambos mayormente en el sitio aledaño a la costa 

(BC), lo que también manisfestaron los biomarcadores de estrés oxidativo. Por otro lado,  

la GST respondió más en los puntos expuestos a la influencia océanica (OT) y de 

corrientes internas del sistema (ZP). Durante la temporada seca se presentó la mayor 

respuesta de todos los biomarcadores analizados en los 3 sitios de muestreo. Lo anterior 

apunta a la posible existencia de estrés neurotóxico con diferencias espacio-temporales en 

el área de estudio, siendo el sitio BC el más alterado, probablemente por influencia de los 

escurrimientos continentales que acarrean xenobióticos de las actividades antropogénicas 

desde la zona costera. Igualmente, los resultados de la GST indican procesos de 

detoxificación, posiblemente inducidos por contaminantes orgánicos que fueron 

secuestrados y sedimentados por la presencia de vegetación acuática sumergida, así como 

por las características en ZP y OT, sin descartar la posible influencia de factores abióticos 

como la temperatura del agua.   
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INTRODUCCIÓN 

Hemos visto que el uso de los bioindicadores de contaminación se sustenta en la medición 

de la diversidad y presencia o ausencia de organismos específicos (De la Lanza et al. 2000; 

Ortiz-Zarragoitia y Cajaraville, 2006), pero también involucra la cuantificación de fluidos 

corporales, celulares o tisulares que indican en términos bioquímicos la presencia de 

contaminantes o la magnitud de la respuesta del huésped a los mismos (Livingstone et al. 

2000). El nivel bioquímico es uno de los más básicos en la detección de xenobióticos, ya 

que mide el disturbio a escala molecular y provee una predicción cuantitativa rápida y 

temprana de los efectos dañinos sobre individuos en estudios de laboratorio o in situ (Hyne 

y Maher 2003).  Se utiliza la actividad de ciertas enzimas o la cuantificación de otro tipo 

de moléculas. Entre las enzimas se ubican las Oxidasas de función mixta (indicadoras de 

exposición a químicos orgánicos como Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos), 

Glutatión-S-Transferasa (indicador de exposición a pesticidas y metaloides), 

Acetilcolinesteras (indicador de exposición a organofosforados o a pesticidas carbámicos) 

y carboxilesterasa (indicador de exposición a piretroides o a pesticidas carbamato). Por 

otro lado, también se emplean enzimas para medir estrés oxidativo como la superóxido 

dismutasa (SOD), Catalasa (CAT) o Glutatión peroxidasa (GPx), que integran un 

mecanismo de defensa encargado del metabolismo de especies reactivas de oxígeno (ROS 

por sus siglas en inglés), cuyas fuentes pueden ser los metales pesados (Cd, Pb, As y Cu), 

contaminantes orgánicos (HAPs, PCB, dioxinas) y otros contaminantes del aire y suelo 

(Sun y Zhou 2008; Banni et al. 2009).     

Suten y Rosen (1988) consideraron de manera general que los crustáceos de ecosistemas 

estuarinos son más sensibles a los contaminantes que los peces que habitan estos mismos 

ambientes. Entre los crustáceos decápodos, relativamente poco se ha estudiado a los 

camarones carideos en función de su respuesta bioquímica hacia los contaminantes, pero 

la mayor parte de la literatura relacionada se ha enfocado en carideos del género 

Palaemonetes (ahora Palaemon) (Key & Fulton 1993; Melancon 1995; Key et al. 1998a; 

Key et al. 1998b; Oberdörster et al. 1999; Kim et al. 2000; Lund et al. 2000; Downs et al. 

2001; Lee y Kim 2002; Hook y Lee 2003; Key et al. 2003; Kim y Lee 2004; Chiodi-

Baudet et al. 2013; Espino et al. 2015; Lavarías & García 2015; Bertrand et al. 2015, 2016, 

2018) así como en las especies Exopalaemon carinicauda (Mu et al. 2017), Crangon 
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crangon (Menezes et al. 2006, 2009), Neocaridina denticulata (Huang et al. 2004) 

Macrobrachium nipponense (Gerdhardt et al., 2002; Ding et al. 2019) y M. rosenbergii 

(Gaume et al. 2015). 

Los organismos indicadores normalmente muestran ciertas características como su 

sensibilidad o tolerancia a factores ambientales, capacidad para advertir peligro hacia todo 

el ecosistema, baja movilidad, abundantes, resistentes al manipuleo y transporte, amplia 

distribución, fáciles de identificar, no requerir de equipo caro o complejo para su 

monitoreo, entre otras (González y Vallarino 2014). No obstante, la selección de las 

especies recae muchas veces en su abundancia y distribución en el área de estudio más 

que por su sensibilidad a ciertos contaminantes (Leiniö & Lethonen 2005). En Laguna 

Madre se han reportado hasta 14 especies de camarones carideos (Leija-Tristán et al. 

2000) repartidas principalmente en 3 familias: Hippolytidae, Palaemonidae y Alpheidae, 

de las cuales la primera es la de mayor dominancia por especies del género Hippolyte o 

Tozeuma (Herrera-Barquín et al. 2018). La única especie de éste género que ocurre en 

Laguna Madre es Tozeuma carolinense, la cual, además, es abundante, de amplia 

distribución, de residencia permanente y fácil identificación in situ, haciendo posible la 

elaboración de muestreos en diferentes sitios y temporadas que sean comparables a lo 

largo del tiempo, atributos considerados en el presente análisis para su selección como 

organismo de prueba.  

Además de su presencia dominante y relevancia ecosistémica, los camarones carideos son 

ventajosos como organismos de prueba puesto que su fisiología es similar a la de los 

camarones penaeidos, lo que permitiría extrapolar los resultados a especies de mayor 

interés económico en la región, como Farfantepenaeus aztecus, F. duorarum y 

Litopenaeus setiferus, pero cuyo uso como indicadores presentaría ciertas dificultades 

metodológicas debido al carácter migratorio de su ciclo de vida. Por lo tanto, en el presente 

análisis se tiene como objetivo determinar y comparar indicadores bioquímicos de 

contaminación en muestras del carideo Tozeuma carolinense colectados en los sitios de 

muestreo del área meridional de Laguna Madre de Tamaulipas durante dos temporadas, y  

cuya respuesta fue integrada en el índice de estrés IBR (Integrated Biomarker Response) 

para un mayor análisis visual del estado de salud de estos crustáceos en el ecosistema. 
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MATERIAL Y MÉTODOS 

Para el análisis de indicadores bioquímicos de contaminación se seleccionó al carideo 

Tozeuma carolinense (Caridea: Hippolytidae) por ser una especie abundante y frecuente 

en el área de estudio que mantiene una relación estrecha con las praderas de pastos marinos 

al ser el hábitat permanente donde se desarrolla, alimenta y reproduce (Kneib, 1988; Barba 

et al. 2005). Este decápodo presenta la ventaja de identificarse a simple vista hasta nivel 

especie, siendo, además, la única del género que ocurre en el área de estudio (Chace 1972; 

Williams 1984; Abele & Kim 1986; Barba-Macías 1999; Barba-Macías et al. 2005; Barba-

Macías 2012; Herrera-Barquín et. al. 2018), haciendo más confiable su identificación in 

situ. Como se mencionó, se colectaron y disectaron los cefalotórax de 10 individuos por 

localidad para así obtener el hepatopáncreas sin dañarlo mecánicamente. Posterior a su 

transporte en nitrógeno líquido, las muestras fueron almacenadas en un ultracongelador a 

-70ºC en el Laboratorio de Ecofisiología de la Facultad de Ciencias Biológicas de la 

UANL hasta llevar a cabo su procesamiento. 

Homogenización, preparación de extractos y alícuotas 

El homogeneizado se realizó primeramente pesando cada cefalotórax disectado en una 

balanza digital Ohaus ® (Peso Total). Dado el tamaño pequeño de los ejemplares, se optó 

por homogeneizar el cefalotórax sin extraer el hepatopáncreas para no dañarlo con el 

instrumental. El tejido se homogenizó en agua bidestilada en proporción 1:10 (tejido:agua) 

en un homogenizador Glas-Col ® a 100 rpm, a 4°C durante tres minutos obteniendo así 

los extractos. Dichos extractos se centrifugaron a 14000 rpm durante 15 min a una 

temperatura de 4ºC y del sobrenadante se prepararon alícuotas de 100 µl. Por cada sitio 

de colecta se produjeron 10 extractos y de cada extracto se elaboraron 10 alícuotas, 

generando un total de 100 alícuotas por sitio de colecta analizado, las cuales sirvieron para 

analizar por triplicado la actividad enzimática.  

Determinación de la concentración de proteína en las alícuotas 

Para determinar la concentración de proteína se utilizó una modificación del método de 

Bradford (1976) adaptado para su uso en microplacas, colocando en los pozos 20µl de 

cada alícuota y 200µl de solución de trabajo Bradford con tres repeticiones por muestra. 

Para calcular la concentración de proteína en los extractos, se realizó en cada microplaca 

una curva estándar de albúmina sérica bovina (BSA por sus siglas en inglés) con 
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concentraciones de proteína conocidas. Las lecturas de absorbancia se registraron a 620nm 

después de 60 segundos en agitación.  

Evaluación de los indicadores bioquímicos 

Acetilcolinesterasa (AChE) 

Para evaluar la actividad de la AChE se utilizó el método descrito por Ellman et al., (1961) 

y modificado para su aplicación en microplacas por Huang et al. (1997). Se preparó el 

buffer PBS 0.1 M a un pH de 7.8. Posteriormente se elaboró el sustrato con 

Acetylthiolcolina (0.015 M) en agua bidestilada y ácido 5,5 ́-Dithiobis 2-nitrobenzoico 

(DTNB) en 100 ml de buffer PBS.  

Para cada muestra se trabajó con tres pozos (replicados analíticos) y como blancos se 

utilizaron otros tres pozos por microplaca sustituyendo la muestra por buffer. En cada 

pozo de la microplaca se colocaron 25µl de alícuota enzimática, 250µl de DTNB y 25µl 

de sustrato a 0.015M. Inmediatamente, en un lector de microplacas (ELx800, BIOTEK) 

se iniciaron lecturas de absorbancia a 405 nm en intervalos de 120 segundos y durante un 

tiempo total de 10 minutos. Las actividades se expresaron como el cambio de la 

absorbancia, por minuto, por miligramo de proteína (Dabs/min/mg de proteína). 

Buririlcolinesterasa (BChE) 

La actividad de butirilcolinesterasa se evaluó siguiendo el mismo protocolo para la AChE, 

cambiando el sustrato por cloruro de butiriltiocolina a 0.0015 M. Este se preparó con 19.2 

mg de butiriltiocolina en 5 ml de agua bidestilada. En cada microplaca, por pozo se 

colocaron 25µl de extracto enzimático, 250µl de DTNB en Buffer PBS y 25µl de sustrato 

a 0.015M. La actividad enzimática fue calculada como el incremento de absorbancia a 

405 nm por minuto por miligramo de proteína en los extractos (Dabs/min/mg de proteína). 

Carboxilesterasa (CaE) 

La actividad de esta enzima fue determinada utilizando p-nitrofenil acetato 2 mM como 

sustrato (Munilla y Starck, 1990).  El buffer Tris-HCl (50 mM) fue preparado a pH 7.1. 

Para la elaboración del sustrato se disolvieron 9mg de p-nitrofenil acetato en 1ml de 

dimetil sulfóxido (DMSO) y se mezcló con 50 ml de buffer tris-HCl, el cual se preparó 

disolviendo 0.61g de trisma base en 100mL de agua destilada, ajustando el pH a 7.1 con 

HCl 0.1N. 
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En cada pozo de la microplaca se agregaron 25µl de extracto enzimático, 200µl de buffer 

Tris-HCl y 100µl de sustrato p-nitrofenil acetato. La actividad se registró por el 

incremento en la absorbancia a 405 nm durante 5 minutos en un lector de microplacas y 

se expresó como Dabs/min/mg de proteína.  

Fosfatasas Alcalinas (ALP) 

Para la reacción de estas enzimas se siguió el método descrito por Moyano et al. (1996), 

aplicando en cada pozo de la microplaca 25µl de alícuota enzimática, 100µl de Buffer 

dietanolamina 1M a pH 9.8 con 50 mM de MgCl2 y 100µl de sustrato 4-nitrofenil fosfato 

al 2% en buffer de reacción. El buffer se elaboró disolviendo  12.4g de dietanolamina en 

50ml de agua destilada. Se agregaron 0.01g de cloruro de Magnesio, se ajustó el pH a 9.8 

con HCl y se aforó a 100ml de Buffer. 

Para el sustrato se disolvieron 0.02g de 4-nitrofenil-fosfato en 50mL de Buffer. 

Posteriormente se pesaron 0.02g de fosfatasa sustrato en un vaso de precipitado pequeño 

(forrado con aluminio) se añadieron 5ml de buffer y se mezclaron lentamente con agitador 

magnético y se tapa con aluminio, posteriormente se tomó la mezcla y se añadió a 45ml 

de buffer en matraz Erlenmeyer (previamente forrado con aluminio). La actividad se 

registró por el incremento en la absorbancia a 405 nm durante 5 minutos en lector de 

microplacas, expresándola como Dabs/min/mg de proteína.  

Glutanión-S-Transferasa (GST) 

La actividad de la GST se analizó de acuerdo a Wilce y Parker (1994). La GST cataliza la 

conjugación de L-glutatión con 1-cloro- 2,4-dinitrobenzeno (CDNB) a través del grupo 

tiol del glutatión. El producto de la reacción es el conjugado GS-DNB el cual absorbe a 

una longitud de onda de 340 nm, por lo cual se puede considerar que el incremento de 

absorbancia (340 nm) es directamente proporcional a la actividad de GST en la muestra. 

Previo a la reacción se prepararon un buffer Dubelco (DPBS) pH 7.2 y el sustrato, el cual 

consistió en una mezcla de Glutatión reducido en buffer DPBS y CDNB disuelto en 

DMSO. Para la reacción se mezclaron 25µl del extracto enzimático y 200µl del sustrato 

en cada pozo de la microplaca, haciendo las lecturas a 340 nm cada 30 segundos durante 

5 minutos en un lector de microplacas ELx800, BIOTEK. La actividad se expresó como 

Dabs/min/mg de proteína. 
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Superóxido dismutasa (SOD) 

La actividad de la SOD fue medida con el método espectrofotométrico descrito por Flohé 

y Otting (1984). La mezcla de reacción consistió de 200 µl de detector de radicales (sal 

de tetrazolio), 20 µl de xantina oxidasa 0.1 mM y 20 µl de la alícuota enzimática. Cada 

reacción se hizo por triplicado, destinando dos pozos para la mezcla y uno para su blanco 

correspondiente (Blanco 2). Se elaboraron 3 soluciones blanco:  

v Blanco 1: 20 µl de agua bidestilada; 200µl de detector de radicales; 20µl de xantina 

oxidasa.  

v Blanco 2: 20µl de alícuota enzimática; 200µl de detector de radicales; 20µl de 

buffer Tris-HCL 50 mM pH 8.0. 

v Blanco 3: 20µl de agua bidestilada; 200µl de detector de radicales; 20µl de buffer 

Tris-HCL 50 mM pH 8.0.  

La reacción se inició añadiendo 20µl de xantina oxidasa en el buffer Tris-HCL pH 8.0 50 

mM, catalizando la liberación de radicales superóxido, los cuales fueron secuestrados por 

la sal de tetrazolio y cuantificados a 450 nm. La concentración de radicales fue 

inversamente proporcional a la actividad de SOD en las muestras. Para cuantificar la 

actividad, se midió el porcentaje de la inhibición de la xantina oxidasa con la siguiente 

expresión: 

 

%	RTℎRvRSRóT = ß[(àvMe1)− (àvMe3)][(àvM") − (àvMe2)][(àvMe1) − (àvMe3)] ® × 100 

 

Donde AbsB1, AbsB2, AbsB3 y AbsM, son los valores de absorbancia del blanco uno, 

dos, tres y de la muestra o alícuota enzimática respectivamente. Los valores AbsB2 varían 

para cada caso o muestra. El cálculo se realizó por cada repetición de reacción enzimática.  

Capacidad de Absorción de Radicales de Oxígeno (ORAC: Oxygen Radical 

Absorbance Capacity) 

ORAC es un método basado en la capacidad de los compuestos antioxidantes de una 

muestra para reducir directamente al radical peroxilo (radical pro-oxidante). La oxidación 

es provocada por la descomposición térmica de AAPH [(2,2 azo-bis)(2-amidinopropano) 
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hidrocloruro] a 37ºC lo que produce radicales libres que reaccionan con oxígeno 

transformándose en radicales peroxilo correspondientes (Prior et al. 2003). 

La prueba evalúa la degradación oxidativa mediante la fluorescencia, dado que el nivel de 

esta es directamente proporcional a la actividad antioxidante. Permite observar la 

capacidad antioxidante de una muestra en función al tiempo utilizando como base 

fluorescente a la fluoresceína y al Trolox (análogo de la vitamina E soluble en agua) como 

antioxidante estándar (Huang et al. 2014). 

Para la determinación, primero se eliminó la proteína de las alícuotas enzimáticas 

mediante precipitación con ácido perclórico (0.5 M) en proporción 1:1 (v:v). Esta mezcla 

se centrifugó a 14000 rpm durante 15 minutos y del sobrenadante se recuperaron 50 o 

100µl para después diluirlos en buffer fosfato 75mM pH 7.4 en proporción según volumen 

de muestra. También se realizó una curva estándar de Trolox haciendo 6 diluciones 

seriadas a partir de 40µl de alícuotas de Trolox y 560µl de buffer fosfato. Se usó el mismo 

buffer de fosfatos como blanco.  

Posteriormente en cada pozo se preparó la mezcla de reacción, la cual consistió en 150µl 

de fluoresceína 0.004 mM y/o 25µl de antioxidante (Trolox), de muestra problema o de 

buffer según sea el caso (respectivamente, para la curva estándar, las muestras y el blanco). 

La microplaca fue pre-incubada por 30 minutos a 37ºC en el lector de microplacas 

(Synergy 2 Biotek). Después, se añadieron 25µl de AAPH [(2,2 azo-bis) (2-

amidinopropano) hidrocloruro] en cada pozo para comenzar la reacción. La fluorescencia 

fue registrada cada minuto por 60 minutos a 485 nm de exitación y 528 nm de emisión. 

Los cálculos para las curvas de los estándares y las muestras fueron realizados por el 

software Gen5 (Biotek) incorporado en el lector de microplacas. El valor de ORAC de la 

muestra se obtuvo calculando la diferencia de áreas bajo la curva de descenso de 

fluorescencia en el tiempo entre las muestras y el blanco, comparándolas con la del 

estándar Trolox. Los valores ORAC fueron expresados como equivalentes de Trolox en 

µM/mg de proteína.  

Análisis estadístico 

La normalidad de los datos fue evaluada con el test de Kolmogorov-Smirnov. Las 

diferencias entre las respuestas de los biomarcadores por sitio se analizaron mediante un 
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ANOVA simple y una prueba de T-student para determinar diferencias entre temporadas. 

El análisis se llevó a cabo usando el software SPSS versión 24.  

Respuesta Integrada de Biomarcadores (IBR: Integrated Biomarker Response) 

Los valores para cada biomarcador fueron estandarizados para cada estación y temporada 

de muestreo siguiendo la metodología descrita por Belieff & Burgeot (2002). Los valores 

fueron obtenidos considerando una respuesta inhibitoria de la AChE, BChE, CaE y el 

ORAC, así como una respuesta de activación del resto de los biomarcadores. 

Posteriormente, los datos se representaron en gráficas de estrella y para obtener el IBR se 

calculó el área del polígono de acuerdo a la fórmula modificada por Devin et al. (2014).  
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RESULTADOS 

Biomarcadores 

Las actividades de esterasas con respuesta inibitoria (AChE y BChE) en general fueron 

significativamente menores (mayor inhibición) en el sitio con influencia continental (BC), 

acrecentándose en aquellos de influencia lagunar y marina (ZP y OT) en ambas 

temporadas de estudio. Los camarones mostraron mayor actividad de la GST en OT 

durante marzo y BC en agosto. Las actividades de las esterasas y la GST fueron 

significativamente diferentes al compararlas por temporada. Finalmente, la capacidad 

antioxidante (ORAC) fue significativamente mayor en organismos colectados en los sitios 

OT y ZP en ambas temporadas, mientras que aquellos colectados en OT durante agosto y 

BC en marzo expusieron mayor actividad de la SOD. Los resultados del ORAC en BC no 

fueron sifnificativamente diferentes al compararlos por temporada, ni los de la SOD en 

ZP (Tabla 30).  

Respuesta Integrada de Biomarcadores 

Los valores del IBR fueron mayores durante marzo en orden BC > ZP > OT (10.096, 

8.510 y 7.861, respectivamente), misma tendencia observada en agosto, pero de menor 

magnitud (IBR= 5.571, 4.627 y 0.593, respectivamente) (Fig. 14a). Por biomarcador, los 

IBR quedaron en el siguiente orden: AChE > GST > BChE > CaE > ORAC > ALP > SOD 

(Fig. 15a). Los IBR de AChE y BChE arrojaron los valores más altos (9.442 y 7.461, 

respectivamente), así como un patrón de repuesta similar por sitio y temporada de acuerdo 

a los polígonos que obtuvieron (Figs. 15a, b). La GST (IBR= 7.894) fue más activa en OT 

y ZP durante marzo y exhibió un polígono similar a las esterasas de mayor respuesta, pero 

con menor dimensión (Fig. 15e). Los IBR de la CaE y la ALP (5.678 y 3.436, 

respectivamente) resultaron en polígonos similares en forma, exponiendo notoria 

actividad en ZP durante marzo, para después mostrar una clara disminución en la época 

lluviosa (Figs 15d, f). 

En el caso de los indicadores de estrés oxidativo, el IBR del ORAC (4.036) obtuvo picos 

de actividad en BC para ambas temporadas (Fig. 15g). Por otra parte, la SOD expuso el 

valor de IBR más bajo de todo el análisis (2.802) salvo en BC y OT en marzo y agosto, 

respectivamente (Fig. 15h).  
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En términos generales, lor organismos procedentes tanto del sitio con influencia 

continental (OT) como aquel aledaño a las áreas profundas de la laguna (ZP) mostraron 

mayor respuesta en función de las esterasas en ambas temporadas, mientras que la 

capacidad antioxidante experimentó una disminución notable hacia la época de lluvias 

(Fig. 14c,d). Paralelamente, en marzo hubo un aumento paulatino hacia los sitios con 

mayor influencia marina (ZP y OT) en la respuesta de la CaE, ALP y GST; esta última 

enzima, a su vez, se comportó de manera contraria durante agosto, disminuyendo su 

respuesta en lugar de aumentarla (Fig. 14b-d). Adicionalmente, en las muestras colectadas 

en OT durante agosto predominó la actividad de la SOD y la CaE, y se evidenció la 

ausencia de todos los demás biomarcadores (Fig. 14b).  
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Tabla 30. Media± desviación estándar de los biomarcadores analizados en Tozeuma carolinense del área central de Laguna Madre, Tamaulipas. Literales distintos 

indican diferencias significativas (P<0.05) entre localidades de la misma época. (**) indica diferencias significativas (t-student, P<0.025) de un mismo marcador 

por temporada.  

 OT ZP BC IBR 

biomarcador 
S LL S LL S LL 

AChE 
10.589±6.856        

b ** 

28.739±10.571 

b 

4.820±1.734 

a ** 

6.353±3.313 

a 

4.101±1.426 

a ** 

3.150±1.540 

a 
9.4422 

BChE 
0.648±0.223         

b ** 

1.073±0.289 

c 

0.645±0.233 

b ** 

0.030±0.108 

a 

0.510±0.183 

a ** 

0.418±0.143 

b 
7.4618 

CaE 
5.716±2.039        

ab ** 

4.561±1.881 

b 

6.583±3.011 

b ** 

3.159±0.969 

a 

4.922±1.669 

a ** 

4.006±0.881 

b 
5.6783 

ALP 
26.588±13.345     

a ** 

3.817±1.343 

a 

41.388±12.386 

b ** 

8.450±3.598 

b 

22.101±13.826 

a ** 

7.612±3.125 

b 
3.4367 

GST 
33.955±19.211     

b **  

7.501±2.642 

a 

28.591±4.734 

b ** 

22.47±11.03 

b 

17.974±6.885 

a ** 

26.427±9.193 

b 
7.8948 

ORAC 
22.320±6.725       

b ** 

27.048±8.680 

b 

31.343±5.208 

c ** 

23.929±3.226 

b 

15.664±6.030 

a 

16.267±5.280 

a 
4.0363 

SOD 
59.997±3.504       

a ** 

65.179±2.346 

b 

58.654±7.067 

a 

60.996±5.404 

a 

65.312±5.593 

b ** 

58.822±6.386 

a 
2.8024 

IBR 7.8614 

 

0.5930 

 

8.5109 

 

4.6277 10.0964 

 

5.5710  
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Figura 14 Gráfico de estrella del IBR obtenido en T. carolinense de cada sitio y temporada de colecta (a), 
y de todos los biomarcadores analizados por sitio, comparando épocas (b-d) en el área central de Laguna 
Madre de Tamaulipas, México. El tamaño y la forma de los polígonos indican la respuesta enzimática. Los 
valores de IBR se mencionan en el texto.   
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Figura 15 Gráfica de estrella del IBR obtenido para todos los biomarcadores evaluados en T. 

carolinense (a), así como de los IBR de cada biomarcador en los sitios (OT, ZP, BC) y temporadas 
(secas y lluvias) analizadas (b-h) en el área central de Laguna Madre de Tamaulipas, México. El tamaño 
y forma de los polígonos indican la respuesta enzimática. Los valores del IBR son presentados en el 
texto.   
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DISCUSIÓN 

A la fecha, es relativamente escasa la información disponible en materia de impacto por 

contaminantes en el área de Laguna Madre de Tamaulipas y prácticamente nula al 

considerar estudios ecotoxicológicos que usen el biomonitoreo como medio de evaluación 

de la salud del ecosistema, destacando recientemente el análisis de Aguilera et al. (2019) 

llevado a cabo en la misma área de muestreo del presente estudio, pero utilizando al 

molusco bivalvo Chione elevata como organismo monitor. Los resultados de nuestro 

análisis indicaron mayormente procesos de neurotoxicidad y detoxificación, 

principalmente al observar la actividad de las enzimas esterasas y la GST. La AChE fue 

la enzima que mayor respuesta mostró de manera general en todo el estudio por sitio y 

temporada al compararse con los demás biomarcadores (Fig 14 b-d). Paralelamente, la 

BChE respondió de manera similar a la AChE, aunque en menor grado ya que estos dos 

biomarcadores típicamente responden similar a los contaminantes, pero con diferente 

sensiblidad dependiendo principalmente de la especie o tejido analizado (Nunes 2011). 

Ambas enzimas mostraron mayor inhibición en el sitio con influencia continental (BC), 

pero también lo hicieron de manera importante en ZP. Lo anterior, asímismo, concuerda 

con los resultados de IBR mostrados por ambas enzimas, los cuales fueron mayores en 

dichas localidades (Fig. 15 b,c). Contrariamente, Aguilera et al. (2019) reportaron mayor 

inhibición de estas enzimas en los sitios con mayor influencia marina, pero las mayores 

concentraciones de metales (lo cual coincide con el presente estudio). No obstante, los 

IBR obtenidos para las esterasas fueron muy bajos en comparación con el resto de los 

biomarcadores que analizaron, indicando que los efectos neurotóxicos por acción de 

contaminantes no representan la principal causa de  estrés en las poblaciones de C. elevata. 

Lo anterior no parece ser el caso del presente estudio, ya que la respuesta de las esterasas 

analizadas indican que la neurotoxicidad representa la principal causa de estrés en las 

poblaciones de Tozeuma carolinense y que se acentúa mayormente en el sitio con 

influencia continental, pero también de manera importante en ZP (Fig 15 a-d).  

La GST fue otra enzima con actividad relevante, siendo mayor en las localidades OT y 

ZP (influencia marina) en temporada de secas, mostrando un polígono similar a la AChE 

y BChE, pero de menor dimensión (Fig 15 e). Estos resultados difieren con lo reportado 

por Aguilera et al. (2019) para la almeja C. elevata, quienes advirtieron mayor actividad 
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de GST en las muestras del sitio con influencia continental, indicando procesos de 

detoxificación propiciados por la exposición a mezclas complejas de contaminantes y 

señalaron la importante actividad pesquera como posible agente causal. Asimismo, 

indican que sus resultados se apoyan por la actividad de la ALP, que también se 

incrementa durante procesos de detoxificación de varios contaminantes (Mazorra et al. 

2002), así como por los resultados del IBR de ambas enzimas que señalaron  mayor estrés 

en los sitios con influencia continental. Lo anterior coincide con la respuesta de la GST 

durante la temporada de lluvias (agosto) en el presente estudio, ya que fue mayor hacia el 

sitio aledaño al continente (BC), más no quedó apoyado por la respuesta de la ALP, la 

cual fue muy baja en el mismo sitio y temporada (Fig. 15 e,f), así como también el 

contenido de metales pesados en sedimento, por lo que la relación con estos xenobióticos 

no fue evidente.  

Por otro lado, en la temporada seca la GST mostró un patrón de actividad en orden OT 

>ZP >BC, lo cual no permitió establecer una relación directa de la respuesta del 

biomarcador con la cercanía a las descargas antropogénicas, ni tampoco con el máximo 

contenido de metales pesados en sedimentos (lo cual ocurrió en ZP), por lo que esta 

enzima pudo haber respondido a otro tipo de variables de estrés, ya que frecuentemente 

se descarta el potencial efecto de los factores abióticos (Vinagre et al. 2014). La GST, 

junto con otras moléculas, se ha utilizado como indicador de estrés celular provocado por 

agentes de contaminación urbana, industrial y agrícola, como los metales pesados, PCBs 

y HAPs, así como también para monitorear daño oxidativo por acción de especies 

reactivas de oxígeno. La temperatura ha resultado ser una importante fuente de 

variabilidad en estudios donde comparan biomarcadores de estrés oxidativo en diferentes 

sitios y especies expuestas a varios regímenes térmicos, como peces y cangrejos (Vinagre 

et al. 2012; Madeira et al. 2013, 2014). Se ha observado que el incremento de temperatura 

aumenta significativamente las respuestas de biomarcadores de estrés como la SOD y la 

GST en el carideo Palaemon elegans, al mostrar picos de actividad enzimática a 22-26 ºC  

y decreciendo a medida que la temperatura aumentó (28–32 ºC), posiblemente debido a 

una mayor tasa de consumo que de síntesis (Vinagre et al. 2014), lo cual también podría 

explicar las menores actividades de la GST en el presente estudio durante agosto por 

efecto de este mismo parámetro (Tabla 30; Fig. 15 e). Lo anterior no aplica a la dinámica 
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observada de la SOD (Fig 2h), que, por otra parte, obtuvo el menor valor de IBR de todo 

el estudio (Fig 15 a, h), sugiriendo que no es un biomarcador que refleje las condiciones 

en las poblaciones estudiadas de Tozeuma carolinense. La proporción temperatura-

respuesta enzimática también se ha observado en los carideos Lysmata seticaudata y L. 

amboinensis (Rosa et al. 2014), en el penaeido Litopenaeus vannamei a nivel de expresión 

de genes que codifican para la GST, CAT y ferritina (Zhou et al. 2010), en cirripedios 

como Balanus balanoides (Nyogi et al. 2001), en cangrejos que habitan distintos nichos 

térmicos en la zona intermareal-submareal (Madeira et al. 2014), o en organismos de otros 

grupos como peces (Madeira et al. 2013) y bivalvos (Abele et al. 2002). La relación 

temperatura-GST pudo haber influido en los resultados obtenidos en el presente estudio 

durante la temporada seca, dada la inocuidad entre la respuesta de esta enzima con 

respecto a la influencia antropogénica (en BC) y a los máximos niveles de metales pesados 

en sedimentos (en ZP). Cabe agregar que durante marzo ingresó un frente frío al segundo 

dia de muestreo, disminuyendo notablemente la temperatura del agua (Tabla 5). En este 

contexto, las poblaciones de T. carolinense probablemente experimentaron una 

disminución de los niveles de GST al haberse adaptado rápidamente a condiciones de 

menor estrés térmico. Las especies que habitan regiones marinas templadas y ambientes 

intermareales se encuentran a menudo sujetas a cambios medioambientales extremos 

diarios o estacionales dado que viven bajo la influencia de regímenes acuáticos y aéreos 

(Helmuth et al. 2006), donde la temperatura juega un papel importante en la regulación de 

sus ciclos biológicos y procesos moleculares (Vinagre et al. 2009; Fiszbein et al. 2010; 

Madeira et al. 2016). En el estudio de Rosa et al. (2014) se observaron respuestas 

antioxidantes (SOD, GST y CAT) diferentes entre L. seticaudata (subtropical) y L. 

amboinensis (tropical), posiblemente porque al haber evolucionado en ambientes 

inestables y con pronunciadas fluctuaciones estacionales, L. seticaudata desarrolló una 

mayor plasticidad adaptativa y que también quedó reflejado en la menor capacidad de 

aclimatación a corto tiempo mostrado por L. amboinensis, apoyando en cierta medida la 

hipótesis de que en el presente estudio T. carolinense disminuyó sus niveles de GST en 

consecuencia de un menor estrés térmico y su mayor capacidad de respuesta a corto plazo 

por ser una especie de gran plasticidad ecológica en función de su amplia distribución 

geográfica [Massachusetts, USA–Sao Paulo, Brasil (Herrera-Barquín et al. 2018)]. Algo 
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similar también fue concluido por Vinagre et al. (2014) al explicar el bajo estrés oxidativo 

que experimentaron Palaemon elegans y P. serratus por habitar pozas intermareales 

altamente variables en sus condiciones abióticas, e igualmente ha sido señalado para 

cangrejos que habitan diferentes nichos térmicos y que, por lo tanto, influyó de manera 

distinta en sus respuesta al estrés oxidativo (Madeira et al. 2014). Los hábitats de pastos 

marinos muestreados, si bien se encuentran sumergidos, pueden experimentar notables 

variaciones batimétricas diurnas o estacionales, así como también en los parámetros 

fisicoquímicos del agua (Tabla 5), ejerciendo estrés térmico a las comunidades que los 

habitan. A pesar de lo ya mencionado, la relación con la temperatura no fue tan evidente 

durante la temporada lluviosa, ya que la GST aumentó su actividad incluso a temperaturas 

mayores de 30ºC, contrario a lo reportado por Vinagre et al. (2014) para P. elegans y P. 

serratus, sugiriendo que en esta época esta enzima probablemente sí respondió en función 

de procesos de detoxificación de xenobióticos acarreados desde el continente (mayor 

respuesta en BC), considerando además que no hubo cambios bruscos de temperatura 

antes ni durante el muestreo. No obstante, las especies de distribución subtropical pueden 

desplegar mecanismos fisiológicos como el aumentar su máximo térmico crítico (CTMax 

por sus siglas en inglés) a medida que la temperatura supera los 24ºC o mantener su 

sensibilidad térmica metabólica (Rosa et al. 2014). Estos fenómenos también pudieron 

haber intervenido en la respuesta de la GST en T. carolinense durante agosto. Es por ello 

que se necesita tomar en cuenta el historial térmico de las especies que se pretenda utilizar 

para el biomonitoreo, así como entender los mecanismos bioquímicos que acompañan la 

aclimatación estacional (Vinagre et al. 2014; Madeira et al. 2016). En este sentido, 

Vinagre et al. (2014) recomiendan evitar los muestreos durante olas de calor o 

inmediatamente después de las mismas, ya que estos marcadores se incrementan sólo por 

el aumento de temperatura, lo que eventualmente agota su síntesis y capacidad de 

respuesta oxidativa, y, por lo tanto, no reflejan la cantidad de contaminación en el hábitat 

o son incapaces de responder a otros estresores como la toxicidad por xenobióticos. 

Los resultados de la ALP fueron mayores en ZP durante marzo, coincidiendo con las 

máximas determinaciones de metales pesados en sedimento. Se ha observado el 

incremento de la ALP en función de mayores concentraciones y tiempos de exposición al 

Cd en el cangrejo de agua dulce Sinopotamon henanense (Qin et al. 2012), así como en 
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Uca annulipes y Scylla serrata (Reddy & Bhagyalakshmi 1994). Lo cual es improbable 

en el caso del presente estudio al no haberse detectado Cd en ninguna muestra de 

sedimento. Similar a lo anterior fue reportado para Macrobrachium nipponense a las 24 y 

48 horas de exposición a dosis agudas de amonio (Zhang et al. 2015), así como en M. 

malcolmsonii con Endosulfán (Bhavan & Geraldine 2001). Asimismo, la ALP se activó a 

concentraciones agudas y subletales de Cu para bivalvos (12.5 y 125 µg/L, 

respectivamente) en el ostión Pinctada fucata (Jing et al. 2006). Dichas dosis son menores 

incluso que las mínimas de Cu determinadas en el presente estudio, sugiriendo que la ALP 

quizás se activó como respuesta a los niveles de este metal en el sedimento. Sin embargo, 

la interpretación se dificulta por tratarse de umbrales reportados para organismos bivalvos, 

con ciclos de vida y fisiología diferentes. Además, Jing et al. (2006) concluyeron que esta 

enzima es influenciada por varios factores de los cuales el Cu fue uno de ellos, algo similar 

a lo implicado por Das et al. (2004), quienes plantearon que la actividad de la ALP en 

diferentes tejidos pudo haber variado con respecto al pH de los mismos, decreciendo a 

medida que el pH disminuyó. Aunque la actividad de la ALP en el presente análisis haya 

sido significativamente mayor en el sitio con más contenido de metales pesados en 

sedimento, no se presentó este mismo patrón en la temporada lluviosa, cuyos valores de 

metales estuvieron muy cercanos a los de marzo. La respuesta de la ALP varia 

dependiendo del tejido analizado aún cuando los niveles de metales exhiben diferencias 

notorias (Jing et al. 2006). Además, el IBR general de la ALP fue el segundo más bajo 

(3.436; Fig 15 a), sugiriendo que esta enzima puede estar bajo la influencia de una trama 

de factores más compleja y menos directa hacia los metales en sedimento. Lo anterior, 

junto con la poca información existente sobre la dinámica de la ALP en camarones 

carideos, y en general dentro del subphyllum Crustacea, dificulta la interpretación de los 

datos obtenidos y pone de manifiesto la necesidad de una caracterización más completa 

de los mecanismos de esta enzima en crustáceos carideos como T. carolinense.  

Adicionalmente, se midió el estrés oxidativo a través de la enzima superóxido dismutasa 

(SOD) y la capacidad de absorción de radicales de oxígeno (ORAC). La respuesta de la 

SOD fue la más baja de toda la batería de biomarcadores utilizados, lo cual también quedó 

reflejado en los valores de IBR y los polígonos arrojados por la misma, exponiendo mayor 

respuesta en BC y OT durante marzo y agosto, respectivamente (Fig 15 a, h). Pero sin 
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mostrar un patrón evidente en función de los metales pesados en sedimento debido a la 

baja actividad enzimática registrada para ZP en ambas temporadas (máximas 

determinaciones de metales) o en OT durante marzo (Tabla 10). Los metales pesados 

pueden inhibir la actividad de enzimas antioxidantes como la SOD o la catalasa (CAT) 

(Ma et al. 2013). La síntesis de especies reactivas de oxígeno (ROS por sus siglas en 

inglés) se asocia frecuentemente con la exposición al Cd, inclusive fomentando 

fenómenos de apoptosis bajo escenarios de exposición excesiva (Kanter et al. 2016). Lin 

et al. (2017) reportaron estimulación de la SOD y CAT a concentraciones bajas de Cd 

(0.63–5.04 mg L–1) en el cangrejo Eriocheir sinensis, pero, por otro lado, una reducción 

significativa en su actividad a 10.07 mg L–1, sugiriendo que un aumento excesivo de ROS 

probablemente excedió la capacidad antioxidante del cangrejo, deteriorando el 

funcionamiento de dichas enzimas. Los niveles de Cd en el presente estudio fueron 

indetectables, haciendo menos probable una inducción o disminución de la SOD en T. 

carolinense como respuesta a este metal. No obstante, cabe considerar la posible presencia 

de este xenobiótico en el medio acuoso, dado que previamente se ha corroborado que su 

aumento puede incrementar el contenido de H2O2 y, en consecuencia, de la SOD y CAT 

en los crustáceos Sinopotamon henanense (Wang et al. 2011; Ma et al. 2013), S. 

yangtsekiense (Yan et al. 2007; Li et al. 2010; Jin et al. 2011), Macrobrachium sintangese 

(Soegianto et al. 2013) y Palaemonetes argentinus (Chiodi Baudet et al. 2015). Misma 

situación puede ser tomada en cuenta en el caso del Zn, dado que tampoco pareció ejercer 

influencia sobre la SOD incluso en el sitio donde tuvo mayor concentración (ZP), pero 

que se ha demostrado en análisis de cefalotórax del carideo Palaemonetes argentinus a 

concentraciones de 527.4 µg/L de Zn, así como también en muestras de abdomen a 

menores dosis (5 µg/L) (Bertrand et al. 2016). Aspectos adicionales a reconocer son el 

hábitat de alimentación y el microhábitat donde ocurren las especies, ya que son variables 

cruciales en la ingesta de metales y consecuentemente influenciarán en los sistemas 

encargados de su detoxificación, algo que fue señalado por González-Rey et al. (2007) al 

comparar dichos sistemas en camarones que habitan ventilas hidrotermales (Mirocaris 

fortunata y Rimicaris exoculata) con aquellos que ocurren en ambientes costeros 

(Palaemon elegans y Palaemonetes varians). Dicho estudio analizó las metalotioneinas 

(MT) y enzimas antioxidantes (incluyendo SOD) encontrando diferencias significativas 
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entre ambas clases de camarones, así como entre especies colectadas en el mismo sitio. 

Por otro lado, señalaron similitudes en las MT de M. fortunata (hidrotermal) y P. elegans 

(costero), sugiriendo diferencias específicas en los niveles basales de estas proteinas en 

lugar de reflejar una respuesta metabólica al ambiente. En nuestro caso, T. carolinense 

podría estar mostrando un mecanismo similar asociado al microhábitat en su capacidad 

antioxidante o ser totalmente independiente al mismo, por lo que se necesita profundizar 

al respecto. En cuanto a las variables ambientales, la temperatura ha influenciado la 

respuesta de la SOD del balano Balanus balanoides (Niyogi et al. 2001), que también fue 

observado para Palaemon elegans por Vinagre et al. (2014), mientras que, paralelamente, 

no registraron en otro carideo, P. serratus, y esto parece coincidir con lo observado en 

este análisis, ya que la SOD de T. carolinense no pareció responder a los cambios en la 

temperatura del agua de cada estación (Tabla 5, 30).  

Finalmente, con respecto al ORAC se observó una tendencia positiva en su respuesta 

durante ambas épocas de estudio en el sitio aledaño al continente (BC), siendo mayor que 

el resto de las localidades muestreadas al observar los valores y el polígono de IBR que 

obtuvo (Fig. 15 g). Lo anterior queda apoyado por los valores significativamente menores 

que mostró en dicho sitio y temporalidades (Tabla 30). Este biomarcador cuantifica las 

moléculas antioxidantes no-enzimáticas presentes en los organismos que pueden inhibir 

la acción de los radicales libres (Barriga–Vallejo et al. 2017). Por lo tanto, valores bajos 

representarían una mayor exposición a dichos radicales que pudieran provenir de la 

exposición a xenobióticos (Aguilera et al. 2019). Esto sugiere que los camarones 

procedentes de BC estuvieron más expuestos a estrés oxidativo en las dos temporadas de 

estudio, seguida de la localidad OT durante marzo y ZP en agosto. Por época de estudio 

la respuesta antioxidante, en general, fue mayor en agosto, pero sólo exponiendo 

diferencias significativas en los sitios OT y ZP, mientras que en BC no hubo diferencia 

temporal en los valores de ORAC obtenidos (Fig 15 g; Tabla 30). Estos resultados 

coinciden con lo reportado por Aguilera et al. (2019) quienes obtuvieron los valores más 

bajos de ORAC en el mismo punto de muestreo, lo cual también fue respaldado por los 

resultados y el polígono de IBR al haber sido mayor en dicho sitio. Asimismo, descartaron 

la posibilidad de la influencia tóxica de los metales pesados en sus resultados, ya que las 

mayores concentraciones se determinaron en los sitios con influencia marina, lo cual 
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también coincide con el presente estudio dados los mínimos valores de estos xenobióticos 

en BC y mayores en ZP y OT (cercanos al océano). A diferencia de Aguilera et al. (2019), 

el IBR del ORAC estuvo dentro de los más bajos, por lo que el estrés oxidativo, en sentido 

amplio, no parece representar un factor de impacto mayor en T. carolinense. Sin embargo, 

en cierta medida se pone en evidencia un posible escenario de estrés oxidativo en la zona 

aledaña al continente, pero que pudiera estar en función de estresores derivados desde 

otros medios, como el agua, las variaciones ambientales, o como consecuencia de la 

fisiología propia de la especie. Gorokhova et al. (2013) reportaron afectaciones en la 

capacidad fisiológica del anfípodo Monoporeia affinis para generar y coordinar su 

respuesta oxidativa (ORAC, SOD y CAT): 1) bajo condiciones de hipoxia, 2) al exponerse 

a sedimentos contaminados con metales pesados (Hg, Cd, Cu, Pb y Zn) y 3) durante la re-

oxigenación. Encontraron que la hipoxia incrementó los niveles de dichos marcadores 

tanto en los sedimentos contaminados como en los de referencia, sugiriendo que M. affinis 

posee una estrategia de preparación para el estrés oxidativo que le facilita la recuperación 

cuando el evento hipóxico ha pasado o cuando se mueve a ambientes con diferentes 

niveles de oxígeno. Por otro lado, la exposición de M. affinis a xenobióticos alteró este 

mecanismo anticipatorio al elevar los niveles basales de ORAC y SOD durante la hipoxia 

y suprimiendo su respuesta a la re-oxigenación. Este déficit de oxígeno ha sido reportado 

principalmente en verano en la bahía de Corpus Christi (Montagna & Kalke 1992; Martin 

& Montagna 1995), donde el tiempo de residencia de las aguas es largo y que también 

puede llegar a manifestarse en Laguna Madre de Tamaulipas ejerciendo sus efectos en los 

organismos que ahí habitan. Adicionalmente, Gorokhova et al. (2013) observaron que los 

anfípodos expuestos a sedimentos contaminados experimentaron inhibición de la AChE 

indicando neurotoxicidad, a la vez que reportaron correlación entre dicha esterasa y los 

biomarcadores oxidativos, señalando un posible acoplamiento mecánico entre esta enzima 

y la regulación del estado redox. Sus resultados, asimismo, sugieren que la actividad de la 

AChE de M. affinis decrece al incrementarse los antioxidantes (ORAC, SOD y CAT). Lo 

anterior coincide de manera interesante con el comportamiento observado ORAC-AChE 

en BC en el presente estudio (Fig. 15 a,g), lo cual plantea un posible mecanismo de 

respuesta similar en T. carolinense, máxime al considerar que los sedimentos en BC 

tuvieron el menor contenido de metales pesados. No obstante, la relación con la SOD no 
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fue tan evidente como la del ORAC, así como también la AChE se inhibió de manera 

importante en ZP, donde la actividad  ORAC fue significativamente mayor (menor estrés 

oxidativo; Tabla 30) y obtuvo menor IBR (Fig 15 g). Además, se han observado efectos 

inhibitorios en la actividad de la AChE como respuesta al estrés oxidativo por acción de 

la radiación ultravioleta en copépodos (Souza et al. 2010) y por exposición a H2 O2 en 

heritrocitos de anguila (Molochkina et al. 2005). Por ello, los factores que condicionan la 

capacidad antioxidante de este carideo necesitan ser evaluados con mayor profundidad, 

ya que pueden revelar características interesantes de su potencial como bioindicador de 

disturbio oxidativo y daño neurotóxico.  

De manera general, los resultados indicaron que la localidad con influencia continental 

(BC) se encuentra sujeta a un mayor estrés durante ambas temporadas de estudio (Fig. 14 

a) debido al impacto que Laguna Madre percibe de fuentes como la escorrentía superficial, 

la cual involucra descargas provenientes de más de un millón de hectáreas distribuidas en 

cinco distritos agrícolas de la zona (Bello-Pineda et al. 2009). Los sedimentos de Laguna 

Madre entran principalmente a través de los aportes del Río Grande (Bravo), San Fernando 

y Soto La Marina, pero su distribución se determina por la acción de los vientos, del oleaje 

interno y por la entrada de agua marina al sistema (Yáñez & Schlaepfer 1968). El área de 

estudio se encuentra mayormente bajo la influencia del aporte de sedimentos del río San 

Fernando, que anteriormente descargaba en Laguna de Catán (BC), así como también por 

la entrada de agua marina dada su cercanía a Boca de Catán (aledaña a OT y ZP). Las 

localidades con mayor influencia marina mostraron menor impacto en función de la 

dinámica de los biomarcadores analizados. Estos sitios normalmente muestran menor 

contribución de contaminantes que pueden estar asociados con eventos como derrames de 

petróleo durante su transporte o extracción en mar abierto, lo cual es raro en el área cercana 

a Laguna Madre (Aguilera et al. 2019).  Además, esta laguna costera, como otras, es un 

sistema estuarino separado del océano por una barrera física que la comunica de manera 

efímera a través de bocas de entrada (Contreras et al. 2010), lo cual limita el ingreso de 

sustancias contaminantes desde el medio marino. En el presente estudio, no fue posible 

establecer una relación directa de los biomarcadores utilizados con los contaminantes en 

sedimentos, lo cual es complicado por la capacidad adaptativa de los organismos y a la 

influencia de la variabilidad natural (Serafim et al. 2012). Fenómenos difíciles de 
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diferenciar especialmente en ambientes heterogéneos y naturalmente estresados como los 

estuarinos (Dauvin & Raullet 2009). En Laguna Madre, los camarones carideos han sido 

estudiados principalmente por su gran relevancia ecológica, diversidad, riqueza, 

parámetros de distribución asociados al hábitat, variaciones de densidad y biomasa, así 

como también destacan en listados de especies y evaluaciones sobre restauración de 

hábitats con sustratos de vegetación acuática sumergida (VAS) (Herrera-Barquín et al. 

2018), sin previas consideraciones para su uso como organismos monitores de 

contaminación acuática. Asimismo, los estudios relativos a contaminación en sedimentos 

son escasos y han quedado principalmente dentro de la literatura gris, lo cual limitó la 

información necesaria para la selección de sitios que representaran un gradiente de 

contaminación definido. Lo anterior obligó a desarrollar la hipótesis de observar un mayor 

impacto en el sitio adyacente al continente y a las actividades antropogénicas. Los 

resultados del presente estudio indicaron, en cierta medida, dicho impacto en función del 

comportamiento de algunos biomarcadores, principalmente la AChE, BChE y la posible 

relación de la primera con el estrés oxidativo medido a través del ORAC, que, a su vez, 

también expuso el papel que pueden tener eventos abióticos como la hipoxia en la 

respuesta de los organismos, o el de la temperatura como factor de respuesta sobre la GST. 

En conjunto también ponen de manifiesto la gran complejidad en los mecanismos de 

interacción entre los organismos y el ecosistema que habitan.  

Por lo anteriormente mencionado, es recomendable el uso de una amplia batería de 

biomarcadores considerando que no todos responden eficientemente a la naturaleza y 

magnitud de los contaminantes, además de su respuesta diferencial en función de la 

especie (Cotou et al. 2013). En este contexto, los biomarcadores utilizados corresponden 

con los objetivos de un enfoque ecotoxicológico como herramientas de detección 

temprana de estresores ambientales (Aguilera et al. 2019). Cuyas respuestas son 

indicadores de xenobióticos inductores de deterioro fisiológico que puede derivar en 

efectos a nivel de comunidad y, eventualmente, de ecosistema. La evaluación a través de 

una batería amplia de biomarcadores se dificulta en la interpretación de los datos, por lo 

cual se han desarrollado diversos índices que sinteticen la información recabada. De entre 

ellos, se seleccionó el IBR (Integrated Biomarker Response) (Belliaeff & Burgeot 2002) 

ya que consiste en un método gráfico simple que resume las respuestas de los 
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biomarcadores en un solo valor que refleja el nivel de estrés ambiental en cada sitio. Este 

índice puede integrar varias combinaciones de biomarcadores de salud general, efectos 

tóxicos y exposición a contaminantes específicos (Broeg & Lethonen 2006). Además, en 

la actualidad es muy utilizado en estudios de campo y laboratorio (Aguilera et al. 2019) 

y, debido a su fundamento matemático, si involucra un número relativamente grande de 

biomarcadores (6-8), como en el caso del presente estudio, se reduce marcadamente el 

sesgo de un solo factor, revelando de mejor manera el peso relativo de cada biomarcador 

(Broeg & Lethonen 2006). Asimismo, se ha corroborado la concordancia visual de este 

índice con los niveles de contaminantes en otros estudios (Belliaef & Burgeot 2002; 

Damiens et al. 2007; Pytharopoulou et al. 2008; Lu et al. 2010; Tsangaris et al. 2011), lo 

cual también se observó en el presente análisis en BC (sitio más cercano al continente) y 

ZP (mayores concentraciones de metales) exponiendo la utilidad de este índice como 

herramienta para el monitoreo cuantitativo de los efectos tóxicos de los contaminantes.  
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CONCLUSIÓN Y RECOMENDACIONES 

• La mayor respuesta de las enzimas esterasas indica un proceso generalizado de 

neurotoxicidad y la mayor causa de estrés sobre Tozeuma carolinense, 

acentuándose en el sitio con mayor influencia antropogénica (Bahía de Catán), así 

como también de manera importante en la Zona Profunda de la laguna en función 

de los resultados que obtuvieron ambas enzimas en su actividad y polígono de 

IBR.  

• Es necesario caracterizar la dinámica de los factores abióticos sobre la biología de 

T. carolinense en el ecosistema, dadas las diferencias temporales de la GST 

aparentemente en función de la temperatura y así tener un mejor dicernimiento de 

los factores que la influencian. 

• En el caso de la SOD, se debe tomar en cuenta el hábitat o microhábitat de las 

especies para involucrar aspectos como los hábitos alimenticios y el forrajeo, ya 

que inciden en la ingesta de contaminantes y, por ende, en los mecanismos 

encargados de su detoxificación.  

• Los resultados de ORAC plantean la importancia de analizar en mayor medida la 

relación del estrés oxidativo con la dinámica de la AChE, ya que podría existir un 

acoplamiento de ambos marcadores como respuesta al estrés generado por 

radicales libres en el sitio de mayor influencia antropogénica (Bahía de Catán).  

• Como era de esperarse, el sitio más cercano al continente es el que presenta el 

mayor nivel de estrés ambiental, corroborado a través del análisis del IBR, 

marcadores como las esterasas y el ORAC, posiblemente por las descargas 

antropogénicas y escurrimientos superficiales que acarrean las sustancias 

xenobióticas.  

• Sin embargo, parece poco probable que los sedimentos estén ejerciendo un efecto 

directo sobre T. carolinense, ya que, aunque Bahía de Catán haya obtenido el valor 

de IBR más alto, es el sitio que presentó las menores concentraciones de metales 

en sedimento.  

• Los datos de contaminantes en el sedimento hacen ver la necesidad de evaluar 

otras posibles fuentes de estrés, como el agua o la vegetación acuática sumergida 

en función de los resultados de IBR y actividad enzimática para Bahía de Catán y 
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la Zona Profunda, de manera que se posibilite la identificación de las fuentes de 

disturbio. 

• El análisis de indicadores de contaminación a nivel bioquímico representa una 

alerta temprana de estrés o daño ambiental, por lo que los resultados obtenidos 

fundamentan la continuidad de muestreos encaminados a determinar las 

variaciones de los biomarcadores analizados.  

• Este trabajo representa la primera contribución acerca del uso de T. carolinense 

como especie bioindicadora, así como el primer acercamiento en la utilización de 

indicadores bioquímicos de contaminación en crustáceos de la Laguna Madre. 

• En términos generales, se recomienda utilizar a T. carolinense, sus marcadores 

bioquímicos y el IBR como indicadores de la salud ambiental en Laguna Madre 

de Tamaulipas, ya que involucran el análisis de respuestas a diferentes tipos de 

impacto en una especie adaptada a las condiciones locales y que eventualmente 

podrían compararse con poblaciones que habiten en otras regiones de la cuenca o 

ecosistemas similares a lo largo del Golfo de México.  
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CONCLUSIÓN GENERAL 

• De manera general, la salud del sistema Laguna Madre varia dependiendo de la 

escala que se esté evaluando. 

• Los sedimentos no reflejan impactos severos por HAPs, ni por metales, solo con 

la excepción del Zn, el cual presentó grados de enriquecimiento importantes y 

niveles que han sido relacionados con efectos biológicos.  

• Las comunidades indican niveles de contaminación severa y calidad del agua 

pobre, así como una calidad béntica mala y aguas contaminadas (BMWP). No 

obstante, es necesario elaborar un análisis que represente la mayor cantidad de 

grupos de carideos de las zonas de pastos marinos, incluyendo organismos tanto 

de epifauna como de infauna que habitan estas comunidades vegetales, así como 

una caracterización ambiental que permita determinar un gradiente de patrones de 

abundancia que ayude a generar un análisis de índices bióticos más robusto.  

• A nivel poblacional, las especies analizadas indican que la salud del ecosistema es 

buena por proveer de los recursos necesarios para que las poblaciones estén bien 

establecidas y presenten factores de condición y peso relativo adecuados. No 

obstante, es necesario relacionar estos resultados con agentes contaminantes 

seleccionando especies no migratorias o mediante la obtención periódica de datos 

biológicos y de xenobióticos en sitios claves para el desarrollo del ciclo de vida de 

las especies.  

• El nivel que denota una alerta más clara es el bioquímico, dado el comportamiento 

de los diferentes indicadores analizados en el presente estudio en espacio y tiempo. 

Estos determinaron que existe un posible escenario de contaminación 

particularmente en la zona aledaña a las descargas antropogénicas, así como en 

Zona Profunda. 

• La interpretación de los resultados del presente estudio es compleja por cuanto 

abarca una amplia gama de disciplinas. Además, no fue posible una clara conexión 

de los niveles biológicos evaluados con los contaminantes en sedimento dadas las 

limitaciones metodológicas, el esfuerzo de muestreo, la dirección de los análisis 

llevados a cabo, así como la extrema complejidad y dinamismo inherentes de un 
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ecosistema con las dimensiones y variabilidad espacio-temporales como lo es la 

Laguna Madre.  
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PERSPECTIVAS 

• Se exhorta a modelar los muestreos de tal forma que se incluya un mayor número 

de estaciones que, a la vez, representen de manera más clara los gradientes de 

disturbio antropogénico y poder establecer sitios de referencia. 

• Ajustar las técnicas de cuantificación de xenobióticos en sedimentos (uso de 

estándares específicos, métodos de corroboración como el IR).   

• Realizar la cuantificación simultanea de xenobióticos en diferentes matrices 

(sedimentos, agua, pastos y fauna), para tratar de entender su dinámica en este 

ecosistema. 

• Considerar diversos grupos de organismos que representen mejor a toda la 

comunidad bentónica en conjunto con un muestro que involucre un mayor número 

de variables bióticas y abióticas para futuras aplicaciones del BQI. Asimismo, se 

pueden desarrollar adaptaciones de estos índices que estén ajustadas a las 

condiciones propias de este ambiente estuarino. 

• Caracterizar la biología, ecología y fisiología del carideo Tozeuma carolinense 

para entender mejor su potencial bioindicador. Igualmente se pueden utilizar otras 

especies como Hippolyte zostericola, Palaemon vulgaris o Palaemon 

mundusnovus, por su abundancia y frecuencia en el área de estudio.  

• Estos análisis pueden ser corroborados de manera más robusta por bioensayos de 

toxicidad utilizando los sedimentos del área de estudio o extractos de los mismo
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ANEXO 

Tabla A1. Abundancias de camarones penaeidos y carideos colectados en el área de estudio. 

Familia  Género y Especie 

Abundancia 

OT ZP BC S/sp. 

S LL N S LL N S LL N  

Alpheidae Alpheus heterochaelis  3 5 5    1 2 16 

Alpheus cf. packardii    14   11   25 

Alpheus sp.      11   5 1  17 

Hippolytidae Hippolyte obliquimanus      1     1 

Hippolyte zostericola 294  248 312 21 856 64 8 22 1825 

Tozeuma carolinense 2   35 73 4 67 238 14 433 

Palaemonidae Leander tenuicornis     3   13  16 

Palaemon floridanus     11   35 1 47 

Palaemon northropi     5   3  8 

Palaemon mundusnovus 49 86 36 1   14  43 229 

Palaemon pugio 1 17  1    3 11 33 

Palaemon vulgaris 1 15 104 96 75 64    355 

Penaeidae Farfantepenaeus aztecus 5 3 1 1 19 7 5 13 17 70 

Farfantepenaeus duorarum   1  1   7 3 12 

Processidae Ambidexter symmetricus 1         1 

S/sitio/temporada   353 124 395 476 209 931 166 322 113 N=3,089 
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Tabla A2. Abundancias, número esperado de especies por taxa y localidad (H y ES50, respectivamente) y 

valores de sensibilidad (ES500.05i) usados para calcular el Índice de Calidad Béntica del sitio Ostión (S= 

Secas; LL= Lluvias; N= Nortes). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Especie Ostión 

Abundancia-Hulbert/Época S/sp. ES500.05i 

S H LL H N H 

Alpheus heterochaelis --- --- 3 1.01 5 1.001 8 0.625 

Hippolyte zostericola 294 5.62 --- --- 248 1.323 542 0.901 

Tozeuma carolinense 2 1.0009 --- --- --- --- 2 0.582 

Palaemon mundusnovus 49 1.027 86 1.889 36 1.014 171 1.20 

Palaemon pugio 1 1.0004 17 1.12 --- --- 18 0.889 

Palaemon vulgaris 1 1.0004 15 1.102 104 1.05 120 1.20 

Farfantepenaeus aztecus 5 1.002 3 1.01 1 1.000 9 1.20 

Farfantepenaeus duorarum --- --- --- --- 1 1.000 1 0.3194 

Ambidexter symmetricus 1 1.0004 --- --- --- --- 1 0.582 

Total ind./temporada 353 
 

124 
 

395 
 

Ntotal=872 
 

ES50/localidad (SH) 
 

11.65 
 

6.131 
 

6.388  
 

BQI Ostión 1.0043 
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Tabla A3. Abundancias, número esperado de especies por taxa y localidad (H y ES50, respectivamente) y 

valores de sensibilidad (ES500.05i) usados para calcular el Índice de Calidad Béntica del sitio Zona Profunda 

(S= Secas; LL= Lluvias; N= Nortes). 

Especie 

Zona Profunda 

Abundancia-Hulbert/Época 
S/sp. ES500.05i 

S H LL H N H 

Alpheus heterochaelis 5 1.001 --- --- --- --- 5 0.4667 

Alpheus cf. packardii  14 1.003 --- --- --- --- 14 0.4667 

Alpheus sp.  11 1.002 --- --- --- --- 11 0.4667 

Hippolyte obliquimanus --- --- 1 1.001 --- --- 1 0.4757 

Hippolyte zostericola 312 1.287 21 1.036 856 2.83 1189 1.234 

Tozeuma carolinense 35 1.009 73 1.203 4 1.00 112 1.234 

Leander tenuicornis --- --- 3 1.004 --- --- 3 0.4757 

Palaemon floridanus --- --- 11 1.017 --- --- 11 0.4757 

Palaemon northropi   5 1.007   5 0.4757 

Palaemon mundusnovus 1 1.0002 --- --- --- --- 1 0.4667 

Palaemon pugio 1 1.0002 --- --- --- --- 1 0.4667 

Palaemon vulgaris 96 1.03 75 1.213 64 1.004 235 1.234 

Farfantepenaeus aztecus 1 1.0002 19 1.032 7 1.00 27 1.234 

Farfantepenaeus duorarum --- --- 1 1.001 --- --- 1 0.4757 

Total ind./temporada 476  209  931  Ntotal=1616  

ES50/localidad (SH)  9.3344  9.514  5.834   

BQI Zona Profunda 1.40 
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Tabla A4. Abundancias, número esperado de especies por taxa y localidad (H y ES50, respectivamente) y 

valores de sensibilidad (ES500.05i) usados para calcular el Índice de Calidad Béntica del sitio Bahía de Catán 

(S= Secas; LL= Lluvias; N= Nortes). 

Especie 

Bahía de Catán 

Abundancia-Hulbert/Época 
S/sp. ES500.05i 

S H LL H N H 

Alpheus heterochaelis --- --- 1 1.000 2 1.014 3 1.08 

Alpheus cf. packardii 11 1.031 --- --- 
 

 11 0.2930 

Alpheus sp.   5 1.01 1 1.000 
 

 6 0.94 

Hippolyte zostericola 64 1.37 8 1.004 22 1.23 94 1.377 

Tozeuma carolinense 67 1.41 238 2.05 14 1.12 319 1.377 

Leander tenuicornis 
 

 13 1.007 
 

 13 0.60 

Palaemon floridanus 
 

 35 1.022 1 1.007 36 1.08 

Palaemon northropi 
 

 3 1.001 
 

 3 0.60 

Palaemon mundusnovus 14 1.04 
 

 43 1.95 57 0.7727 

Palaemon pugio 
 

 3 1.001 11 1.09 14 1.08 

Farfantepenaeus aztecus 5 1.01 13 1.007 17 1.16 35 1.377 

Farfantepenaeus duorarum 
 

 7 1.004 3 1.022 10 1.08 

Total ind./temporada 166  322  113  Ntotal=601  

ES50/localidad (SH)  6.871  11.096  9.593   

BQI Bahía de Catán 1.38 
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Tabla A5. Variables comprendidas en la estimación de la calidad fisicoquímica (Peq) por sitio de 

muestreo (Ci min y Ci max corresponden, respectivamente, a los valores máximos y mínimos del 

parámetro en cuestión reportados para el área de estudio.

 Promedios Ci Ci 
min 

Ci 
max 

Ci2 Ci3 
 OT ZP BC OT ZP BC OT ZP BC OT ZP BC 
T 28.1 26.03 25.73 3.37 3.29 3.28 2.74 3.37 1 0.87 0.85 0 1.3 1.5 
Sal 33.3 35 37 3.53 3.58 3.63 3.53 4.15 0 0.08 0.16 10 9.2 8.4 
OD 10.12 10.14 10.52 2.40 2.41 2.44 1.6 2.44 0.524 0.96 1 5.24 9.6 10 
pH 8.29 8.27 8.69 2.22 2.22 2.27 2.18 2.34 0.25 0.25 0.56 7.5 7.5 4.4 
MO 8.145 8.14 2.77 2.21 2.21 1.32 0.71 2.72 0.746 0.74 0.30 2.54 2.6 7 

Peq (SCi3)/sitio 5.05 6.04 6.26 
Intervalo peq 5-6 6-7 6-7 
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Tabla   A6.  Matriz de datos utilizada para la estimación del BMWP en el área de estudio (S= Secas; LL= Lluvias; N= Nortes; ASE= Abundancia /Sitio /Especie; 

CA= Clase de Abundancia; I Peq= Intervalo Peq; DCA= Distribución de clases de abundancia). 

Especie 

OT LP BC 

DCA 

agrupada 

5º 

percentil 

(valor 

BMWP) 

S LL N ASE CA I Peq DCA S LL N ASE CA I Peq DCA S LL N ASE CA I Peq DCA  

Alpheus 
heterochaelis 

  3 5 8 2 5 a 6 6,6 5     5 2 6 a 7 7,7   1 2 3 2 6 a 7 7,7 6,6,7,7,7,7 6 

Alpheus cf. 

packardii 
          5 a 6   14     14 3 6 a 7 7,7,7 11     11 3 6 a 7 7,7,7 7,7,7,7,7,7 7 

Alpheus sp.             5 a 6   11     11 3 6 a 7 7,7,7 5 1   6 3 6 a 7 7,7,7 7,7,7,7,7,7 7 

Hippolyte 

obliquimanus  
          5 a 6     1   1 1 6 a 7 7           6 a 7   7 --- 

Hippolyte 

zostericola 
294   248 542 5 5 a 6 

6,6,6,6,

6 
312 21 856 1189 5 6 a 7 

7,7,7,7,

7 
64 8 22 94 5 6 a 7 

7,7,7,7,

7 

6,6,6,6,6,7

,7,7,7,7,7,

7,7,7,7 

6 

Tozeuma 

carolinense 
2     2 1 5 a 6 6 35 73 4 112 5 6 a 7 

7,7,7,7,

7 
67 238 14 319 5 6 a 7 

7,7,7,7,

7 

6,7,7,7,7,7

,7,7,7,7,7 
6 

Leander 

tenuicornis 
          5 a 6     3   3 3 6 a 7 7,7,7   13   13 3 6 a 7 7,7,7 7,7,7,7,7,7 7 

Palaemon 

floridanus 
          5 a 6     11   11 4 6 a 7 7,7,7,7   35 1 36 4 6 a 7 7,7,7,7 

7,7,7,7,7,7

,7,7 
7 

Palaemon 

northropi 
          5 a 6     5   5 2 6 a 7 7,7   3   3 2 6 a 7 7,7 7,7,7,7 7 

Palaemon 

mundusnovus 
49 86 36 171 5 5 a 6 

6,6,6,6,

6 
1     1 4 6 a 7 7,7,7,7 14   43 57 4 6 a 7 7,7,7,7 

6,6,6,6,6,7

,7,7,7,7,7,

7,7,7,7 

6 

Palaemon pugio 1 17   18 3 5 a 6 6,6,6 1       3 6 a 7 7,7,7   3 11 14 3 6 a 7 7,7,7 
6,6,6,7,7,7

,7,7,7 
6 

Palaemon vulgaris 1 15 104 120 5 5 a 6 
6,6,6,6,

6 
96 75 64 235 5 6 a 7 

7,7,7,7,

7 
          6 a 7   

6,6,6,6,6,7

,7,7,7,7,7,

7,7,7,7 

6 

Farfantepenaeus 

aztecus 
5 3 1 9 2 5 a 6 6,6 1 19 7 27 4 6 a 7 7,7,7,7 5 13 17 35 4 6 a 7 7,7,7,7 

6,6,7,7,7,7

,7,7,7,7 
6 

Farfantepenaeus 

duorarum 
    1 1 1 5 a 6 6   1   1 3 6 a 7 7,7,7   7 3 10 3 6 a 7 7,7,7 

6,7,7,7,7,7

,7,7,7,7,7 
6 

Ambidexter 

symmetricus 
1     1 1 5 a 6 6           6 a 7             6 a 7   6 --- 
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Tabla A7. Especies con clases de abundancia promediadas por encontrarse en el mismo intervalo Peq. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Especie Abundancia sumada (ZP+BC) Clase corregida 

Alpheus heterochaelis 8 2 

Alpheus packardii 25 3 

Alpheus sp. 17 3 

Hippolyte zostericola 1283 5 

Tozeuma carolinense 431 5 

Leander tenuicornis 16 3 

Palaemon floridanus 47 4 

Palaemon northropi 8 2 

Palaemon mundusnovus 58 4 

Palaemon pugio 14 3 

Farfantepenaeus aztecus  62 4 

Farfantepeaeus duorarum 11 3 
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Tabla A8. Ecuación peso-longitud, coeficiente R2, tipo de crecimiento, factor de condición (K) y condición relativa (WR) de las cohortes de cada especie 

considerada para el análisis poblacional. 

 

Especie Temporada Población/Muestra Ecuación Coeficiente R2 Crecimiento K WR 

Farfantepenaeus 

aztecus 

Secas Datos agrupados W= 9E-06x2.9703 0.927 Isométrico 0.80 95 

Machos W=1E-05x2.9108 0.9237 Isométrico 0.90 110 

Hembras W=7E-06x3.0287 0.9295 Isométrico 0.71 95 

Lluvias Datos agrupados W=5E-06x3.0657 0.9399 Alométrico (+) 0.62 107 

Machos W=6E-06x3.0203 0.9144 Isométrico 0.68 108 

Hembras W=5E-06x3.0885 0.9564 Alométrico (+) 0.60 98 

Farfantepenaeus 

duorarum 

Secas Datos agrupados W=1E-05x2.9029 0.9036 Alométrico (-) 0.99 124 

Machos W=2E-05x2.8531 0.8812 Alométrico (-) 1.1 77 

Hembras W=1E-05x2.9233 0.9187 Isométrico 0.96 114 

Lluvias Datos agrupados W=6E-06x3.0572 0.9542 Isométrico 0.68 99 

Machos W=3E-06x3.2145 0.9526 Isométrico 0.51 103 

Hembras W=1E-05x2.9265 0.9579 Isométrico 0.86 103 

Tozeuma 

carolinense 

Secas Datos agrupados W=4E-06x2.7569 0.82706 Isométrico 0.2135 93 

Machos W=4E-05x2.0194 0.8062 Alométrico (-) 0.3736 89 

Hembras W=4E-06x2.7448 0.83477 Isométrico 0.2414 108 

Lluvias Datos agrupados W=4E-07x3.4503 0.75763 Alométrico (+) 0.1131 100 

Machos W=3E-05x2.0901 0.80416 Alométrico (-) 0.3411 92 

Hembras W=1E-06x3.1781 0.72533 Isométrico 0.1647 109 


