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BIOMARCADORES DE CONTAMINACIÓN ACUÁTICA: 
ESTUDIOS EN LOS RIOS LUJÁN Y RECONQUISTA 

 

La calidad ecotoxicológica de los ríos Luján y Reconquista fue monitoreada por 

un año, mediante parámetros químicos, bioquímicos, fisiológicos y genéticos; 

en larvas premetamorficas de Lithobates catesbeianus, en bioensayos 

semiestáticos de laboratorio. Ambos ecosistemas exhiben disturbios de distinto 

origen (industrial, doméstico, agrícola-ganadero). 

Las muestras ambientales de cada río fueron tomadas en dos sitios, uno de los 

cuales se consideró de referencia; otro grupo permaneció en agua potable 

como control. Se determinaron los biomarcadores de: a) neurotoxicidad: 

acetilcolinesterasa cerebral (AChE), b) estrés oxidativo en branquia e hígado: 

catalasa (CAT), glutation-S-transferasa (GST) y superóxido dismutasa (SOD), 

c) contenido de glutatión (GSH) y peroxidación lipídica (TBARS), d) 

microscopía electrónica de barrido (MEB) y factores de condición (FC) y 

hepatosomático (IHS) y e) genotoxicidad en eritrocitos (micronúcleos [MN]). 

Se determinaron 13 parámetros fisicoquímicos, concentración de 6 metales 

pesados y 27 pesticidas clorados y organofosforados. Con ellos se calcularon 3 

Índices de Calidad, que indicaron alta contaminación. Se registraron bajas 

concentraciones de oxígeno y elevados niveles de DBO5, DQO, cloruros, 

amonio, nitritos y nitratos. Los pesticidas en ambos ríos estuvieron por debajo 

de los límites de detección y algunos metales pesados por encima de los 

niveles guía para protección de la vida acuática. 

El Análisis de Componentes Principales permitió discriminar diferencias entre 

los sitios monitoreados de los ríos y explicar cuál/es de los biomarcadores fue 

clave; en ambos cuerpos de agua se destacó la frecuencia de MN. 

El protocolo aplicado y la especie test elegida resultaron ser aptos para 

monitorear la calidad toxicológica en ambos ríos. 

 

Palabras claves: río Luján; río Reconquista; contaminación; estrés oxidativo; 

biomarcadores enzimáticos y no enzimáticos; biomarcadores morfológicos; 

Índices de Calidad de Aguas; genotoxicidad; larvas de Lithobates catesbeianus.  
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BIOMARKERS OF AQUATIC POLLUTION:  

STUDIES IN THE LUJAN AND RECONQUISTA RIVER 

 

Ecotoxicological quality of Luján and Reconquista rivers was monitored for one 

year using chemical, biochemical, physiological and genetic parameters. Both 

ecosystems are showing disturbances from different sources (industrial, 

domestic, agricultural and livestock).  

Semi-static laboratory bioassays were conducted exposing Lithobates 

catesbeianus larvae to environmental samples of each river. They were taken 

from two sites; one of them was considered the reference, while the other group 

remained in tap water as control. Biomarkers were determined: a) neurotoxicity: 

brain acetylcholinesterase (AChE), b) oxidative stress in gill and liver: catalase 

(CAT), glutathione-S-transferase (GST) and superoxide dismutase (SOD), c) 

glutathione content (GSH) and lipid peroxidation (TBARS), d) scanning electron 

microscopy (SEM) and condition factors (CF) and hepatosomatic index (IHS) 

and e) genotoxicity in erythrocytes (micronucleus [MN]). 

Thirteen physicochemical parameters, 6 heavy metals and 27 chlorinated and 

organophosphates pesticides were measured. Three water quality Indices were 

calculated, which indicated high pollution. There was low concentration of 

oxygen and high levels of BOD, COD, chlorides, ammonia, nitrites and nitrates. 

In both rivers, pesticides were below detection limits and some heavy metals 

exceeded the guideline levels for protection of aquatic life.  

The Analysis of Principal Component allowed to make a difference between the 

monitored places of the rivers and to explain which biomarker was key; on both 

water bodies the frequency of MN was highlighted.  

The protocol applied and the test species chosen were adequate to monitor the 

toxicological quality of the Luján and Reconquista rivers. 

 

Key words: Luján river; Reconquista river; contamination; oxidative stress;  

enzymatic and non-enzymatic biomarkers; morphological biomarkers; Water 

quality index; genotoxicity; Lithobates catesbeianus tadpoles.  
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Los ríos como ecosistemas acuáticos 
 
Los ríos son considerados ecosistemas, ya que presentan el mismo tipo de 

flujos energéticos, ciclos materiales y mecanismos de autorregulación que los 

demás ecosistemas. La dinámica de un ecosistema acuático depende, en 

primer lugar, de las características físico químicas del agua que, a su vez, se 

ven influenciadas, entre otros factores, por la composición química del sustrato 

geológico y de los diferentes componentes de la cuenca y la vegetación de los 

ecosistemas terrestres adyacentes (Smith y Smith, 2001). Un río no sólo es un 

sistema ecológico en sí mismo sino un conector entre ambientes diversos, que 

intercambian elementos por su intermedio. Las relaciones entre ríos y medios 

terrestres son múltiples y complejas, y muy sensibles a alteraciones por 

actividades humanas (Foguelman y Brailovsky, 1999). La composición química 

del agua del río no es constante sino que va cambiando a lo largo de su curso y 

a lo largo del tiempo. La Teoría del "river continuum" (Vannote y col., 1980; 

Minshall y col., 1985) predice los cambios que acontecen en los organismos 

vivos a lo largo del río, en función de los cambios geomorfológicos y 

fisicoquímicos que se registran en él, desde las nacientes a la desembocadura. 

 

Cuerpos de agua periurbanos en el AMBA 

 

Los ríos periurbanos son un ejemplo de ecosistemas modulados por la 

actividad antropogénica que se desarrolla sobre sus márgenes y zonas de 

influencia (Porta, 1996; Evers y col., 1997). Esto es consecuencia de una 

expansión desmedida y muchas veces no planificada de las áreas urbanas así 

como del creciente asentamiento de industrias que generan vertidos residuales 

mal o escasamente tratados, con una elevada carga de contaminantes 

(Escalona y Winchester, 1994).  El estuario del Plata está sometido a un uso 

muy intenso, es el receptor de la más importante red de drenaje del país y la 

región; además es la principal fuente de abastecimiento de agua potable para 

el Área Metropolitana a la vez que también recibe los vertidos de las cloacas de 

la ciudad de Bs. As. que desembocan río adentro (Colombo y col, 1989; Bilos y 

col., 1998; Borthagaray y col., 2001; Di Pace y Crojethovich, 2001). Es el 
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receptor de la mayor carga de contaminante por el aporte de los ríos urbanos 

Matanza-Riachuelo (Subsecretaría de Medio Ambiente, 1981; López y col, 

1998), Luján (Momo y col., 1999; Carballo, 2010) y Reconquista (Defensor del 

Pueblo de la Nación, 2003; Salibián, 2006).  

 

Buenos Aires y su zona metropolitana 

 

Se reconoce como Área Metropolitana a la zona comprendida por la Ciudad 

Autónoma de Buenos Aires (CABA) y sus alrededores, que generalmente se 

denomina Gran Buenos Aires y que comprende los siguientes partidos: 

Almirante Brown, Avellaneda, Berazategui, Esteban Echeverría, Ezeiza, 

Florencio Varela, Gral. San Martín, Hurlingham, Ituzaingó, José C. Paz, La 

Matanza, Lanús, Lomas de Zamora, Malvinas Argentinas, Merlo, Moreno, 

Morón, Quilmes, San Fernando, San Isidro, San Miguel,  Tigre, Tres de Febrero 

y Vicente López. La superficie de esta área es de 3880 Km2, posee una 

población de 12.801.364 habitantes (INDEC, 2010). 

Los ríos Luján, Reconquista y Matanza-Riachuelo son los ejes de las tres 

principales cuencas del Área Metropolitana de Buenos Aires que desembocan 

en el Río de la Plata (Figura 1) 
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Figura 1. Cuencas hidrográficas del Área Metropolitana de Buenos Aires 

(AMBA) (de Herrero, 2005). 
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Una de las características de las ciudades en países en desarrollo es la falta de 

planificación habitacional y su crecimiento urbano explosivo que muchas veces 

conlleva a asentamientos en zonas no aptas por ser inundables o estar cerca 

de fábricas (Foguelman y Brailovsky, 1999; Salibián, 2006). El espacio entre 

ciudad y campo, suele denominarse periurbano. Es una zona de transición y en 

ella se atenúan o desaparecen varios servicios urbanos, como los de agua 

corriente, electricidad, desagües pluviales, pavimento y recolección de basura, 

entre otros. También disminuyen los servicios ambientales que provee el medio 

rural como la absorción de dióxido de carbono, transformación de energía solar 

en química, etc. (Morello y col., 2000). Cómo se observa en color rojo en la 

Figura 2 estos asentamientos de viviendas precarias, muchas veces sin 

conexión de agua potable y redes cloacales están sobre las márgenes de estas 

tres cuencas y su suministro de agua proviene muchas veces de napas 

contaminadas. 

En la Figura 3 se observan las industrias que están localizadas sobre las tres 

principales cuencas del AMBA, discriminadas según su categoría. Puede 

observarse que hay un acentuado solapamiento entre los asentamientos de 

viviendas y los establecimientos fabriles. 
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Figura 2. Asentamientos y villas miseria en el Área Metropolitana de Buenos 

Aires (AMBA) (de Herrero, 2005). 
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Figura 3. Establecimientos industriales en el Área Metropolitana de Buenos 
Aires (AMBA) (de Herrero, 2005). 
 



 

 

18 

Más recientemente se ha dado otro proceso de urbanización que está 

ocurriendo entre la gente con más recursos económicos que se ha desplazado 

de los centros urbanos a barrios cerrados en los alrededores de la CABA, 

ocupando tierras de alta capacidad productiva y bajos niveles de 

contaminación. Se ha estimado que el 60% de la demanda de tierra para uso 

habitacional se dirige a la periferia de la región metropolitana y es 

principalmente generado por la clase media alta. Los barrios cerrados en sus 

múltiples variantes son las nuevas formas de ocupación de tierra fértil, desde 

1990 se ocuparon unos 200 Km2. Los más alejados de tales barrios han abierto 

las mencionadas manchas de nueva urbanización en las tierras agrícolas y en 

los últimos ecosistemas naturales, que hoy tienen un alto valor como 

exponentes de patrimonio natural (Morello y col., 2000). 

 

 

Principales cuencas de la región Metropolitana de Buenos Aires 

 

A continuación se presenta la descripción de las tres principales cuencas  de la 

región Metropolitana de Bs. As. sobre la base de sus principales características 

ambientales y poblacionales. 

 

Cuenca del río Matanza- Riachuelo 

 

La cuenca del Matanza-Riachuelo es la colectora principal que cubre 

aproximadamente 2300 km2, su longitud es de 64 km y ocupa gran parte de los 

partidos de Marcos Paz, La Matanza, Esteban Echeverría, Almirante Brown, 

Merlo, Lomas de Zamora, Lanús, Avellaneda y el sector sur de la Ciudad 

Autónoma de Buenos Aires.  

Debido a su desordenado proceso de ocupación, la cuenca Matanza-Riachuelo 

ha visto completamente alterada su fisonomía ambiental original. Pueden 

distinguirse en la actualidad tres zonas con características diferentes: una 

altamente urbanizada (cuenca baja), otra periurbana o urbana en vías de 

expansión (cuenca media) y un área rural (cuenca alta). En la cuenca alta los 

principales contaminantes son los originados por la producción animal, las 



 

 

19 

plantas elaboradoras de productos lácteos y las prácticas agrícolas; a esto se 

suman algunas actividades industriales (frigoríficos y curtiembres). La cuenca 

media cruza zonas densamente pobladas e industrializadas y recibe una alta 

carga de contaminantes. Una fuente importante de contaminación son los 

residuos cloacales domiciliarios y las aguas pluviales de la zona urbana. En la 

última parte de su recorrido, a lo antes mencionado se suma la contaminación 

generada en la zona portuaria. Por todo eso el Matanza-Riachuelo se ha 

convertido en uno de los peores casos de contaminación acuática de la 

Argentina (Borthagaray y col., 2001).  

Los ríos de la cuenca reciben aproximadamente 368.000 m3 de aguas 

residuales domésticas por día; solo el 5% recibe tratamiento previo. Una de las 

razones de la contaminación reside en el vuelco al sistema de líquidos 

cloacales crudos que se suma al vertido de tóxicos de origen industrial. La 

contaminación por el vuelco de residuos industriales sobre esta cuenca es 

significativa. Sus cursos de agua reciben 88.500 m3 provenientes de desechos 

industriales por día aproximadamente de un centenar de establecimientos 

(Figura 3) (Defensor del Pueblo de la Nación, 2003; Alsina y Herrero, 2001).  

 

Cuenca del río Luján 
 
 

El río Luján es, actualmente, el sistema hídrico más importante del área 

Metropolitana de Buenos Aires. Es un típico río de llanura con una cuenca cuya 

superficie total es de 2.940 km2, recorre 128 km antes de verter sus aguas al 

Río de la Plata. Su caudal medio de 5,37 m3/seg y su pendiente media de 0,44 

m/km, aproximadamente. Se encuentra en una región de clima de tipo 

templado subhúmedo, con temperaturas medias de 25 oC (estivales) y de 10 oC 

(invernales). Sus nacientes se hallan en el Partido de Suipacha, en la 

confluencia de los arroyos Durazno y Los Leones. La cuenca se distribuye 

entre los partidos de Suipacha, Mercedes, Luján, San Andrés de Giles, Pilar y 

Escobar. En el tramo recorrido hasta Pilar sigue una dirección general SO-NE, 

allí cruza la Ruta Nacional Nº 9, continúa hasta desembocar en el Río de la 

Plata (Busso, 2010; www.ciaclu.com.ar). Su caudal proviene principalmente del 
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drenaje de los excedentes hídricos de las precipitaciones y de los afloramientos 

de la freática. A la altura de la localidad de Jáuregui, el río se halla embalsado 

por un aprovechamiento hidroeléctrico privado. Un aprovechamiento de menor 

magnitud con fines recreativos se encuentra en la ciudad de Luján.  

Según el último Censo Nacional (2010) la población que ocupa los Partidos que 

recorre este río alcanza a 1.992.349 personas.  

  
Esta cuenca ha sido y es utilizada para explotación agrícola-ganadera; sin 

embargo,  los principales aportes puntuales son descargas líquidas urbanas e 

industriales que comienzan en la cuenca alta y se incrementan, dado el 

crecimiento de las ciudades y también de la actividad industrial, especialmente 

en la subcuenca inferior donde el uso agropecuario de la tierra es reemplazado 

por el urbano-industrial (Giorgi, 2001; Sánchez Caro, 2010). 

En la cuenca alta, uno de los arroyos tributarios que origina el río (Arroyo 

Durazno) recibe descargas industriales del rubro lácteo y de la planta de 

tratamiento de efluentes líquidos de la ciudad de Suipacha. Luego, 15 km 

aguas abajo, en la localidad M. J. García no se encuentran evidencias de que 

el río esté afectado significativamente como consecuencia de dichos vuelcos 

aguas arriba. Ya cuando pasa por la ciudad de Mercedes, el río recibe las 

descargas de la planta de tratamiento de efluentes líquidos urbanos e 

industriales, y lo mismo ocurre cuando pasa por Jáuregui y Luján, cuyos 

vuelcos al río son de aproximadamente 11.000 m3 diarios. En la localidad de 

Jáuregui se reciben los desechos de una curtiembre de gran tamaño, con 

mucha materia orgánica y algunos metales pesados, tales como cromo, cobre y 

mercurio. Después de Luján hay sitios de descarga de efluentes cloacales, 

domiciliarios e industriales. El arroyo Gutiérrez, un tributario dentro de este 

distrito, hace años que recibe vertidos de industrias textiles (Sánchez Caro, 

2010). La cuenca del río Luján presenta un estado ecológico variable con un 

deterioro paulatino hacia la desembocadura, concentrado en dos tramos. El 

tramo entre Luján y Pilar está muy eutrofizado, presentando productividades 

altas y esporádicos episodios de anoxia asociados a las fluctuaciones anuales 

de temperatura y carga orgánica de las descargas provenientes del Parque 

Industrial de Pilar y la Planta de tratamientos de efluentes líquidos de esa 
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ciudad (Momo y col, 2003, Sánchez Caro, 2010). En el tramo inferior hay una 

marcada discontinuidad dada por el ingreso de aguas provenientes del Paraná 

de las Palmas, luego de la confluencia con el Canal Gobernador Arias. 

 

Cuenca del río Reconquista  
 
 

La cuenca del río Reconquista se encuentra en la región pampeana y tiene una 

superficie total de 1670 Km2. Se origina con la confluencia de los arroyos 

Durazno, La Choza y La Horqueta en la presa Embalse Ingeniero Roggero y 

desemboca en el río Luján, que lo hace en el río de la Plata. Transcurre en 

dirección SO a NE y en su recorrido de aproximadamente 50 km recibe el 

aporte de 82 pequeños cursos de agua, siendo el más importante el arroyo 

Morón. Se encuentra en una región de clima de tipo templado subhúmedo, con 

temperaturas medias estivales de 25 oC y de 9.5 oC invernales. Transcurre por 

terrenos de escasa pendiente, partiendo a 15 m por snm en la Represa 

Roggero, desagua en la desembocadura del río Luján a 2 m por snm. La 

cuenca del río fue modificada mediante obras hidráulicas con el objeto de 

regular su caudal (Sadañiowski, 2003). Su caudal es muy irregular y está 

influenciado por las lluvias variando de 69.103 a 17.105 m3.día-1. Las 

precipitaciones están distribuidas a lo largo del año, sin estación seca definida 

con máximos en mayo y diciembre (Kuczynski, 1993).   

Es el segundo río más contaminado de Argentina, con una gran variedad de 

actividades industriales que se establecieron en su cuenca (textiles, 

curtiembres, productos lácteos y procesamiento de carne, química, metalurgia, 

etc), el 85% de ellas concentradas en cinco municipios. En total de las 10.000 

industrias la mayoría de ellas situadas en sus márgenes descargan sus 

efluentes sin tratar al río y utilizan grandes cantidades de agua en el 

procesamiento, refrigeración y limpieza (Salibián, 2006). 

De los 14 partidos que comprenden la cuenca del río, 12 se encuentran 

situados al Este de la represa Roggero: Merlo, Moreno, Ituzaingó, Morón, 

Hurlingham, San Miguel, Malvinas Argentinas, Tres de Febrero, General San 
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Martín, Tigre, San Isidro y San Fernando.  La población total de esos Partidos 

es de 2.387.497 habitantes, que representa el 15.31% de la población de la 

Provincia de Buenos Aires y el 5.95% de la población total del país (INDEC, 

2010).  Esta área integra el conurbano bonaerense, en una de las zonas con 

mayores carencias de servicios sanitarios (Saltiel, 1997a; Zalazar, 1996).  

 

Contaminación ambiental 

 

La contaminación ambiental ha adquirido carácter global. Ello es consecuencia 

de un sinnúmero de factores de diversa índole que, actuando a veces con una 

dinámica sincrónica, han conducido la situación al estado más que preocupante 

que se aprecia en la actualidad. El deterioro es potencial o directamente 

adverso tanto para las especies blanco como para otras que sin serlo se ven 

igualmente perturbadas. Entre los ecosistemas más afectados se destaca el 

acuático al cual llegan en último término, todos los contaminantes, naturales o 

xenobióticos1, originados en otros ambientes, afectando su calidad y también la 

biota que albergan.  

Los efectos de los contaminantes sobre los organismos son muy variados y 

pueden afectar diversos niveles de organización, desde el celular y subcelular 

(individuos) hasta el poblacional o comunitario. Esos efectos pueden ser: 

cancerígenos, disruptores endocrinos, hepatotóxicos, neurotóxicos, citotóxicos, 

promotores del estrés oxidativo, depresores del sistema inmune, modificadores 

de la conducta, etc. Los mismos se ponen de manifiesto a través de un 

conjunto de síntomas que globalmente se reconoce de estrés, que en el caso 

de los organismos acuáticos los aleja de sus niveles homeostáticos de 

normalidad (Seyle, 1976). En un marco mayor, el mismo concepto de estrés se 

extiende al ambiente (estrés ambiental); el estudio de las consecuencias del 

estrés ambiental es inherente a los estudios ecotoxicológicos. Puede definirse  

1Sustancias extrañas que pueden ser introducidas por el ser humano en un ecosistema acuático en forma 

deliberada o accidental provocando un deterioro de la calidad del agua con perjuicio para la vida acuática 

(Rand, 1995)  
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como una alteración cuantificable del estado estable normal, basal o de 

referencia de un parámetro particular, inducido por un cambio ambiental 

(Boudou y Ribeyre, 1997; Newman y Clements, 2008). 

Durante años los estudios de la contaminación acuática estuvieron orientados 

principalmente en los análisis fisicoquímicos, expresados también como Índices 

de Contaminación (ICAs). Estos análisis son útiles para alertar sobre riesgos en 

la salud y el ambiente en base a concentraciones máximas permitidas. Sin 

embargo la información que alcanza es incompleta porque no se consideran las 

interacciones bióticas y abióticas y las influencias con el ecosistema particular. 

Los bioensayos permiten complementar la información fisicoquímica con la 

biológica (Topalián y Castañé, 2003). 

 

Biensayos de toxicidad 

 

Los ensayos biológicos de toxicidad son herramientas de diagnóstico ambiental 

adecuadas para determinar el efecto de agentes físicos y químicos sobre 

organismos de prueba, complementarios a los análisis fisicoquímicos y a los 

Índices de Calidad del Agua (ICAs). 

Los mismos pueden llevarse a cabo, bajo condiciones experimentales 

específicas y controladas en laboratorio o a campo (Castillo Morales, 2004). En 

ambos casos los estudios pueden ser uniespecíficos o pluriespecíficos; esta 

última metodología recurre a dispositivos conocidos como limnocorrales, 

microcosmos o mesocosmos, de variable grado de complejidad, que informan 

acerca de diferentes aspectos de los organismos, poblaciones o comunidades 

test, expuestos a un tóxico, a sus mezclas o a condiciones ambientales 

adversas (Ferrari, 2006). 

El bioensayo es un experimento para estimar la naturaleza, constitución o 

efecto de una muestra mediante las respuestas que puedan registrarse en el 

organismo test utilizado o en un conjunto de ellos. Un bioensayo uniespecífico 

típico involucra un estímulo o dosis absorbible que es aplicada a un individuo 

cuya respuesta es estimada mediante la detección y evaluación de cambios en 
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algunas características biológicas o el estado del sujeto, que hayan ocurrido 

luego de un determinado tiempo de exposición. Así, el objetivo primario de un 

bioensayo de toxicidad es determinar la toxicidad de una sustancia, una mezcla 

de ellas, o una muestra ambiental, que son objeto de examinación, los 

bioensayos siempre incluyen en su diseño la determinación de la toxicidad de 

un patrón toxicológico conocido o de referencia (Ronco y col., 2004) 

Se considera un gran avance la incorporación de bioensayos en las 

evaluaciones ecotoxicológicas del medio acuático, generando un paradigma 

analítico más realista. De esa forma, la información fisicoquímica se 

complementa e integra con la biológica que es la expresión de las 

consecuencias de la exposición de un sistema vivo intacto en un ambiente 

alterado, en condiciones de estrés. 

 

Biomarcadores de exposición 
 

El termino biomarcador ha ganado aceptación en los últimos años. Se lo define 

como cualquier respuesta biológica a una sustancia química o muestra 

ambiental. Así medidas bioquímicas, fisiológicas, histológicas, morfológicas y 

comportamentales son consideradas biomarcadores. Algunos ejemplos de 

biomarcadores a un nivel mayor de organización (población, comunidad, 

ecosistema) son considerados bioindicadores (WHO, 1993; van der Oost y col., 

2003; Walker y col., 2006; Conti, 2008). 

Cabe señalar que los marcadores son de distinto tipo (de exposición, de efecto, 

de sensibilidad) y de variado carácter (moleculares, bioquímicos, morfológicos, 

conductuales, genéticos, etc.). Los biomarcadores de exposición: indican que el 

contaminante presente en el medio penetró en el organismo. No proporcionan 

información sobre las posibles consecuencias de la exposición y no están 

asociados a parámetros relacionados con el modo de acción del contaminante.  

Para ser considerado un biomarcador debe tener sensibilidad, especificidad y 

precocidad en su respuesta (Porta, 1996). 
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Los esfuerzos de los ecotoxicólogos acuáticos se han orientado últimamente en 

dirección de la identificación de biomarcadores específicos y tempranos de 

exposición o de efecto en especies centinelas y ensambles pluriespecíficos, 

cuantificando sus modificaciones luego de estar en contacto con tóxicos 

particulares o con mezclas de ellos en una escala variable de complejidad 

química (Lagadic y col., 1997). De esa forma las alteraciones de dichos 

parámetros biomarcadores devienen en señales de alerta confiables del grado 

de deterioro de un ambiente determinado, siendo las respuestas registradas la 

resultante integrada de cambios múltiples que ocurren en el/los organismos 

test. 

 

Siguiendo la práctica que se aplica con los indicadores fisicoquímicos, diversos 

autores han sugerido la conveniencia de adoptar Índices fisiológicos  

integrando las respuestas de varios biomarcadores (Pelgrom y col., 1995; 

Chèvre y col., 2003a; Trujillo-Jiménez y col., 2011). Ellos son utilizados 

frecuentemente para detectar efectos subletales en organismos expuestos a 

efluentes, tóxicos, etc. (Mayer y col., 1992; van der Oost y col., 2003). 

 
a) Biomarcadores morfológicos 
 
Entre los biomarcadores morfológicos encontramos los índices morfométricos 

que relacionan el peso con el largo del individuo (ejemplo: Factor de 

Condición). A este grupo de biomarcadores pertenecen los Índices 

organosomáticos que proveen una información más específica ya que relaciona 

la masa de un órgano particular con la masa corporal del individuo (ejemplos: 

Índice Hepatosomático, Índice Gonadosomático) y ofrecen una ventaja 

relacionando directamente el efecto de la exposición a un tóxico en un órgano 

en particular (que puede ser el sitio de bioacumulación, metabolización, etc.)  

Los cambios morfológicos pueden manifestarse en lesiones internas o externas 

o patologías cuyos efectos pueden ser fácilmente cuantificables. Tal es el caso, 

por ejemplo del análisis histológico de tejidos que es un biomarcador útil para 

evaluar el riesgo potencial en organismos acuáticos expuestos a tóxicos 

(Schlenk y col., 2008a). Entre las técnicas que recientemente están siendo muy 
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utilizadas, cabe mencionar la Microscopía Electrónica de Barrido (MEB) que 

demuestra ser útil para observar alteraciones en la estructura de tejidos blanco 

(Ferrari y col., 2009; Sarmiento y col., 2009). 

 
 
b) Biomarcadores genéticos 
 

El objetivo principal de los estudios de genotoxicidad es el análisis in vivo o in 

vitro de la posible acción de tóxicos simples o sus mezclas como mutágenos. 

Por medio de pruebas biológicas que pongan en evidencia ese mecanismo de 

acción se puede corroborar los efectos subcelulares provocados. Los estudios 

de las modificaciones producidas directamente en la molécula del ADN nos 

permiten estimar o anticipar, qué puede ocurrir, a corto plazo, cuando un 

compuesto dado llegue a tener acceso a ella, elucidando así los mecanismos 

más probables implicados en el proceso mutagénico. 

De acuerdo al tipo de tejido, el daño puede ser reversible o irreversible, 

anticipando la posibilidad de procesos de reparación. Cuando esos 

mecanismos han sido alterados nos encontramos ante un ADN modificado 

(célula mutada) que puede conducir a una transformación celular lo que a su 

vez, podría desencadenar un proceso de complejidad variable (carcinogénesis, 

teratogénesis, senescencia precoz,  apoptosis) (Carballo y Mudry, 2006). 

Para evaluar el potencial mutagénico se han utilizado distintos ensayos, entre 

ellos se destacan: intercambio de cromátidas hermanas, ensayo cometa y test 

micronúcleos. Este último es un biomarcador de efecto que permite censar 

daños producidos por agentes aneunógenos y/o clastógenos indistintamente 

(Mudry y Abrevaya, 2006). El micronúcleo (MN) es un indicador indirecto de 

daño cromosómico que se origina durante la división celular, tanto por 

fragmentos acéntricos, cromátidas enteras o cromosomas, que no han sido 

incorporados en los núcleos hijos, al momento de la división y que requieren de 

una división celular para expresarse. La formación de MN es inducida por 

numerosas sustancias que alteran la integridad estructural de los cromosomas 

o la funcional del aparato mitótico (Terradas y col., 2010) (ver Figura 4). 
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Figura 4. Los agentes aneugénicos pueden causar MN formados por un 

cromosoma entero que no pudo migrar por el huso mitótico (A). Los agentes 

clastogénicos (B) forman fragmentos acéntricos. En (C) formación de un MN 

acéntrico o dicéntrico por la ruptura durante anafase de un puente (Terradas y 

col., 2010). 

 

 

c) Biomarcadores enzimáticos  
  

Los biomarcadores enzimáticos, lo cuales han sido ampliamente investigados, 

son enzimas involucradas en la detoxificación de xenobioticos o sus 

metabolitos (enzimas de biotrasnformación, enzimas antioxidantes). La 

biotrasnformación o metabolismo es la conversión catalizada enzimáticamente 
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Los cuerpos de agua reciben estas sustancias químicas ambientales las cuales 

pueden ser tomadas por las especies acuáticas desde el agua, sedimentos, 

materia particulada suspendida y/o la comida aumentando el desbalance entre 

la generación y eliminación de radicales libres (Lushchak, 2011). 

 

Biomarcadores y estado de salud de los organismos 

 

Podemos relacionar el estado de salud de un individuo expuesto a un tóxico 

con la intensidad de los cambios registrados en el biomarcador, considerando 

el desmejoramiento en su condición fisiológica en función de la concentración 

del poluente en el medio (Figura 5). Los biomarcadores específicos como B2 

que se expresan de manera temprana son los ideales para detectar de forma 

temprana una situación de estrés. Son aquellos como B2 que se expresan 

cuando el individuo está estresado aunque se encuentre compensado 

fisiológicamente pudiendo contrarrestar los efectos de esa exposición al 

poluente. Los biomarcadores que se expresan en fases posteriores ya cuando 

el individuo está enfermo (B3, B4 y B5) no serían adecuados ya que el 

individuo no puede compensar los efectos negativos de la exposición que 

indefectiblemente lo llevarán a la muerte. 

Los biomarcadores inespecíficos de una condición fisiológica del individuo (B1) 

tampoco son adecuados. 
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Figura 5. Relación entre el estado de salud del individuo y la intensidad de la 

respuesta del biomarcador en función de la concentración del poluente en el 

medio y la condición fisiológica. 

 

Mecanismos de defensa antioxidante 

Se conocen mecanismos de defensa antioxidante frente al daño oxidativo 

provocado por las EROs, formados por sistemas enzimáticos (catalasa-CAT, 

superoxido dismutasa-SOD) y no enzimáticos (vitaminas C, E y glutation-GSH). 

Cuando hay un desequilibrio en el balance entre la generación de radicales 

libres y su eliminación por los antioxidantes, se produce una situación de estrés 

oxidativo (Figura 6). 

 

 

 

Homeostasis 
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Figura 6. Reacciones químicas correspondientes a las defensas antioxidantes 

enzimáticas y no enzimáticas. En color las determinaciones realizadas en este 

trabajo. 

 

c.1) Superóxido dismutasa 

Las SODs son un grupo de metaloenzimas que catalizan la siguiente reacción: 

O2
.- + O2

.-   H2O2 + O2 

Muchos organismos producen varios tipos de superóxido dismutasas (SOD). La 

reacción que catalizan ocurre rápidamente, esto apoya la teoría que el O2
.-  

juega un rol importante en el estrés oxidativo. Los vertebrados tienen tres 

formas distintas: cobre/zinc (CuZnSOD), manganeso (MnSOD) y extracelulares 

(ECSOD). Las SODs juegan un rol principal en el mecanismo antioxidante y su 

importancia está dada por su presencia en todos los organismos aerobios 

examinados (Halliwell y Gutteridge, 1999; Schlenk y col., 2008b; van der Oost y 

col., 2003). 
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c.2) Catalasa 

Aunque las SODs son muy efectivas reduciendo el O2
.- producen H2O2; este 

producto puede ser dañino y en presencia de metales de transición como el 

cobre o hierro puede ser precursor de una especie más reactiva (.OH). La 

catalasa (CAT) metaboliza por degradación al peróxido de hidrógeno. 

2 H2O2        O2 + 2H2O 

La mayoría de los organismos aerobios y todos los vertebrados poseen dos 

tipos de enzimas (Figura 6) que  metabolizan el peróxido de hidrógeno: la 

catalasa y peroxidasas. Estas últimas pueden actuar sobre una variedad de 

productos orgánicos además del H2O2, mientras que la catalasa no. 

La localización subcelular de la CAT en vertebrados es principalmente en los 

peroxisomas (Lackner, 1998; Hermes-Lima, 2004; Schlenk y col., 2008b). 

 

c.3) Glutation-S-transferasa 

Es una familia de super-genes de enzimas de la Fase II que proveen protección 

celular contra los efectos tóxicos de una amplia variedad de compuestos 

endógenos ambientales. Son enzimas diméricas que se distribuyen 

ampliamente y comprenden aproximadamente el 2 al 4% de las proteínas 

citosólicas totales del hígado. Su rol principal es la detoxificación  de productos 

del estrés oxidativo que surgieron de la oxidación a lípidos, proteínas y ácidos 

nucleícos. La GST cataliza la conjugación de GSH con xenobióticos, 

incluyendo los aldehídos producidos durante la peroxidación lipídica (Hermes-

Lima, 2004). 

 

En la Figura 6 se ejemplifica el modo de acción de la GST: el 4HNE (4-

hydroxynonenal), un aldehído insaturado particularmente reactivo que es 

generado durante la peroxidación lipídica como resultado de la degradación de 

ácidos grasos poli-insaturados, es catalizado a otro menos reactivo (Halliwell y 

Gutteridge, 1999; Di Giulio y Mayer, 2008).  
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d) Biomarcadores no enzimáticos 

d.1) Glutation 

El GSH es un tripéptido formado por glutamina, cisteína y glicina. Juega un rol 

crítico en la protección celular, pero también es importante su función en el 

metabolismo, biosíntesis, transporte y comunicación celular. El glutatión (GSH) 

es cofactor de las reacciones enzimáticas de la glutatión peroxidasa (GPx) y de 

la glutatión-S-tranferasa (GST), pero también puede actuar como un 

antioxidante y eliminar EROs con el grupo tiol (-SH) de cisteína, el grupo activo 

que sufre la oxidación. Sus principales funciones son la detoxificación, 

principalmente por conjugar intermediarios electrofílicos vía GST y como 

antioxidante (Hermes-Lima, 2004). El consumo de GSH debido a la eliminación 

directa de oxirradicales o como un cofactor puede presentar este tipo de 

disminución. El NADPH se oxida para mantener los niveles de GSH a través de 

la glutatión reductasa (GRED). Tal vez el efecto directo más evidente de 

algunos contaminantes, sea producir una disminución en el estado de tiol, es 

decir, la proporción de la reducción del glutatión oxidado (GSH: GSSG), ya sea 

debido a la actividad de peroxidasa o la eliminación de radicales libres. 

Normalmente en células saludables, sin estrés oxidativo la proporción 

GSH:GSSG es 100:1 y disminuye en situaciones de estrés (van der Oost y col., 

2003; Di Giulio y Mayer, 2008). 

 

En la Figura 6 se observa un resumen de las actividades enzimáticas y no 

enzimáticas arriba descriptas. 

 

d.2) Peroxidación lipídica 

Uno de los blancos de las EROs son los ácidos grasos poli-insaturados (del 

inglés PUFAs); de particular interés son aquellos asociados con las membranas 

celulares, incluyendo organelas como mitocondrias, lisosomas, retículo 

endoplasmático. La susceptibilidad de los PUFAs a la peroxidación lipídica 

incrementa con el aumento de las uniones C-C insaturadas. Los procesos de 
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peroxidación lipídica son la principal causa de daño y muerte celular. 

Básicamente, la peroxidación lipídica es una reacción en cadena, donde 

oxidantes fuertes pueden causar la rotura de los fosfolípidos de membrana que 

contienen ácidos grasos insaturados (PUFAs) (Hermes-Lima, 2004). Los lípidos 

peroxidados forman hidroperóxidos lipídicos que pueden seguir dos caminos 

(Figura 7): a) formar radicales libres lipídicos que peroxiden, a su vez, a otros 

lípidos, entre ellos los constituyentes de la membrana celular; b) ser reducidos 

por la glutatión-peroxidasa a alcoholes grasos (Repetto Jiménez y Repetto 

Kuhn, 2009; Timbrell, 2009). 

 Los productos de la peroxidación lipídica son también dañinos para las células, 

pudiendo provocar aductos en el ADN, lo que conlleva a posibles mutaciones 

y/o patrones alterados de la expresión génica. Además las membranas 

peroxidadas pierden permeabilidad e integridad y se vuelven más rígidas. Este 

efecto acumulativo se ha relacionado con numerosas patologías 

(arteroesclerosis, anemias, isquemias, etc.) (Valanadis y col., 2006). 
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Figura 7. Distintos caminos que se derivan de la peroxidación lipídica (de 

Repetto Jiménez y Repetto Kuhn, 2009) 
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HIPÓTESIS 

Los animales acuáticos expuestos a muestras ambientales con altos índices de 

contaminación enfrentan condiciones de exposición crónica o semicrónica a 

mezclas complejas de contaminantes, que pueden provocar cambios de 

algunos de sus parámetros funcionales y morfológicos basales, superando los 

límites de sus capacidades homeostáticas. Dichos parámetros de diverso tipo 

(bioquímicos, morfológicos, genéticos, etc.) se constituyen en biomarcadores 

de estrés ambiental que muestran el contacto de los organismos con el medio 

contaminado, provocando alteraciones de distinto carácter que pueden afectar 

las funciones básicas de los individuos 

 

Objetivos generales 

 

1. Diseñar un protocolo experimental, con el objeto de detectar condiciones 

de estrés ambiental, en dos ambientes dulceacuícolas de la Provincia de 

Bs. As.: la cuenca media del Río Luján y la cuenca alta-media del Río 

Reconquista., afectados por diversas actividades antrópicas y siendo 

dos de las más importantes y densamente pobladas del AMBA.  

2. Evaluar la calidad toxicológica de las muestras ambientales mediante la 

determinación cuali-cuantitativa de biomarcadores, utilizando como 

organismo centinela larvas premetamórficas de Lithobates catesbeianus 

(sin. Rana catesbeiana). Los parámetros que se utilizarán como 

biomarcadores serán: bioquímicos, fisiológicos, morfológicos y 

genéticos. 

3. Procurar relacionar los parámetros fisicoquímicos de las muestras 

ambientales con los cambios registrados en los biomarcadores 

analizados. 
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Abreviaturas 

AChE: Acetilcolinesterasa 

ADN: ácido desoxirribonucleico  

BHPM: Buffer homogenización post-mitocondrial 

BHT: Butilato de hidroxitolueno  

CAT: Catalasa 

CDNB: 1-cloro-2-4-dinitrobenceno 

CL50: Concentración letal 50% 

CN: Control negativo 

CP: Control positivo, Ciclofosfamida  

DBO: Demanda Biológica de Oxígeno 

DQO: Demanda Química de Oxígeno  

DTNB: Ácido 5,5´-ditiobis-2-dinitrobenzoico 

EAA: Espectrometría de Absorción Atómica 

FC: Factor de Condición 

GSH: Glutation 

GST: Glutatión-S-transferasa 

IHS: Índice Hepatosomático 

MDA: Malondialdehído  

MEB: Microscopía Electrónica de Barrido 

MN: Micronúcleo 

OD: Oxígeno disuelto 

PCA: Análisis de Componentes Principales (de sus siglas en inglés) 

PRS: Fósforo reactivo soluble 

SDS: Dodecil sulfato de sodio 

SOD: Superóxido dismutasa 

TAS: Tioles ácidos solubles 

TBA: Ácido tiobarbitúrico 

TBARS: Sustancias reactivas al ácido tiobarbitúrico 

TCA: Ácido tricloroacético 

TMP: Tetrametoxipropano  
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1. Descripción del organismo test utilizado en los bioensayos: 

 

Se utilizaron larvas premetamórficas de Lithobates catesbeianus (syn. Rana 

catesbeiana) (estadio 25-31, según tabla de Gosner, 1960) obtenidas de un 

criadero de la ciudad de La Plata y mantenidas en laboratorio hasta su 

utilización en acuarios de vidrio con agua potable declorada. Previamente a la 

realización de los bioensayos se las aclimató durante una semana, con 

aireación a temperatura ambiente y fotoperiodo controlado. Durante la 

aclimatación los animales fueron alimentados ad libitum con alimento para 

peces pulverizado de la siguiente composición (en g/100 g): lípidos 12.7, 

proteínas 39.7; carbohidratos 28.6; humedad 7.8 y cenizas 11.2. 

 

Posición taxonómica de Lithobates catesbeianus: 

Reino: Animalia 

Phylum: Chordata 

Clase: Amphibia 

Orden: Anura 

Familia: Ranidae 

Género: Lithobates 

Especie: Lithobates catesbeianus (Shaw, 1802) 

 

Esta especie es exótica para nuestra herpetofauna; su distribución se ha 

expandido a Europa y América Latina gracias a su gran capacidad colonizadora 

y su habilidad de adaptación a prácticamente cualquier cuerpo de agua. Su 

introducción se debió a emprendimientos de acuicultura, como especie 

ornamental o para control biológico. Es un depredador que se alimenta de 

cualquier tipo de vertebrado (anfibios, culebras, peces, aves, reptiles y 

roedores) (Alvarez Romero y col., 2005; Akmentins y col., 2009; Akmentins y 

Cardozo, 2009). En la Figura 8 se observa un individuo adulto y una larva como 

las utilizadas en este estudio. 
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Figura 8: Lithobates catesbeianus adulto y larva 

 

Su desarrollo comprende una fase acuática que comienza con la etapa de larva 

(6 mg de peso) y prosigue con respiración branquial, corazón de dos cavidades 

y alimentación a base de plancton, algas y microorganismos. Luego de atrave-

sar varios estadios larvales, por metamorfosis se transforma en imago 

(respiración pulmonar, corazón de tres cavidades), iniciando la fase terrestre de 

su ontogénesis y alcanzando la madurez sexual a los ocho meses, cuando las 

hembras pesan unos 200 g y los machos unos 250 g (Coppo, 2003). 

 

2. Parámetros fisicoquímicos de las muestras y medios de 

bioensayos: 

 

En todos los bioensayos se realizaron medidas fisicoquímicas de los medios. 

En la Tabla 1 se describen los métodos utilizados, la expresión de los 

resultados y las técnicas empleadas (para más detalles Anexo II).  
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Parámetro Unidades Metodología 

pH  pHmetro Orion EA 940  

Conductividad µS.cm-1 sensor Hanna HI 98240  

Dureza mg CaCO3.L-1 Kit  Merck 108039  

Alcalinidad total mg CaCO3.L-1 Titulación con H2SO4
a  

Cloruros mg Cl-.L-1 Titulación con AgNO3
a  

Oxígeno disuelto mg O2.L-1 Winklera  

Amonio mg N-NH4
+.L-1 Kit Merck 14752; colorimetriaa  

Nitritros mg N-NO2
-.L-1 Colorimetriaa  

Nitratos mg N-NO3
-.L-1 Kit Merck 14773; colorimetriaa  

Fosforo reactivo soluble 
(PRS) mg P-PO4

3-.L-1 Colorimetriaa  

Demanda biológica de 
oxígeno (DBO5) mg O2.L-1 Winklera  

Demanda química de 
oxígeno (DQO) mg O2.L-1 Kit Merck 14540  

Metales pesados 

Pesticidas 

µg. L-1 

µg. L-1 

EAA 

Cromatografía gaseosa 
 

Tabla 1: Parámetros fisicoquímicos medidos y metodología empleada; a APHA, 

WWA, 2010. 

 

En algunos muestreos del río Reconquista se realizaron análisis 

microbiológicos de las muestras de agua realizados por el Laboratorio de 

Microbiología de la Universidad Nacional de Luján. En ellas se determinó: 

Coliformes, Coliformes termotolerantes, Estreptococos fecales, esporas 

anaerobias sulfito reductoras y se determinó la presencia de Salmonella en las 

muestras (López y col., 2011). 
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3. Metodología utilizada para la obtención del material biológico 

 

Los animales (estadío 25-31) fueron anestesiados por inmersión en agua con 

hielo por 2-3 minutos. Luego de alcanzar inmovilidad se colocaron sobre una 

plancha de parafina refrigerada, se midió el largo total (± 0.1cm), se los pesó en 

una balanza granataria  (± 0.1g) y se determinó el estadio según Tabla de 

Gosner (1960).  Posteriormente con una jeringa con heparina y por punción 

cardíaca se extrajo sangre para la técnica de micronúcleos (MN). Con esa 

sangre se prepararon dos frotis por individuo (ver Biomarcadores Genéticos 

página 44). Luego los animales se sacrificaron mediante una incisión dorsal a 

la altura de la espina dorsal.  Los cortes dejaron expuestos los órganos 

utilizados (cerebro, hígado y branquias), se extrajeron los mismos, se los 

colocó en Parafilm® y se los pesó en balanza analítica (± 0.01 mg). Algunas 

branquias se utilizaron para Microscopía Electrónica de Barrido (ver 

Biomarcadores Morfológicos página 44) mientras que el resto fueron utilizadas 

para las técnicas enzimáticas. 

Los tejidos se almacenaron en tanque de nitrógeno líquido o en freezer de -80º 

C hasta el momento de las determinaciones. 

 

4.   Biomarcadores 

 

4.1. Biomarcadores morfológicos 

 

4.1.1. Índices morfométricos 

 

Se determinó el Factor de Condición (FC) mediante la ecuación: FC= (peso 

g/largo3 cm)x100 (Sloof y col. 1983). 

También se calculó el Índice Hepatosomático (IHS): (peso hígado g/peso 

animal g)x100 (Smolders y col. 2002); los resultados se indicaron como 

porcentaje. 
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4.1.1.1. Microscopía Electrónica de Barrido (MEB) 

 

La estructura del órgano respiratorio de las larvas se estudió a través de 

Microscopía Electrónica de Barrido (MEB), (Servicio de Microscopía 

Electrónica, Facultad de Ciencias Naturales y Museo, UNLP).  

Las branquias, se lavaron con buffer fosfato NaH2PO4 0.1 M, pH 7.2 a 

temperatura ambiente, realizando tres lavados; el volumen de buffer 

aproximadamente fue el triple del ocupado por las branquias. Inmediatamente 

se fijaron con Glutaraldehído 2.5% en buffer fosfato (pH 7.2) por 48 hs. Luego 

se procedió a la deshidratación graduada con alcoholes. Se realizaron tres 

recambios de 30 minutos cada uno con etanol 10%, 30%, 50%. Finalmente las 

muestras se conservaron en etanol 70% a temperatura ambiente. Para realizar 

el Punto Critico se pasaron a etanol absoluto durante 20 minutos e 

inmediatamente a acetona por otros 20 minutos; este Punto Crítico se hizo en 

un equipo Bal-Tec CPD 030 Critical Point Dryer. Finalmente el material fue 

adherido a tacos y se realizó la metalización con oro 99,99% en atmósfera de 

Argón. Los preparados fueron examinados en un Scanning Electron 

Microscope, JEOL modelo JSM 6360 LV operado entre 10 y 15 kV. 

 

4.2. Biomarcadores Genéticos 

 

Con la sangre extraída se realizaron dos frotis por individuo en portaobjetos. Se 

secaron a temperatura ambiente y luego se fijaron con etanol 96% durante 10 

minutos. Al momento de la observación al microscopio se tiñeron con solución 

de naranja de acridina (CAS Nº 158550) siguiendo el método de Schmid (1975) 

y Ueda y col. (1992). Los eritrocitos fueron examinados utilizando un 

microscopio de epifluorescencia Zeiss HBO50 a 400X de aumento. Por cada 

frotis se contaron 1000 eritrocitos y cuántos de ellos con micronúcleos. La 

frecuencia de MN se expresó sobre el total de 2000 células como media ± 

ESM. 
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4.3.4. Glutation-S-Tranferasa (GST) (EC 2.5.1.18) 

 

Se siguió el método de Habig y col. (1974). Se midió la actividad GST del 

sobrenadante obtenido con BHPM sobre alícuotas de 10 µl incubadas a 25 ºC 

durante 2 minutos con 1.1 ml de buffer fosfato NaH2PO4 0.1 M pH 6.5, 140 µl 

GSH 10 mM en agua miliQ y 70 µl de CDNB (1-cloro-2-4-dinitrobenceno 20 mM 

en etanol absoluto) como sustrato. Se homogenizó la mezcla por inversión. 

Luego de 1 minuto se registraron los cambios (aumentos) en la absorbancia a 

340 nm (cubeta de cuarzo) durante 2 minutos a intervalos de 30 segundos. 

La actividad enzimática neta (actividad total registrada - actividad de blancos) 

fue referida al contenido proteico y los resultados se expresaron como µmoles 

de CDNB conjugado formado. min-1 . mg proteína-1. 

 

4.3.5. Catalasa (CAT) (EC. 1.11.1.6) 

 

Se utilizó la técnica de Baudhuin y col. (1964). Sobre el sobrenadante obtenido 

con BHPM se midió la actividad CAT utilizando alícuotas de 30 µl (para 

branquia) o 10 µl (para hígado) incubadas a 25 ºC con 1.5 ml de buffer fosfato 

NaH2PO4 0.05 M, pH 7.2. Se adicionó 9 µl H2O2 17.8 mM. Los cambios en la 

absorbancia se registraron (cubeta de cuarzo) a 240 nm cada 10 segundos 

durante un minuto.  

La actividad se calculó como µmoles de H2O2 hidrolizado.min-1. mg-1 proteína. 

 

4.3.6. Superóxido dismutasa (SOD) (EC 1.15.1.1) 

 

Se siguió el método de Mc Cord y Fridovich (1969). Se preparó una mezcla de 

reacción con 50 mM buffer fosfato K2HPO4/KH2PO4, pH 7.8, 100 µM EDTA, 50 

µM xantina y 10 µM citocromo c. Se adicionó BHPM y se siguió el cambio en la 
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absorbancia a 550 nm. La actividad de la SOD se reportó como la capacidad 

de producir el 50% de inhibición de la reducción del citocromo c. Los resultados 

se expresaron como Unidades. mg-1 proteína; una unidad se define como la 

tasa de inhibición de la reducción del citocromo c en 50%. 

  

4.3.7. Peroxidación lipídica (TBARS) 

 

La lipoperoxidación en hígado se determinó midiendo la formación de 

malondialdehído (MDA) una sustancias reactivas al ácido tiobarbitúrico 

(TBARS) (Oakes y van der Kraak, 2003).  

Alícuotas del tejido hepático se homogeneizaron (usando un homogeneizador 

vidrio/teflón a 3000 rpm) en una proporción 1:10 peso/volumen con 1.15% de 

KCl conteniendo 35 mM de butilato de hidroxitolueno (BHT). El 10% del 

homogenato se adicionó a una mezcla de 200 µl de dodecil sulfato de sodio 

(SDS) al 8.1%, 1.5 ml de ácido acético al 20% pH ajustado a 3.5, 1.5 ml de de 

ácido tiobarbitúrico (TBA) al 0.8%, 200 µl de 1.407 mM  de BHT y agua miliQ 

hasta 4 ml. La mezcla se calentó a 95º C en baño de agua por 60 minutos. 

Luego de enfriar se agregó 1 ml de agua miliQ y 5 ml de n-butanol, se agitó en 

vortex y centrifugó a 500 rpm durante 10 minutos a 15º C; la fracción orgánica 

inmiscible se removió y se leyó la fluorescencia en Fluorómetro Shimadzu RF-

540 por excitación a 515 nm (slit width 10) y pico de emisión a 553 nm (slit 

width 5). La concentración de peróxidos lipídicos se expresó como nmoles de 

MDA.g-1 de tejido fresco, la cual se calculó por fluorescencia a 553 nm usando 

tetrametoxypropano (TMP) como standard. 

 

4.3.8. Contenido de proteínas 

 

Se evaluó mediante el método de Lowry y col. (1951). Se incubaron 2-5-20 µl 

del homogenato (hígado, branquia y cerebro) en tubos conteniendo 1 ml del 

Reactivo C (50 ml Na2CO3 2% en NaOH 0.1 N: 1 ml de CuSO4.5H2O 0.5% en 
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tartrato de Na 1%) y se llevó a volumen con agua miliQ (volumen final 1200 µl), 

se incubó a temperatura ambiente durante 10 minutos. Posteriormente se 

adicionó en agitación en vortex 100 µl de reactivo de Folin Ciocalteau (Merck) 

diluído 1:1 con agua miliQ y se incubó a temperatura ambiente durante 30 

minutos. Luego se leyó en espectrofotómetro a 750 nm. Se realizó una recta 

patrón entre 10-30 µg/µl de seroalbumina bovina. 

 

Las determinaciones de todas las actividades enzimáticas se realizaron por 

duplicado o triplicado, en un Espectrofotómetro Metrolab 1700 UV-Vis; los 

cálculos se realizaron con valores promedios de las determinaciones. Todos los 

reactivos utilizados en las técnicas mencionadas fueron de grado analítico. 
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Evaluación de la calidad del agua: 

ríos Luján y Reconquista 
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Se realizaron bioensayos estacionales manteniendo animales en acuarios de 

vidrio con las muestras ambientales de agua superficial tomada de los ríos 

Luján y Reconquista en dos sitios de la cuenca media-alta. Los controles se 

realizaron con material tomado de las larvas mantenidas en agua potable 

declorada y se analizaron los mismos parámetros fisicoquímicos descriptos en 

la Tabla 1; también se calcularon tres Índices de Calidad.  

El diseño experimental fue el siguiente: 

 

 

 

 

 

Figura 13. Diseño experimental aplicado en los bioensayos con las muestras 

ambientales. 
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Los animales fueron aclimatados durante 7 días en agua potable declorada, 

con fotoperíodo acorde a la época del año (16:8, 12:12, 8:16 luz: oscuridad), 

aireación y flujo continuo, los animales durante este período fueron alimentados 

ad libitum. Luego un grupo permaneció como control (C) en agua potable y otro 

grupo fue expuesto al agua del río, durante 6 días para las muestras 

ambientales del río Luján y 96 h para las muestras del río Reconquista. 

Durante este período de exposición los medios de los animales de todos los 

grupos (C, S1, S2, S3 y S4) fueron renovados cada 48 h, previamente, se los 

alimentó con el 2% del peso corporal; al cabo de 2 h se eliminaron los restos de 

comida y se renovó el volumen total del acuario (24 litros). 

Para estos ensayos se utilizó un total de 290 larvas premetamórficas, estadío 

25 a 30 (según Tabla de Gosner) peso 2.90 ± 0.07 g y largo 6.50 ± 0.06 cm 

(media ± ESM). 

En la Figura 16 se esquematiza la metodología empleada para realizar una 

evaluación integral del impacto de distintos estresores del medio acuático sobre 

procesos fisiológicos, bioquímicos y/o citogenéticos en los organismos test 

utilizados. Se indican allí los parámetros biomarcadores elegidos así como los 

órganos y tejidos blanco seleccionados. 

 

Índices Químicos de Calidad del Agua 

 

Los Índices de Calidad del Agua (ICAs) fueron: a) el ICA (Berón, 1984) que es 

un Índice de polución orgánica, basado en OD, temperatura, Cl-, DBO, NH4
+; b) 

el ICAPI que es un Índice de contaminación industrial (Lacoste y Collasius, 

1995) donde los parámetros utilizados fueron: OD, DQO, y tres metales 

pesados (Zn, Cu and Cr); c) el tercer Índice fue una modificación del propuesto 

por Pesce y Wunderlin (2000) basado en: temperatura, dureza, Cl-, OD, NH4
+, 

NO2
-, NO3

-, fosforo reactive soluble, DBO5, y DQO.  
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La escala de estos Índices va del 0 al 10, siendo el cero indicativo de una 

muestra altamente poluída mientras que el 10 corresponde a una muestra  

prístina. 

Estos Índices permiten resumir una gran cantidad de datos y brindar una 

primera aproximación a la determinación del estado de deterioro de una cuenca 

o sitio determinado, así como efectuar comparaciones temporales y/o 

espaciales (Topalián y Castañé, 2003). 

 

Recolección de muestras ambientales:  

1) Río Luján: los muestreos se realizaron en diciembre (verano) de 2007 y 

marzo (verano),  junio (otoño), agosto (invierno) y diciembre (primavera) 

de 2008. Las muestras se tomaron en el cruce del río Luján con la Ruta 

Provincial 6 a 70 Km de las nacientes del río y a 12 Km del ejido urbano 

de la Ciudad de Luján (Figura 14). Las muestras se tomaron río arriba 

(S1) y debajo de una descarga urbano/industrial (S2). Los sitios de los 

muestreos estaban separados por 60 m aproximadamente. 

La ubicación de los sitios es:  

S1: 34º31´15.20´´S y 50º02´15.50´´O;  

S2: 34º31´13.49´´S y 59º02´12.67´´O  

2) Río Reconquista: los muestreos se realizaron en agosto de 2009 

(invierno), noviembre 2009 (primavera), febrero 2010 (verano) y mayo 

2010 (otoño). Las muestras se tomaron en el Lago San Francisco, en el 

Embalse Roggero (S3) y 18 km aguas abajo sobre el cauce medio del 

río Reconquista en la localidad de Merlo (S4) (Figura 15). 

La ubicación de los sitios es: 

S3: 34º40´16.47´´ S y 58º52´46.19´´ O;  

S4: 34º36´25.37´´ S y 58º43´01.37´´ O 
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Figura 14. Localización de los sitios de muestreo en el Río Luján, cruce con la 

Ruta Provincial Nº 6. S1 (pre-descarga) y S2 (post-descarga) urbano/industrial. 

 

 

 



 

 

59 

 

Figura 15. Localización de los sitios de muestreo en el Río Reconquista. Se 

señalan los arroyos que dan origen al Lago San Francisco; los sitios de 

muestreos indicados como: S3 (Embalse Ing. Roggero) y S4 (río Reconquista, 

localidad de Merlo). 
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A) Evaluación de la calidad del agua 
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Parámetros Fisicoquímicos 

 

En la Tabla 2 se muestran los resultados de un set reducido de parámetros 

fisicoquímicos de los medios de los bioensayos en laboratorio que fueron 

monitoreados diariamente en el laboratorio. Se aprecia que la conductividad, la 

dureza, el pH y el OD se mantuvieron estables durante los bioensayos. 

En la Tabla 3 se presentan los parámetros fisicoquímicos analizados en las 

muestras de agua del río Luján y en el agua potable utilizada como control. Los 

resultados de las muestras ambientales confirman observaciones realizadas 

por otros autores en cuanto a su variabilidad temporal. Durante el año 

monitoreado el pH fue estable siendo ligeramente alcalino; la conductividad, la 

dureza y la alcalinidad fueron altas respecto del control. El OD siempre fue muy 

bajo, indicando condiciones de hipoxia permanente. 

La Demanda Bioquímica de Oxígeno (DBO5) relaciona el consumo de oxígeno 

de la muestra con la carga orgánica, determinada por la cantidad de desecho 

biodegradable. La Demanda Química de Oxígeno (DQO) relaciona el consumo 

de oxígeno de la muestra al oxidar compuestos orgánicos estables 

(detergentes, plásticos, etc.) o de biodegradación lenta (celulosa, quitina, etc.). 

La relación entre ambas (DQO/DBO5) indica una importante contribución de 

materia orgánica poco degradable. En este caso (Tabla 3) la DBO5 tomó  

valores mayores que 5 (salvo en el muestreo de verano del 2008), indicando 

contaminación de esas aguas. Aguas con una DBO< 3 mg/L de O2 son 

consideradas prístinas, mientras que una DBO entre 3-5 se considera ese 

cuerpo de agua poco contaminado, por encima de estos valores son aguas 

contaminadas. Esto también está relacionado con los valores encontrados de 

DQO y la relación DQO/DBO5 (Índice de biodegradabilidad) que en la mayoría 

de los muestreos siempre estuvo alrededor de 10 y en verano y primavera 

2008 fue mayor a 40 (para el sitio S2). Esto estaría indicando que la materia 

orgánica es poco biodegradable y que en algunos momentos del año habría 

una importante contribución orgánica aportada al río por la descarga 

industrial/doméstica. Esto se confirma con los valores de DQO encontrados 
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Tabla 2. P
arám

etros fisicoquím
icos de los m

edios m
onitoreados diariam

ente en 

los bioensayos. V
alores com

o rangos; entre paréntesis núm
ero de m

ediciones. 

C
ontrol: rango de todos los controles de cada bioensayo. 

Unidades S1 S2 S1 S2 S1 S2 S1 S2 S1 S2
7.8-8.1 (4) 7.7-8.0 (4) 7.8-8.0 (3) 7.8-7.9 (3) 8.3-8.5 (3) 8.6-8.7 (3) 8.0-8.6 (3) 8.0-8.7 (3) 7.7-8.3 (4) 8.0-8.6 (4) 7.8-8.6 (14)

µS.cm-1 2890-2960 (4) 2940-3060 (4) 1442-1500 (3) 1090-1478 (3) 1839-1914 (5) 1667-1963 (3) 2210-2350 (3) 2300-2400 (3) 842-970 (4) 1340-1570 (4) 843-1021 (13)
mg CaCO3.L

-1 170-240 (4) 200-250 (4) 120-140 (3) 130-135 (3) 110-170 (3) 105-150 (3) 170-190 (3) 150-180 (3) 100-120 (4) 90 (4) 60-90 (12)

mg O2.L
-1 6.5-7.6 (4) 5.2-7.5 (4) 4.2-4.7 (3) 4.7-5.9 (3) 3.6-4.1 (3) 7-13 (3) 6.6-8.5 (3) 7.0-7.5 (3) 5.3-5.7 (3) 5.7-6.7 (3) 6.1-8.0 (12)

Control

pH
Conductividad

Dureza

Verano 08 Otoño 08 Invierno 08 Primavera 08

Oxígeno disuelto

Parámetro
Verano 07 
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De los pesticidas analizados para las muestras de Verano 2007 y 2008 (Tabla 

4) solo se registró 3.54 µg.L-1 de Clorpirifos en S1 de verano 2008. En todos los 

otros muestreos todas las otras determinaciones de pesticidas estuvieron por 

debajo del límite de detección de la técnica analítica.  

 

Pesticida µg/L S1 S2 S1 S2
Endrin <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
D.D.T. y Metabolitos <0.1 <0.1 <0.1 <0.1
Dieldrin <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
Heptacloro <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
Heptacloro epóxido <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
Hexaclorobenceno <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Lindano <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
alfa-HCH <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
Aldrin <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
beta-HCH <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
alfa-clordano <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
beta-clordano <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
gama-clordano <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
alfa-endosulfán <0.05 <0.05 <0.05 <0.05
beta-endosulfán <0.05 <0.05 <0.05 <0.05
Mirex <0.1 <0.1 <0.1 <0.1
Metoxicloro (dodecacloro) <0.1 <0.1 <0.1 <0.1
Bromofos <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Clorfenvinfos <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Clorpirifós <0.01 <0.01 3.54 <0.01
Coumafos <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Diazinón <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Etil-bromofós <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Etion <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Fenitrotión <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Metil-paratión <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Malatión <0.01 <0.01 <0.01 <0.01

Verano 07 Verano 08

 

 

Tabla 4. Concentración de pesticidas organocloraros y organofosforados en los 

sitios en los sitios S1 (pre descarga) y S2 (post descarga) del río Luján durante 

los muestreos de Verano 2007 y 2008.  
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Durante el período de monitoreo sobre el río Luján se registraron las lluvias que 

ocurrieron la semana previa al muestreo, así como la temperatura ambiente 

(Tabla 5). Durante el período cubierto por los 5 muestreos realizados entre 

2007 y 2008 llovieron 447 mm.  

 

 Verano  
07 

Verano  
08 

Otoño 
 08 

Invierno 
08 

Primavera 
08 

Precipitaciones 

(mm) 

23.8 6 34 1.5 96 

Temperatura 
media (ºC) 

18.7 20.8 10.3 18.5 17.8 

 

Tabla 5. Precipitaciones ocurridas la semana previa al muestreo del río Luján 

durante 2007 y 2008 y la Temperatura media del día de muestreo.  

 

 

Bioensayos 

 

En ninguno de los bioensayos realizados con el agua del río hubo mortalidad 

en los animales expuestos. Sin embargo al finalizar el período de exposición 

las larvas mostraron efectos subletales en algunas de sus actividades 

enzimáticas, signos de genotoxicidad y alteraciones morfológicas que fueron 

evaluadas. A continuación se presentan los resultados obtenidos de los 

biomarcadores morfométricos, enzimáticos, genéticos y morfológicos (MEB). 

Para el muestreo de verano 2007 se presentan solamente los resultados de los 

biomarcadores genéticos y morfológicos porque la cantidad de material 

disponible para las otras determinaciones fue insuficiente.  
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Biomarcadores: Índices morfométricos 

 

Los resultados se muestran en la Figura 18. El FC no mostró ninguna variación 

estadísticamente significativa; los valores de los individuos expuestos a las 

muestras del río rondaron cercanos al control. El IHS también fue estable en la 

mayoría de las muestras, exhibiendo un 20-40% de aumento en la primavera 

para  ambos sitios (pre y post descarga). 

 

0

20

40

60

80

100

120

140

160

FC

S1

S2

0
20
40
60
80

100
120
140
160

Verano 08 Otoño 08 Invierno 08 Primavera 08

IHS

S1

S2

#

*

 

Figura 18. FC e IHS de larvas de Lithobates catesbeianus expuestas durante 6 

días a muestras de agua del río Luján. Datos como porcentajes relativos al 

control. * diferencia significativa comparado con el control;  # diferencia 

significativa entre animales expuestos a muestras de S1 y S2. 
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Biomarcadores: enzimáticos y no enzimáticos 

 

En las Figuras 19 a 22 se presentan los resultados obtenidos para las defensas 

antioxidantes enzimáticas y no enzimáticas: AChE, CAT, GST, SOD, contenido 

de GSH y peroxidación lipídica en cerebro, branquia e hígado. 

 

En la Figura 19 se observa la actividad de la acetilcolinesterasa cerebral. La 

misma se incrementó respecto de los controles en los animales expuestos a la 

muestra del agua del sitio S2 en los ensayos de verano-primavera en un 40-

60%. En invierno hubo una significativa disminución del 50 % para muestras de 

ambos sitios. 
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Figura 19. Actividad de la acetilcolinesterasa cerebral de larvas de Lithobates 

catesbeianus expuestos durante 6 días a muestras de agua del río Luján. 

Datos como porcentajes relativos al control. * diferencia significativa comparado 

con el control. 
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En la Figura 20 se pueden apreciar los resultados correspondientes a los 

biomarcadores analizados en branquias. La actividad de la CAT mostró 

variaciones temporales, observándose un aumento de la misma en animales 

expuestos a S2 en verano y a S1 en otoño. En cambio la actividad GST no 

mostró cambios significativos entre S1 y S2 ni respecto a los controles. 

En todos los casos el contenido de GSH en branquias de larvas expuestas al 

agua del sitio S2 exhibió reducciones respecto de aquellas expuestas a las 

muestras de S1. Además cabe señalar que este parámetro las muestras de S2 

siempre fueron menores que los registrados en los controles. Solamente 

durante la primavera el contenido de GSH de los animales expuestos a S1 fue 

estadísticamente significativo y superior a los controles.  
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Figura 20. Actividad CAT, GST y contenido de GSH en branquias de larvas de 

Lithobates catesbeianus expuestos durante 6 días a muestras de agua del río 

Luján. Datos como porcentajes relativos al control. * diferencia significativa 

comparado con el control;  # diferencia significativa entre animales expuestos a 

muestras de S1 y S2. 
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En la Figura 21 se muestran los resultados de la actividad de los  

biomarcadores enzimáticos y de lipoperoxidación, en muestras de hígado.  

La actividad CAT solo aumentó en las muestras S1 y S2 (aproximadamente 

100%) de otoño. Lo mismo ocurrió con la GST (50%), mientras que la 

concentración de GSH resultó en forma similar a lo registrado en las branquias, 

muy variable espacial y temporalmente. Durante los muestreos de verano y 

otoño los valores encontrados fueron muy superiores a los controles, mientras 

que invierno y primavera se hallaron por debajo de ellos para S2. 

La actividad de la SOD de los animales expuestos (a S1 y S2) mostró 

estabilidad, con valores cercanos al de los controles en agua potable, con una 

ligera tendencia a una mayor actividad en los individuos expuestos a las 

muestras de S1.  

La peroxidación lipídica (TBARS) también resultó ser un parámetro muy 

variable, temporal y espacialmente, caracterizado por valores elevados 

respecto de los controles en las larvas expuestas al agua pre descarga (S1) en 

verano e otoño y solamente en invierno para las larvas expuestas a S2.  
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Figura 21. Actividad de CAT, 

SOD y GST, contenido de GSH y 

TBARS en hígado de larvas de 

Lithobates catesbeianus 

expuestos durante 6 días a 

muestras de agua del río Luján. 

Datos como porcentajes relativos 

al control. * diferencia significativa 

comparado con el control;  # 

diferencia significativa entre 

animales expuestos a muestras 

de S1 y S2. 
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Biomarcadores: Proteínas tisulares 

 

El contenido de proteínas totales en los tres tejidos analizados se muestra en la 

Figura 22. Las mayores variaciones se encontraron en cerebro e hígado. En el 

primer órgano hubo aumentos en el contenido tisular de los animales 

expuestos a S1 en verano e invierno y una significativa reducción en primavera 

en ambos sitios. En hígados se registraron valores menores que los controles 

en otoño y primavera; en invierno los valores fueron más elevados que los 

controles, mayores en S2 respecto de los de S1. 

En las branquias los valores determinados fueron similares al de los controles. 
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Figura 22. Contenido de proteínas totales en cerebro, branquias e hígado de 

larvas de Lithobates catesbeianus expuestas durante 6 días a muestras de 

agua del río Luján. Datos como porcentajes relativos al control. * diferencia 

significativa comparado con el control;  # diferencia significativa entre animales 

expuestos a muestras de S1 y S2. 
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Biomarcadores: genéticos 

 

La Figura 23 muestra el número de células con micronúcleos (MN) encontrados 

en eritrocitos de larvas expuestas a los diferentes sitios analizados del río Luján 

comparados con un control negativo de agua potable (CN) y un control positivo 

de ciclofosfamida (CP) (40 mg.L-1). Los CN de todos los bioensayos fueron 

analizados estadísticamente y al no haber diferencias significativas entre ellos 

fueron analizados en su conjunto (55 datos)*.  

La frecuencia de MN en los eritrocitos de las larvas expuestas a las muestras 

de agua del río de verano 07 no fue estadísticamente significativo respecto del 

control negativo. En contraste, se encontraron diferencias significativas entre el 

CN y todas las restantes muestras de S1 y S2.  

El número de MN de las larvas expuestas a la ciclofosfamida mostró un 

incremento muy importante (250%) comparado con los valores basales 

encontrados en los controles negativos. Es muy importante remarcar que no 

hubo diferencias significativas en los MN entre el CP y las muestras 

ambientales del río. En muchos casos la frecuencia de MN fue cercana o 

incluso mayor (invierno 08) que la observada en las larvas expuestas a 

ciclofosfamida. 

En las muestras ambientales y en las de ciclofosfamida en algunos animales se 

observó dos MN en una misma célula. En la Figura 24 se muestra un eritrocito 

de larva de L. catesbeianus expuesta al agua del río Luján con un MN. 

 
 
 
 
 
 
 
 

* Se incluye la información alcanzada en un ensayo previo llevado a cabo en verano 2007. 
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Figura 23. Frecuencia de MN/2000 células de Lithobates catesbeianus 

expuestos durante 6 días a controles (negativo y positivo) y a muestras de 

agua del río Luján.  Media ± ESM. CN: control negativo; CP: control positivo. * 

diferencia significativa comparado con el control negativo; # diferencia 

significativa comparado con el control positivo (ciclofosfamida). 
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Figura 24. Eritrocitos de Lithobates catesbeianus expuestos durante 6 días a 

muestras de agua del río Luján. La flecha indica una de las células con un MN. 

Tinción realizada con Naranja de Acridina. Barra de 20 µm.  

 

 

Biomarcadores: Análisis de Componentes Principales (PCA) del río Luján 

 

Para realizar los PCA los datos fueron estandarizados y normalizados en el 

caso que no lo fueran y cuando fue necesario se aplicó la rotación varimax para 

separar mejor las variables que más pesaran sobre cada factor.  

Los Índices morfométricos fueron eliminados del análisis total, dado que en 

todos de los PCAs realizados para cada bioensayo no mostraron correlación 

con ningún factor y tampoco aprecian diferencias entre ellos (Figura 18), por lo 

que se consideraron innecesarios incluirlos los análisis. 
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a) Biomarcadores: PCA con los datos de cada bioensayo del río Luján 

a.1)  verano 2008 

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

             

 

Figura 25. PCA de los biomarcadores;  muestreo del río Luján de verano 2008. 

A: extracción de componentes principales; B: representación de cada individuo. 
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El primer Factor (eigenvalue: 3.05) de la Figura 25-A muestra una correlación 

positiva con GHS H (0.70) y MN (0.75). El segundo Factor (eigenvalue: 2.65) 

tiene un correlación positiva con PROT C (0.85) y negativa con AChE (-0.69). 

En el Factor 1 la GSH B no llega a cargar ese factor con 0.7 pero se acerca 

tomando el valor de 0.65. 

Podemos observar de los gráficos 19 a 23 que la GSH H y MN fueron mayores 

a los controles mientras que la GSH B fue menor para ambos sitios del río. En 

cuanto a las Proteínas de cerebro y la AChE fueron inversos los resultados 

obtenidos entre los sitios, la actividad enzimática aumentó para S2, mientras 

que las proteínas permanecieron iguales a los controles y solamente 

aumentaron en S1. 

La Figura 25-B permite observar como aporta cada Factor a explicar la 

varianza; ambos explican el 38.01%. También se aprecia como aporta cada 

individuo y se observa la separación de los individuos expuestos a medios C, 

S1 y S2. 
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a.2) otoño 2008 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

  

Figura 26. PCA de los biomarcadores;  muestreo del río Luján de otoño 2008. 

A: extracción de componentes principales; B: representación de cada individuo. 
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El primer Factor (eigenvalue: 5.23) en la Figura 26-A muestra una correlación 

positiva con CAT H (0.90), GST H (0.83), TBARS (0.79), CAT B (0.73) y MN 

(0.91). Se aprecia que sobre este Factor que explica casi el 35% de la varianza 

pesan mucho los biomarcadores hepáticos y los MN. Sobre el segundo Factor 

(eigenvalue: 2.64)  las variables positivas fueron las proteínas de hígado (0.82) 

y de branquias las proteínas y la GST (0.87; 0.80). De los resultados de los 

biomarcadores (Figuras 19 a 23), salvo la SOD todos los biomarcadores 

hepáticos para el muestreo de otoño aumentaron y tuvieron mayores 

actividades que los controles. 

Del gráfico B es interesante notar que cada grupo se separa claramente, 

quedando los controles (C) en los cuadrantes inferiores y al centro, separados 

de los individuos expuestos a las muestras S1 y S2. 

Ambos factores explican el 52.54% de la varianza. 
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a.3) invierno 2008 

 

 

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

            

             

 

Figura 27. PCA de los biomarcadores; muestreo del río Luján de invierno 2008. 

A: extracción de componentes principales; B: representación de cada individuo. 
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El primer Factor (eigenvalue: 7.47) de la Figura 27-A muestra una correlación 

positiva con AChE (0.90), mientras que el segundo Factor (eigenvalue: 2.21) 

una correlación positiva con las proteínas totales de hígado (0.78), TBARS 

(0.72) y MN (0.90). Cómo observamos anteriormente de los gráficos de los 

biomarcadores (Figuras 19 a 23) la AChE fue inhibida en los animales 

expuestos a S1 y S2 respecto de los controles, mientras que de los 

biomarcadores hepáticos la peroxidación lipídica y el contenido de proteínas 

fueron mayores en los animales expuestos a las muestras de S2 como también 

la frecuencia de MN que en todos los muestreos fue alta y es una variable 

importante que siempre es considerada por el PCA. 

Nuevamente vemos de la Figura 27-B que los individuos controles quedan 

claramente separados de los expuestos a las muestras S1 y S2. 

En este caso los Factores 1 y 2 explican el 64.6 % de la varianza. 
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a.4) primavera 2008 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 28. PCA de los biomarcadores; muestreo del río Luján de primavera 

2008. 

A: extracción de componentes principales; B: representación de cada individuo. 
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El primer Factor (eigenvalue: 7.20) (Figura 28-A) muestra una correlación 

positiva con las proteínas totales de hígado y branquias (0.75 y 0.81), la 

actividad CAT también de ambos tejidos (0.77 y 0.93) y la GST de B (0.89); 

mientras que el segundo Factor (eigenvalue: 2.32) presenta una correlación 

positiva con la actividad AChE (0.76), SOD (0.79), TBARS (0.83) y MN (0.88). 

En las Figuras 19 a 23 vimos que los biomarcadores explicados por el Factor 2 

son los que aumentaron en los animales expuestos a las muestras del río, a 

pesar de que los aumentos de SOD y TBARS no fueron estadísticamente 

significativos respecto de los controles.  

A diferencia de los anteriores, en este caso no hubo una clara separación entre 

todos los grupos (Figura 28-B) a pesar de que ambos explican más del 60% de 

la varianza. 
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b) Biomarcadores: PCA del conjunto de datos de todos los muestreos 

del río Luján 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 29. PCA del conjunto de datos de biomarcadores obtenidos durante el 

monitoreo del río Luján. En rojo el muestreo de verano (V), en amarillo otoño 

(O), en azul invierno (I) y en verde primavera (P). 

 Factor Loadings, Factor 1 vs. Factor 2
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Extraction: Principal components

PROT C

AChE
PROT H

CAT H

GST H

GSH H
SOD

TBARS
PROT B

CAT B

GST B

GSH B

MN

-0,8 -0,6 -0,4 -0,2 0,0 0,2 0,4 0,6 0,8

Factor 1

-0,8

-0,6

-0,4

-0,2

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

Fa
ct

or
 2

 Projection of the cases on the factor-plane (  1 x   2)
Cases with sum of cosine square >=  0,00

Labelling variable: sitio

 Active

S1 V

S2 V
C V

S1 O

S2 O

C O

S1 I

S2 I

C I

S1 P
S2 P

C P

-4 -3 -2 -1 0 1 2 3 4 5 6

Factor 1: 28,30%

-5

-4

-3

-2

-1

0

1

2

3

4

5

6

Fa
ct

or
 2

: 2
3,

38
%

A 

B 



 

 

90 

Se graficaron los primeros dos factores que explican el 51.68% de la varianza 

total. El primer Factor (eigenvalue: 3.67) (Figura 29-A) muestra una correlación 

positiva con la frecuencia de MN (0.71), la GST de H (0.72) y si bien no llegan 

con un score de 0.7 también son importantes la SOD (0.65) y las proteínas de 

hígado (-0.66). El Factor 2 está correlacionado positivamente con TBARS 

(0.70) y negativamente con GST de branquias (0.72).  

De este análisis y de los anteriores se desprende que además de la frecuencia 

de MN, es importante tener en cuenta las actividades enzimáticas de la GST y 

SOD y la peroxidación lipídica. 

También es interesante destacar que la GST B no mostró cambios a lo largo 

del año (Figura 20) pero obtuvo una correlación negativa en el PCA. 

El gráfico 29-B separa cada estación de muestreo indicando que hubo 

estacionalidad y que cada época del año fue diferente, principalmente para 

invierno y verano (señalados con un círculo).  
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c) Biomarcadores y perfiles fisicoquímicos: PCA del conjunto de datos 

de todos los muestreos del río Luján 

Factor Loadings, Factor 1 vs. Factor 2
Rotation: Unrotated

Extraction: Principal components
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Figura 30. PCA del conjunto de datos: biomarcadores y fisicoquímicos 

obtenidos durante el monitoreo del río Luján. En rojo el muestreo de verano (V), 

en amarillo otoño (O), en azul invierno (I) y en verde primavera (P). 
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Observamos (Figura 30-A) que el Factor 1 (eigenvalue: 7.31) lo cargan 

positivamente el OD (0.89) y NO3
- (0.72). Mientras que a ese mismo factor lo 

cargan negativamente DQO (-0.80), PRS (-0.75), NO2
- (-0.81), Cl- (-0.78), NH4

+ 

(-0.68), alcalinidad (-0.68), dureza (-0.80), conductividad (-0.70) y la única 

variable biomarcadora, la frecuencia de MN (-0.82). Como observamos de la 

Tabla 3, cuando los valores de OD y NO3
- en el río fueron bajos (elevados en 

los controles) los valores de las variables fisicoquímicas que explican ese factor  

negativamente estuvieron aumentados en las muestras del río y bajos en los 

controles. Es decir, hubo una correlación inversa entre ellos y son casi 

exclusivamente los parámetros fisicoquímicos los que pesan sobre este Factor. 

En cambio, el Factor 2 (eigenvalue: 4.57) está descripto por las variables 

enzimáticas; se aprecia que dicho Factor está cargado positivamente por las 

proteínas de cerebro (0.68) y negativamente por la GST H (-0.84), SOD (-0.69) 

GST B (-0.75) y por una única variable fisicoquímica: el pH (-0.72). En este 

caso, salvo ese parámetro, todas las variables que explican este Factor son 

biomarcadores.  

Podemos resumir diciendo que las variables fisicoquímicas están explicadas en 

el Factor 1 mientras que las variables enzimáticas están explicadas por el 

Factor 2. 

En la Figura 30-B se aprecia cómo se diferencian nítidamente  los controles de 

los sitios monitoreados en el río, los cuales quedan agrupados a la derecha. A 

su vez también quedan separadas las estaciones (verano-primavera y otoño-

invierno) por el eje del Factor 1, que es el fisicoquímico.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

93 

d) perfiles fisicoquímicos: PCA del conjunto de datos de todos los 

muestreos del río Luján 
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Figura 31. PCA del conjunto de datos fisicoquímicos obtenidos durante el 

monitoreo del río Luján. En rojo el muestreo de verano (V), en amarillo otoño 

(O), en azul invierno (I) y en verde primavera (P). 

 

Realizando un PCA con la mayoría de los parámetros fisicoquímicos de la 

Tabla 3, observamos que no hay una diferenciación entre los sitios S1 y S2, 

posiblemente como consecuencia de la poca distancia de separación entre 

ellos, y de la alta carga de poluentes en sus aguas.  La separación se da entre 

estaciones, quedando juntos los muestreos primavera-verano y por otro lado 

otoño-invierno. No se observó lo mismo con la respuesta de los biomarcadores 

(Figura 29) donde quedaron agrupados por época de muestreo y se evidenció 

estacionalidad. 
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Biomarcadores morfológicos: 

Microscopía Electrónica de Barrido de branquias  

 

Las branquias persistentes de L. catesbeianus, como en otros anuros, está 

apoyado por pares de arcos branquiales. Cada uno tiene insertados 

ventralmente las branquias con funciones respiratoria (en inglés gills tufts) y 

dorsalmente las branquias filtradoras (en inglés gills filters). Las primeras 

consisten en un eje con numerosas ramificaciones y están altamente 

vascularizadas caracterizadas por la presencia de dos tipos celulares 

epiteliares, células poligonales de contornos bien definidos con microridges 

(microcrestas interconectadas) y células ricas en microvellosidades (Brunelli y 

col., 2004; Bernabò y col., 2008; Torres y col., 2010). 

En las branquias de individuos controles (Figura 32 A) se observa una imagen 

panorámica del aspecto de una branquia. A mayor aumento (Figura 32 B y C) 

se aprecio como de cada arco branquial surgen ventralmente numerosas 

ramificaciones (gills tufts). A mayores aumentos (Figura 32 C, D y E) se 

observan dos tipos celulares que conforman los gills tufts: células poligonales 

irregulares caracterizadas por la presencia de crestas superficiales (células 

ricas en mitocondrias) y células con microvellosidades.  
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Figura 32. Imagen de microscopio electrónico de barrido de branquias de 

Lithobates catesbeianus expuestos a muestras de agua agua potable 

(controles).  A: panorámica, aumento 40x, barra 500 µm; B: aumento a 140x, 

barra 10 µm, la flecha indica un gills tufts; C: aumento a 450X, barra 50 µm; D: 

aumento a 2000x, barra 10 µm, E: aumento a 2000x, barra 10 µm; F 3500x, 

barra 5µm; § célula poligonal; # célula con microvellosidades.  
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Las Figuras 33 a 37 muestras las imágenes al MEB de las branquias de larvas 

expuestas a muestras de agua del río Luján de S1 y S2. Se presentan 

aumentos de 450X comparable a la Figura 32 C del control. La MEB reveló 

severos daños estructurales: desestructuración, claros signos de desbalance 

osmótico, colapso de los filamentos branquiales y edematización de las 

formaciones arborescentes de los gills tuft que se observan plegados y 

encogidos.  

En la mayoría de los casos de los animales expuestos a las dos muestras 

ambientales se apreció secreción de abundante cantidad de mucus señalado 

en las fotos con un asterisco *. En animales que fueron expuestos a ambas 

muestras del río, otoño de 2008 (Figura 35), se observó que estaban 

colonizadas por bacilos y cocos, a 4000x de aumento puede observarse esto 

con mayor claridad. 
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Figura 33. Imagen de microscopio electrónico de barrido de branquias de 

Lithobates catesbeianus expuestos a muestras de agua del río Luján (S1 pre 

descarga; S2 post descarga), Verano 2007.  Aumento 450x, barra 50 µm; * 

secreción de mucus.  
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Figura 34. Microscopía electrónica de barrido de Lithobates catesbeianus 

expuestos a muestras de agua del río Luján (S1 pre descarga; S2 post 

descarga), Verano 2008.  Aumento 450x, barra 50 µm; * secreción de mucus.  
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Figura 35. Imagen de microscopio electrónico de barrido de branquias de 

Lithobates catesbeianus expuestas a muestras de agua del río Luján (S1 pre 

descarga; S2 post descarga), Otoño 2008.  Aumento 450x, barra 50 µm. Lupa: 

aumento 4000x, barra 5 µm, la flecha amarilla indica un bacilo y la roja un coco.  
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Figura 36. Imagen de microscopio electrónico de barrido de branquias de 

Lithobates catesbeianus expuestos a muestras de agua del río Luján (S1 pre 

descarga; S2 post descarga), Invierno 2008.  Aumento 450x, barra 50 µm. * 

secreción de mucus. 
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Figura 37. Microscopía electrónica de barrido de Lithobates catesbeianus 

expuestos a muestras de agua del río Luján (S1 pre descarga; S2 post 

descarga), Primavera 2008.  Aumento 400x, barra 50 µm.  
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Resultados:  

B) Evaluación de la calidad del agua 

del río Reconquista  
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Parámetros fisicoquímicos 

 

En la Tabla 6 se muestran los resultados de un set reducido de parámetros 

fisicoquímicos de los medios de los bioensayos en laboratorio que fueron 

monitoreados diariamente. Se aprecia que la conductividad, la dureza, el pH y 

el OD se mantuvieron estables durante los bioensayos. 

En la Tabla 7 se encuentran los valores analizados en las muestras de agua 

tomadas del Embalse Roggero (S3) y 18 Km aguas abajo sobre el curso del río 

Reconquista en la localidad de Merlo (S4). El pH fue estable durante el año de 

muestreo siendo ligeramente alcalino, la conductividad, la dureza y la 

alcalinidad fue alta respecto del control; además la conductividad y alcalinidad 

fue siempre mayor en el río Reconquista que en el Embalse Roggero. El OD 

siempre fue muy bajo en las muestras del río Reconquista, salvo para el 

muestreo de Otoño donde fue alto en los dos sitios. Otros indicadores de 

contaminación orgánica como el amonio, nitritos, fósforo reactivo soluble, BDO5 

y DQO fueron muy altos en las muestras del río (S4). Los cloruros en S4  

fueron siempre el doble de los hallados en S3, el amonio fue muy alto (7, 7 

mg.L-1) en otoño mientras que en S3 oscilaron entre 0-1 mg.L-1. Los nitritos y 

fósforo mostraron la misma relación. Luego (en Merlo, 18 Km aguas abajo del 

Embalse) los valores se duplicaron. 

En cuanto a la DBO5 en todos los muestreos para S4 fueron superiores a 10 

indicando una alta presencia de materia orgánica y contaminación de esas 

aguas. Para las muestras de S3 los muestreos de invierno y primavera del 

2009 fueron los más altos, pero nunca mayores a 10. Los del 2010 muestran 

valores similares en ambos sitios (S3 y S4). La relación DQO/DBO5 indicó una 

importante contribución de materia orgánica no biodegradable principalmente 

para el sitio S3 donde los valores fueron cercanos o mayores a 10. Para el 

Reconquista los valores de esa relación se registraron cercanos a 2, la materia 

orgánica sería moderadamente degradable. 

En cuanto a la DQO para los primeros muestreos de 2009 no se realizaron. 
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En la Tabla 7 se indican las concentraciones de los metales pesados (en 

negrita) que estuvieron por encima de los Niveles Guía para la protección de la 

biota acuática (Subsecretaría de Recursos Hídricos de la Nación), calculados 

en base a la dureza del sitio. Podemos observar que el Arsénico fue el que más 

veces se encontró y estuvo sobre dichos Niveles. Estudios previos encontraron 

la presencia de este metal sobre la cuenca (Demichelis y col., 2001; Olguín y 

col., 2004; Ferrari y col., 2005). Otros metales pesados también fueron 

frecuentes y sus concentraciones elevadas, como el Zn y el Cu, principalmente 

en las muestras del Embalse y el Cr principalmente en las muestras del 

Reconquista. 

El cálculo de dos Índices de Calidad del Agua puso de manifiesto valores entre 

3 y 5 para S4 a lo largo de todo el año de monitoreo indicando polución grave, 

mientras que para S3 los valores oscilaron entre 6 y 7, indicando 

contaminación moderada. Esos Índices calculados con el agua potable 

resultaron en 9.  
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Tabla 6. P
arám

etros fisicoquím
icos de los m

edios m
onitoreados diariam

ente en 

los bioensayos. V
alores com

o rangos; entre paréntesis núm
ero de m

ediciones. 

C
ontrol: rango de todos los controles de cada bioensayo. 

S3 S4 S3 S4 S3 S4 S3 S4
pH 6.3-8.3 (3) 6.0-8.2 (3) 8.0-8.3 (3) 7.6-8.3 (3) 7.0-8.7 (3) 7.4-8.5 (3) 8.2-8.9 (3) 7.8-8.8 (3) 6.7-8.8 (12)

Conductividad µS.cm-1 609-644 (3) 1265-1342 (3) 835-400 (3) 760-1064 (3) 130-290 (3) 310-462 (3) 820-925 (3) 930-970 (3) 880-1140  (12)
Dureza mg CaCO3.L

-1 60-70 (3) 140-150 (3) 70-100 (3) 100 (3) 30-40 (3) 70 (3) 90-95 (3) 130 (3) 70-90 (12)

Oxígeno disuelto mg O2.L
-1 7.0-7.34 (3) 8.1-8.5 (3) 5.5-7 (3) 4.0-6.0 (3) 7.2-7.8 (3) 7.3-7.8 (3) 7.0-9.0 (3) 8.0-8.9 (3) 6.3-9.0 (16)

controlParámetro unidades
Invierno 09 Primavera 09 Verano 10 Otoño 10
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Tabla 7. P
arám

etros fisicoquím
icos de los sitios S

3 y S
4 del río R

econquista y 

control (agua potable). N
M

: no m
edido; N

D
: no detectado; D

: detectado. E
n 

negrita m
etales pesados por encim

a de los niveles guía de protección de la 

vida acuática (S
ubsecretaria de R

ecursos H
ídricos de la N

ación); C
ontrol: datos 

com
o rangos; 1 B

erón, 1984; 2 P
esce y W

underlin, 2000.  

Parámetro Unidades S3 S4 S3 S4 S3 S4 S3 S4 control 
pH 6.3 6 8 7.6 6.9 7.4 8.2 7.2 8.2-8.8

Conductividad µS.cm-1 644 1342 400 760 130 310 820 970 809-1150
Dureza mg CaCO3.L-1 60 150 107 104 30 66 90 130 70-90

Alcalinidad mg CaCO3.L-1 252.8 711 NM NM 378.9 878.1 345.6 614.4 350-450

Cloruros mg Cl-.L-1 30.4 62.7 25 57 4.6 18.8 42.4 58.6 20-30
Oxígeno disuelto mg O2.L-1 7 2 5.5 4 0.5 2.4 7.6 8.2 8-10

Amonio mg NH4-N.L-1 0 1 0.1 5.8 0.2 0.2 0.1 7.7 0.3-0.7

Nitritos mg NO2-N.L-1 0.02 0.14 0.02 0.36 0.02 0.1 0 0.2 1.5-1.7

Nitratos mg NO3-N.L-1 0.58 0.19 1.31 0.86 0.06 0.79 1.6 1.4 6-10

Fósforo reactivo soluble mg PO4
3-.L-1 0.5 2.2 0.6 1.5 0.4 0.5 0.6 1.6 0.12-0.35

Demanda bioquímica de oxígeno (DBO5) mg O2.L-1 8 28 11 11 4 16 6 13 1-2

Demanda química de oxígeno (DQO) mg O2.L-1 NM NM NM NM 52 59 53 48 0
DQO/DBO NM NM NM NM 13 3.7 8.8 3.7 0

Temperatura ºC 16 16 24 23 25 26 11 14 18-20
Metales pesados: µg.L-1

As 26 29 13 16 7 16 24 25 40
Zn <10 54 12 12 110 24 55 <10 15
Cu 5 7 12 8 3 3 4 8 10
Cr 3 7 <2 13 < 2 < 2 6 < 2 < 2
Cd 2 2 <2 < 2 < 1 < 1 < 5 < 5 < 5
Pb < 0.5 < 0.5 <1 < 1 < 0.5 < 0.5 6 1 < 0.5

Índices de Calidad de Agua:
ICAa1 8 4 6.5 3 4 5 7 4 9
ICAb2 7 4 6 5 7 5 7 5 9

Otoño 10Verano 10Primavera 09Invierno 09
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La concentración de los pesticidas analizados en todos los casos estuvo por 

debajo del límite de detección de la técnica analítica. Se realizó el mismo 

screening de pesticidas que para el río Luján. En la Tabla 8 se los detallan. 

 

Pesticidas (µg.L-1) S3 S4 S3 S4
Endrin <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
D.D.T. y Metabolitos <0.1 <0.1 <0.1 <0.1
Dieldrin <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
Heptacloro <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
Heptacloro epóxido <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
Hexaclorobenceno <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Lindano <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
alfa-HCH <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
Aldrin <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
beta-HCH <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
alfa-clordano <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
beta-clordano <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
gama-clordano <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
alfa-endosufán <0.05 <0.05 <0.05 <0.05
beta-endosulfán <0.05 <0.05 <0.05 <0.05
Mirex <0.1 <0.1 <0.1 <0.1
Metoxicloro (Dodecacloro) <0.1 <0.1 <0.1 <0.1
Bromofos <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Clorfenvinfos <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Clorpirifós <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Coumafos <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Diazinón <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Etil-bromofós <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Etion <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Fenitrotión <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Metil-paratión <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Malatión <0.01 <0.01 <0.01 <0.01

Verano 10 Otoño 10

 

Tabla 8. Concentración de pesticidas organocloraros y organofosforados en los 

sitios S3 y S4 del río Reconquista durante los muestreos de verano y otoño 

2010. 
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Durante el monitoreo sobre el río Reconquista se registraron las lluvias que 

ocurrieron la semana previa al muestreo, así como la temperatura ambiente 

(Tabla 9). Durante el período cubierto por los 4 muestreos realizados llovieron 

1260 mm. 

 

 Invierno 
09 

Primavera  
09 

Verano 
 10 

Otoño 
10 

Precipitaciones 

(mm) 

16 1 123.5 0 

Temperatura 
media (ºC) 

13.7 17.1 23.4 15 

 

Tabla 9. Precipitaciones ocurridas la semana previa al muestreo del río 

Reconquista durante 2009 y 2010 y la Temperatura media del día de muestreo.  

 

Como el sitio (S4) ubicado sobre el río Reconquista, en el Partido de Merlo, 

sobre sus márgenes hay un asentamiento (Figura 38), en los últimos muestreos 

de verano y otoño 2010 se tomaron muestras para hacer determinaciones 

bacteriológicas para completar el perfil de la calidad toxicológica del agua 

(Tabla 10). 

S3 S4 S3 S4
Coliformes NMP/100 ml 210 9.300.000 4.300 93.000

Coliformes termotolerantes NMP/100 ml 210 240.000 920 93.000
Estreptococos fecales NMP/100 ml 240 210.000 1.500 2.400

Relación Col. Term/Estrep.fec. 0,9 1,1 0,6 38,8
Esporas anaerobias sulfito reductores UFC/ml 4 2 3 100

Investigación de Salmonella en 100 ml negativo POSITIVO negativo negativo

Parámetros unidades
Verano 10 Otoño 10

 

Tabla 10. Parámetros bacteriológicos medidos en los dos sitios S3 y S4 del río 

Reconquista. NMP: número más probable; UFC: unidades formadoras de 

colonias (López y col., 2011) 



 

 

109 

 

 

Figura 38. Fotografía tomada del sitio S4 sobre el río Reconquista en el Partido 

de Merlo. Primavera 2009. 

 

Bioensayos 

 

En el primero de los bioensayos realizados con el agua del río Reconquista 

hubo mortalidad en los animales expuestos al sitio S4, es por ello que los 

ensayos se realizaron de 96 h, a diferencia de los bioensayos realizados con el 

agua del río Luján que fueron de 6 días. Al finalizar el período de exposición los 

animales mostraron efectos subletales en algunas de sus actividades 

enzimáticas, signos de genotoxicidad y alteraciones morfológicas que fueron 

evaluadas. A continuación presentan los resultados obtenidos de los 

biomarcadores morfométricos, enzimáticos, genéticos y morfológicos (MEB).  
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Biomarcadores: Índices morfométricos 

 

Los resultados se exponen en la Figura 39.  El Factor de Condición permaneció 

estable en los animales expuestos al agua de los dos sitios muestreados, con 

valores iguales a los valores de los controles. 

En IHS solamente aumentó para el sitio S4 en el muestreo de invierno, 

mientras que en el resto de los casos los valores encontrados fueron próximos 

a los controles. En el muestreo de verano hubo una reducción del 20-30% para 

ambos sitios (S3 y S4). 
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Figura 39. Índices morfométricos de larvas de Lithobates catesbeianus 

expuestos durante 4 días a muestras S3 y S4 del río Reconquista. Datos como 

porcentajes relativos al control. * diferencia significativa comparado con el 

control;  # diferencia significativa entre animales expuestos a muestras de S3 y 

S4. 
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Biomarcadores: enzimáticos y no enzimáticos 

En las Figuras (40 a 42) se muestran los resultados obtenidos en las 

biomoléculas de transformación (AChE, CAT, GST, SOD), el contenido de GSH 

y los TBARS (peroxidación lipídica) y el contenido de proteínas para los tejidos 

estudiados (cerebro, branquias, hígado). 

En la Figura 40 se observa la actividad de la acetilcolinesterasa cerebral. La 

actividad enzimática se inhibió respecto de los controles en los animales 

expuestos a la muestra del agua del río mayormente en las muestras S4, 

siendo estadísticamente significativas esas diferencias en el muestreo de otoño 

2010. 
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Figura 40. Actividad acetilcolinesterasa cerebral de larvas de Lithobates 

catesbeianus expuestos durante 4 días a muestras S3 y S4 del río 

Reconquista. Datos como porcentajes relativos al control. * diferencia 

significativa comparado con el control;  # diferencia significativa entre animales 

expuestos a muestras de S3 y S4. 
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En branquias (Figura 41), la actividad CAT al contrario de lo que se observó 

con los individuos expuestos a las muestras de agua del río Luján, disminuyó 

significativamente su actividad para ambos sitios (S3 y S4) en tres de los 

muestreos realizados, con valores mayores en S4 en verano y otoño. La GST 

mostró variabilidad temporal y espacial: aumentó en los animales expuestos a 

la muestra S3 en invierno 2009 mientras se redujo un 50% en primavera y 

aumentó un 40% en verano para los animales expuestos al agua de S4. 

La concentración de GSH resultó ser el biomarcador que más aumentó 

respecto del control (en verano y en ambos sitios). Aumentos de la misma 

magnitud se observaron en las larvas expuestas al agua del río Luján. En los 

otros tres muestreos, en cambio, sus contenidos fueron similares en ambos 

sitios y ligeramente menores que los controles. 
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Figura 41. Actividad CAT, GST y contenido de GSH de branquias de larvas de 

Lithobates catesbeianus expuestos durante 4 días a muestras S3 y S4 del río 

Reconquista. Datos como porcentajes relativos al control. * diferencia 

significativa comparado con el control;  # diferencia significativa entre animales 

expuestos a muestras de S3 y S4. 
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Con respecto a las actividades enzimáticas en hígado, la CAT y la GST fueron 

estables y oscilando próximos a los valores de los controles. La concentración 

de GSH también aumentó notablemente respecto del control en primavera y 

verano para los animales expuestos a S3, mientras que para los animales 

expuestos S4 los valores fueron ligeramente superiores a los del control  (salvo 

para la muestra de otoño que disminuyó un 40%). La actividad de la SOD fue 

estadísticamente superior en el sitio de Merlo (S4) para los muestreos de 

invierno y verano, mientras que la peroxidación lipídica no tuvo cambios 

estadísticamente significativos y sus valores fueron cercanos a los obtenidos 

en las larvas controles (Figura 42). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

115 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 42. Actividad de CAT, 

SOD y GST, contenido de GSH y 

TBARS en hígado de larvas de 

Lithobates catesbeianus 

expuestos durante 4 días a 

muestras S3 y S4 del río 

Reconquista. Datos como 

porcentajes relativos al control. * 

diferencia significativa comparado 

con el control;  # diferencia 

significativa entre animales 

expuestos a muestras de S3 y S4. 
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Biomarcadores: proteínas tisulares 

El contenido de proteínas para los tres tejidos se muestra en la Figura 43. Las 

variaciones significativas se encontraron en cerebro durante el muestreo de 

verano, aumento en un 50% en lo animales expuestos a las muestra S3 

mientras que disminuyó en los que estuvieron expuestos a la muestra S4. Para 

branquias e hígado el contenido de proteínas totales exhibió una tendencia a la 

estabilidad y osciló en valores cercanos a los de los controles, salvo en los 

muestreos de verano (branquias) e invierno (hígado) donde disminuyó 

significativamente, entre 20-30%. 
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Figura 43. Contenido de proteínas totales de cerebro, branquias e hígado de 

larvas de Lithobates catesbeianus expuestos durante 4 días a muestras S3 y 

S4 del río Reconquista. Datos como porcentajes relativos al control. * diferencia 

significativa comparado con el control;  # diferencia significativa entre animales 

expuestos a muestras de S3 y S4. 
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Biomarcadores: genéticos 

 

La Figura 44 muestra el número de MN encontrados en eritrocitos de larvas 

expuestas a los diferentes sitios analizados del río Reconquista comparados 

con un control negativo en agua potable (CN) y un control positivo de 

ciclofosfamina (CP) (40 mg.L-1). Los CN de todos los bioensayos fueron 

analizados estadísticamente y al no haber diferencias significativas entre ellos 

fueron analizados en su conjunto (35 datos).  
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Figura 44. Frecuencia de MN/2000 células de larvas de Lithobates 

catesbeianus expuestos durante 4 días a muestras S3 y S4 del río 

Reconquista. Medias ± ESM. CN: control negativo; CP: control positivo. * 

diferencia significativa comparado con el control negativo; # diferencia 

significativa comparado con el control positivo (cilofosfamida). 
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El número de MN de las larvas expuestas a la ciclofosfamida mostró un 

incremento significativo (260%) comparado con los valores basales 

encontrados en los controles negativos. Cabe mencionar que estos controles 

positivos son de 4 días de exposición a diferencia de los del río Luján que 

fueron de 6. Igualmente se observó un aumento importantísimo comparable al 

encontrado en las muestras del río Luján entre los controles. 

Al comparar la cantidad de eritrocitos con MN encontrados en las larvas 

expuestas a las muestras ambientales, en los muestreos realizados en el año 

2009 no hubo diferencias significativas con el CP. En los muestreos de 2010 la 

frecuencia de MN fue menor, en particular en las muestras de verano, donde 

no hubo diferencias con el CN. En otoño, la cantidad de MN fue mayor que CN 

pero menor que los CP para S3. 

Al igual que para las larvas expuestas a las muestras del río Luján y también en 

los CP, hubo individuos en donde se registraron dos MN en un mismo eritrocito. 

La forma de los MN fue similar en todos los casos (Figura 24). 

 

Biomarcadores: Análisis de Componentes Principales (PCA) del río 

Reconquista 

 

Para realizar los PCA los datos fueron estandarizados y normalizados en el 

caso que no lo fueran y cuando fue necesario se aplicó la rotación varimax para 

separar mejor las variables que más pesaran sobre cada factor.  
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a)  Biomarcadores: PCA con los datos de cada bioensayo del río 
Reconquista 

a.1)  invierno 2009 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 45. PCA de los biomarcadores; muestreo del río Reconquista en 

invierno 2009; A: extracción de componentes principales; B: representación de 

cada individuo. 
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El primer Factor (eigenvalue: 4.43) de la Figura 45-A muestra una correlación 

positiva con las enzimas GST de hígado y branquia (0.93 y 0.86) y CAT de 

hígado (0.88), mientras que el Factor 2 (eigenvalue: 2.73) tiene una correlación 

positiva con las proteínas tisulares de hígado (0.85) y de branquias la CAT 

(0.85) y GSH (0.72). Este Factor tiene una correlación negativa con la 

frecuencia de MN (-0.80). 

Los primeros 5 Factores explican el 81 % de la varianza y los primeros dos 

explican el 51.21 %. 

De las Figuras anteriores (39 a 44) observamos que la diferencia en la 

frecuencia de MN fue significativa respecto del control para S3 y S4. De las 

actividades enzimáticas analizadas en branquias la CAT y GST fueron las 

estadísticamente significativas. El Factor 1 muestras las variables que 

aumentaron respecto del control (aunque no siempre estadísticamente 

significativo): la GST H, CAT H y GST B. El Factor 2 las variables que 

disminuyeron respecto del control. 

La Figura 45-B muestra cómo se comporta cada individuo y vemos como 

quedan separados los controles de los individuos expuestos a las muestras de 

agua por el Factor 2. Ese Factor muestra las diferencias con el control: la CAT 

B, GSH B y proteínas H disminuyeron respecto del control, mientras que la 

frecuencia de MN fue alta. 
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a.2)  primavera 2009 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 46. PCA de los biomarcadores; muestreo del río Reconquista en 

primavera 2009; A: extracción de componentes principales; B: representación 

de cada individuo. 
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El primer Factor (eigenvalue: 4.04) de la Figura 46-A muestra una correlación 

negativa con AChE (-0.71), las proteínas de branquias e hígado (-0.71 y -0.81), 

las actividades enzimáticas CAT y GST de hígado (-0.83 y -0.66) y también con 

la frecuencia de MN (-0.70). La CAT, GST y AChE que quedaron agrupadas en 

un círculo fueron las enzimas que resultaron inhibidas respecto de los 

controles, aunque no estadísticamente significativo, como observamos en las 

Figuras anteriores (39 a 44). El Factor 2 (3.06) muestra una correlación positiva 

con el contenido de GSH de ambos tejidos, hígado y branquias (0.67 y 0.85), la 

CAT de branquias tuvo una carga cercana a 0.7 (-0.65) y se acerca a otras 

enzimas que cargan al Factor 1 que resultaron inhibidas. 

Los MN fueron los que aumentaron significativamente respecto de los 

controles, al igual que la GSH de hígado y branquias. 

Ambos Factores explican el 54.68 % de la varianza. 

 

La Figura 46-B muestra como quedan separados los individuos controles de los 

individuos expuestos a las muestras ambientales (S3 y S4) por el Factor 2 que 

es el contenido de GSH.  
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a.3)  verano 2010 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 47. PCA de los biomarcadores; muestreo del río Reconquista en verano 

2010; A: extracción de componentes principales; B: representación de cada 

individuo. 
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El primer Factor (eigenvalue: 7.51) de la Figura 47-A muestra una correlación 

positiva en branquias para CAT y GST (0.79 y 0.81) y para hígado GST y 

TBARS (0.74 y 0.79). El Factor 2 (eigenvalue: 2.23) tiene una correlación 

positiva con las proteínas y la actividad AChE de cerebro (0.93 y 0.86) y para 

hígado el contenido de GSH (0.84). 

Ambos Factores explican el 65% de la varianza total. 

Como observamos en las Figuras anteriores (39 a 44) la GST H, TBARS, GST 

B y CAT B aumentaron respecto del control, al igual que las variables del 

Factor 2 GSH H, AChE y proteínas de cerebro (para S3). Todas las variables 

correlacionaron positivamente con los Factores 1 y 2 y todas aumentaron o 

quedaron levemente por encima del control para ambos sitios.  

De la Figura 47-B vemos como los individuos controles quedan sobre el eje del 

Factor 2, por arriba las larvas expuestas al agua del río Reconquista (S4) y por 

abajo las larvas expuestas al agua del Embalse Roggero (S3).  
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a.4)  otoño 2010 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 48. PCA de los biomarcadores; muestreo del río Reconquista en otoño 

2010; A: extracción de componentes principales; B: representación de cada 

individuo. 
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El primer Factor (eigenvalue: 5.11) de la Figura 48-A muestra como cargan 

positivamente las variables: las proteínas tisulares de cerebro e hígado (0.89 y 

0.72) y la actividad enzimática CAT en hígado (0.91). Al Factor 2 (eigenvalue: 

2.01) lo cargan positivamente la AChE (0.93) y el contenido de GSH de hígado 

(0.86). 

Los primeros 5 Factores explican el 85.55% de la varianza total acumulada y 

ambos Factores explican el 54.88%. 

Como observamos en las Figuras anteriores (39 a 44) la AChE y la GSH H 

disminuyeron respecto del control en los individuos S4 (Factor 2) mientras que 

las proteínas y CAT H aumentaron en los individuos S4 (Factor 1). Es 

interesante destacar como las actividades enzimáticas que resultaron 

importantes en el PCA estuvieron acompañadas por el contenido de proteínas 

tisulares. 

De la Figura 48-B vemos como los individuos controles quedan sobre el eje 0 

del Factor 2, por arriba las larvas expuestas al agua del cauce del río 

Reconquista (S4) y por abajo las larvas expuestas al agua del Embalse 

Roggero (S3); similar a la Figura anterior del muestreo de verano 2010 (47-B). 
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b) Biomarcadores: PCA del conjunto de datos de todos los muestreos 

del río Reconquista 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 49. PCA del conjunto de datos de biomarcadores obtenidos durante el 

monitoreo del río Reconquista. En rojo el muestreo de verano (V), en amarillo 

otoño (O), en azul invierno (I) y en verde primavera (P). 
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Se graficaron los primeros dos factores que explican el 51.21% de la varianza 

total. El primer Factor (eigenvalue: 3.66) (Figura 49-A) muestra una correlación  

positiva con las actividades de las GST de hígado y branquias (0.79 y 0.82). 

Mientras que el Factor 2 (eigenvalue: 2.99) está correlacionado negativamente 

con las actividades el contenido de GSH de hígado (-0.94). Cómo vimos en los 

gráficos anteriores las GSH fue la que más aumentó en hígado y branquias 

para el muestreo de primavera. La GST también varió aumentando en verano e 

invierno y disminuyendo en primavera para ambos tejidos, aunque 

estadísticamente significativo para branquias. 

Resulta interesante destacar otras variables que están cerca del límite 0.7 y 

mostraron ser importante en los PCAs anteriores. 

Al Factor 1 negativamente lo cargaron las proteínas de H y B (-0.69 y -0.65) y 

la frecuencia de MN (-0.64), mientras que al Factor 2 la AChE (-0.68) y sus 

proteínas (0.67) y la GSH B (-0.64). 

 

El gráfico B, separa principalmente los muestreos de invierno, verano y otoño y  

los sitios S3 y S4 de primavera que quedan separados de su control. 
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c) Biomarcadores y perfiles fisicoquímicos: PCA del conjunto de 

datos de todos los muestreos del río Reconquista 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 50. PCA del conjunto de datos: biomarcadores y fisicoquímicos 

obtenidos durante el monitoreo del río Reconquista. En rojo el muestreo de 

verano (V), en amarillo otoño (O), en azul invierno (I) y en verde primavera (P). 
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Se graficaron los primeros dos Factores que explican el 48.66 % de la varianza. 

El Factor 1 (eigenvalue: 7.27) (Figura 50-A) muestra una correlación positiva 

con las variables fisicoquímicas NO2
- (0.75), NO3

- (0.82) y pH (0.77) y 

negativamente con DBO5 (-0.91), PRS (-0.90) y cloruros (-0.68) y el único 

biomarcador que carga negativamente es la frecuencia de MN (-0.86), el OD un 

parámetro muy importante obtuvo una carga de (0.60). Como se observa en la 

Tabla 7, para los muestreos de invierno, primavera y verano los valores fueron 

bajos especialmente para S4. A diferencia de lo que ocurrió en el río Luján 

donde los valores de OD fueron siempre bajos en ambas muestras del río. La 

concentración de cloruros es importante tenerla en cuenta ya que siempre fue 

menor en el agua potable (control), mayor en la muestra de Embalse (S3) y 

mayor todavía en la muestra del río Reconquista (S4). 

Al igual que ocurrió con el PCA realizado con los datos obtenidos de los 

muestreos y bioensayos con el río Luján, el Factor 1 (salvo los MN) separa las 

variables fisicoquímicas que más pesan. Para este caso, observamos de la 

Tabla 7 que las variables que cargan positivamente el Factor 1 en los controles 

fueron valores altos (OD, NO2
-, NO3

- y pH). En cuanto a las otras variables 

PRS, DBO y MN la relación es la inversa, en los controles sus valores fueron 

bajos, comparados con los obtenidos para las muestras del río. 

El Factor 2 (eigenvalue: 4.39) muestra una correlación negativa con GSH de 

hígado (-0.72) y positiva con las proteínas de branquias (0.76).  

Con respecto a los biomarcadores el contenido de GSH H también al igual que 

las proteínas de branquias son biomarcadores que a lo largo de estas 

investigaciones estadísticas, al igual que la frecuencia de MN fueron en 

reiteradas oportunidades mencionados como variables importantes. 

Es interesante destacar como los MN en ambos ríos fueron siempre factores 

que correlacionaron con el primer Factor junto con los parámetros 

fisicoquímicos.  

 

En la Figura 50-B se observa cómo se diferencian los controles de cada 

muestreo estacional que quedan agrupados juntos (círculo negro) a la derecha. 

Se podría agrupar con el círculo azul los que tuvieron alta frecuencia de MN, es 
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decir los muestreos de invierno, primavera y otoño. Con el círculo rojo quedan 

agrupados lo que tuvieron altas niveles de contenido de GSH H y ahí vemos 

que los muestreos de primavera (S3) y verano tuvieron comportamientos 

similares para ese biomarcador. 

 

 

d) Perfiles fisicoquímicos: PCA del conjunto de datos de todos los 

muestreos del río Reconquista 
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Figura 51. PCA del conjunto de datos fisicoquímicos obtenidos durante el 

monitoreo del río Reconquista. En rojo el muestreo de verano (V), en amarillo 

otoño (O), en azul invierno (I) y en verde primavera (P). 

 

Con la mayoría de los parámetros fisicoquímicos se realizó un PCA y como se 

observa de la Figura 51, a diferencia de lo que ocurrió con el río Luján. En este 

caso si hay una clara separación entre sitios, el Embalse Rogero (S3) queda 
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separado de Merlo (S4). Salvo por el muestreo de verano 2010, donde las 

fuertes lluvias que ocurrieron antes diluyeron estas diferencias y por eso S4V 

aparece agrupado a las demás muestras de Embalse. Esto también se 

evidenció con los ICAs los cuales indicaron que el sitio S4 presentaba un grado 

de deterioro mayor. 
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Biomarcadores morfológicos: 

Microscopía Electrónica de Barrido de branquias 

 

Las fotos obtenidas de las larvas mantenidas en agua potable durante 96 hs 

como controles de los ensayos realizados con las muestras de agua del rio 

Reconquista fueron comparables al material obtenido de las larvas controles (6 

días) de los ensayos con agua del río Luján (página 95, Figura 32) y también 

fueron comparables a los controles de los ensayos realizados con Cobre (96 

hs) (Anexo I, página 172, Figura 58). Es por eso que para no redundar en 

información en esta sección solo se mostraran las imágenes de los animales 

expuestos. 

 

Las Figuras 52 a 55 muestran imágenes de las branquias de larvas expuestas 

a las muestras ambientales tomadas en el Embalse Roggero (S3) y 18 Km 

abajo, en el río Reconquista, en la localidad de Merlo (S4). En todos los casos 

se presentan los mismos aumentos, a 450x que son comparables también con 

los presentados en las Figuras 33 a 37 del río Luján. Puede apreciarse que  

también se registraron severos daños estructurales: desestructuración, claros 

signos de desbalance osmótico, colapso de los filamentos branquiales con las 

formaciones arborescentes de los gills tuft plegadas y encogidas. En la mayoría 

los casos se apreciaron secreción de abundante cantidad de mucus.  

En los muestreos realizados en el 2010, de verano y otoño (Figura 54 y 55) se 

observó, en animales que fueron expuestos a ambas muestras del río, que 

estaban colonizadas por bacilos. A 4000x y 7000x de aumento puede 

observarse esto con mayor claridad. 

A diferencia de lo observado en el río Luján para el muestreo de otoño 2008, en 

este caso solamente se evidenciaron bacilos. Esto concuerda con los análisis 

bacteriológicos realizados que evidenciaron la presencia de abúndate cantidad 

de coliformes, estreptocos para ambos sitios y Salmonella para el caso de la 

localidad de Merlo.  
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Figura 52. Imagen de microscopio electrónico de barrido de branquias de 

Lithobates catesbeianus expuestos a muestras de agua del río Reconquista 

(S3: Embalse Roggero; S4: río Reconquista, localidad de Merlo), Invierno 2009.  

Aumento 450x, barra 50 µm.  
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Figura 53. Imagen de microscopio electrónico de barrido de branquias de 

Lithobates catesbeianus expuestos a muestras de agua del río Reconquista 

(S3: Embalse Roggero; S4: río Reconquista, localidad de Merlo), Primavera 

2009.  Aumento 450x, barra 50 µm. * mucus 
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Figura 54. Imagen de microscopio electrónico de barrido de branquias de 

Lithobates catesbeianus expuestos a muestras de agua del río Reconquista 

(S3: Embalse Roggero; S4: río Reconquista, localidad de Merlo), Verano 2010.  

Aumento 450x, barra 50 µm. Lupa: aumento 7000x, barra 2 µm, la flecha 

amarilla indica un bacilo.   
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Figura 55. Imagen de microscopio electrónico de barrido de branquias de 

Lithobates catesbeianus expuestos a muestras de agua del río Reconquista 

(S3: Embalse Roggero; S4: río Reconquista, localidad de Merlo), Otoño 2010.  

Aumento 450x, barra 50 µm. Lupa: aumento 4000x, barra 5 µm, la flecha 

amarilla indica un bacilo. 
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En este trabajo se presentan los resultados experimentales obtenidos en un 

monitoreo anual luego de evaluar una batería de biomarcadores fisiológicos, 

morfológicos y genéticos de larvas premetamórficas de Lithobates 

catesbeianus expuestas a muestras de dos de los ríos más imporantes de 

AMBA. Además, el monitoreo se complementó con mediciones de parámetros 

fisicoquímicos e Índices de calidad del agua superficial. En este capítulo se 

discutirán los resultados obtenidos de manera integrada. 

 

Elección de la especie utilizada: 

Los organismos acuáticos están expuestos a sustancias poluentes que pueden 

causar entre otros daños estrés oxidativo a través de aumentos en radicales 

libres en las células. La incorporación de estos poluentes puede ocurrir desde el 

agua, sedimentos, materia orgánica suspendida conteniendo tóxicos, alimento, 

etc.; la exposición dependerá de los hábitos de cada especie.  

Los organismos acuáticos son elegidos como organismos test para evaluar estos 

procesos a causa de su capacidad filtradora, fácil captura y sensibilidad al daño 

oxidativo por exposición crónica o subletal. Además constituyen un buen modelo 

de investigación y son más sensibles a exposiciones, lo cual provee datos 

experimentales para evaluar efectos subletales de estrés oxidativo, 

mutagenicidad y otros efectos adversos de los poluentes ambientales (Valanadis 

y col., 2006). Por ello, son organismos útiles para ser usados como 

bioindicadores del estado de salud de un cuerpo de agua (Gauthier, 1996). En 

particular, los anfibios han sido utililizados en bioensayos de toxicidad acuática, 

especialmente en sus estadios iniciales (embriones y larvas) (ver por ejemplo, 

Devilliers y Exbrayat, 1992; Schuytema y Nebeker, 1996). Varios científicos 

argentinos utilizaron anfibios autóctonos como organismos test para investigar 

la calidad toxicológica de diferentes medios y ambientes (Ferrari y col., 1998; 

Herkovits y Pérez-Coll, 1999 a, b; Venturino y Pechén de D´Angelo, 2005). 

La elección de larvas de Lithobates catesbeianus como organismo centinela para 

los bioensayos se basó en los siguientes criterios básicos: a) es una especie 

exótica pero que ha sido encontrada asilvestrada en varias provincias de nuestro 
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país; b) se adapta a las condiciones de cautiverio propias de los bioensayos de 

laboratorio; c) provee cantidad de material suficiente para realizar varias 

determinaciones enzimáticas. 

 

Bioensayos de monitoreo: 

Los bioensayos de toxicidad agudos (de letalidad) proveen información útil para 

el estudio de aspectos relevantes para la Toxicología de los contaminantes 

sobre la biota acuática. No obstante, se considera que es necesario abordar los 

problemas ligados a la contaminación del agua mediante la determinación de 

parámetros de subletalidad, condición ésta que en la realidad ocurre con mayor 

frecuencia. Este trabajo está motivado en informar los diferentes tipos de 

respuesta subletales en larvas premetamórficas de Lithobates catesbeianus 

expuestas a muestras ambientales de dos de los ríos más importantes de la 

Provincia de Buenos Aires, caracterizados por ser receptores de mezclas 

complejas de tóxicos de diverso y múltiple origen. Complementariamente, se 

presentan los resultados referidos a los efectos de la exposición de la misma 

especie test al Cobre como tóxico de referencia.  

Hay consenso de que la evaluación química de mezclas complejas como las 

muestras de agua de un río urbano puede resultar insuficiente para su 

caracterización. De allí que la integración de esa información con la biológica 

brindada por los bioensayos de toxicidad resulta ser más completa y realista 

para una adecuada caracterización de la toxicidad. Además, también hay 

acuerdo de que los muestreos puntuales son insuficientes para alcanzar estos 

objetivos por lo que se requieren programas de monitoreo prolongados.  

El monitoreo de ecosistemas acuáticos receptores de efluentes de mezclas 

complejas y variables requieren una información más integrada y extensiva, 

considerando la influencia de numerosos factores, como los ciclos temporales 

de lluvias y las modificaciones en las temperatura, los cuales pueden tener 

influencia en la calidad del agua y hacer difícil una correcta interpretación de la 

calidad ecotoxicológica del río (Brooks y col., 2006). 
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Toxicidad de las muestras ambientales de los ríos para las larvas 

a) Contaminación del AMBA 

Los ríos y arroyos en la llanura pampeana se caracterizan por un bajo caudal 

debido a la escasa pendiente del terreno circundante, altos niveles de sólidos 

en suspensión y sedimentos limosos. Muchos de ellos contienen una amplia 

cobertura de macrófitas tanto sumergidas como flotantes, por lo que estos 

ecosistemas tienen alta biodiversidad. La gradual transformación de estos 

nichos ecológicos debido a los crecientes procesos de urbanización, 

actividades agronómicas e industriales, sumado al cambio climático, tiene 

como consecuencia la destrucción y pérdida de esa biodiversidad (Rodrigues 

Capítulo y col., 2010). La situación en la mayoría de los grandes ríos de la 

Argentina es muy seria, debido a la alta cantidad y diversidad de contaminantes 

químicos, principalmente como consecuencia de las actividades industriales, de 

un inadecuado marco regulatorio, y también por el déficit en materia de 

infraestructura sanitaria (Alsina y Herrero, 2001; Ceretti y col., 2001).  

Los ríos del AMBA  además son la principal fuente de abastecimiento de agua 

potable para la región (Borthagaray y col., 2001).  

a.1) río Luján 

El río Luján tiene una alta concentración urbano-industrial y exhibe un alto 

grado de estrés ambiental de origen antrópico. Sus márgenes han sido 

utilizadas por diferentes propósitos y el agua fue afectada por distintos 

disturbios (descargas industriales de curtiembres; fábricas de celulosa y papel, 

etc.), la escorrentía urbana y agrícola, volcado de aguas residuales municipales 

tratadas y no tratadas, etc. Todo ello genera un ambiente estresado en el cual 

hay partes que han estado y siguen crónicamente contaminadas siendo 

caracterizadas actualmente por una disminución en la calidad del agua 

(Luchetti y Giorgi, 2009).  

Es importante mencionar que el río Luján exhibe variaciones temporales y 

espaciales en su calidad toxicológica atribuibles a factores naturales (lluvias) y 

antrópicos (Giorgi, 2001); estudios previos han advertido acerca de los 
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impactos de esas variaciones. La calidad del agua del río Luján fue investigada 

por varios científicos (Alberdi y col., 1992; Sáenz y col., 1992; Feijóo y col., 

1999; Herkovits y col., 2003; Di Marzio y col., 2005; Pizarro y Alemanni, 2005; 

Carballo, 2010). Estos autores describieron características físicas, químicas y 

microbiológicas del río, su variación temporal y los efectos de los efluentes 

industriales vertidos en su curso principal, habiendo seguido su evolución a 

través de Índices y estimaciones de la capacidad de auto depuración (Giorgi y 

col., 1999; Giorgi, 2001).  

La mayoría de los estudios referidos a la contaminación del río Luján han 

hecho foco en mediciones de parámetros químicos del agua o en la biota, pero 

son pocos los trabajos de monitoreo de la calidad toxicológica del agua 

superficial integrando la información provista por análisis químicos con 

parámetros biológicos de una batería de biomarcadores medidos en un 

organismo centinela. Los aportes realizados por el Programa de Ecofisiología 

Aplicada (PRODEA) de la Universidad Nacional de Luján, fueron estudios 

comportamentales y morfológicos en peces expuestos a muestras ambientales 

del río Luján (Eissa, 2009).  

a.2) Parámetros fisicoquímicos del río Luján 

En este trabajo se realizó una aproximación en múltiples niveles (químico, 

bioquímico, fisiológico). La muestra tomada en el sitio S1 fue representativa de 

la calidad del agua del río hasta ese lugar y es el control de la muestra tomada 

en S2; la cual permite evaluar los cambios ocurridos, inmediatamente después 

de una descarga industrial. Los resultados obtenidos en los biomarcadores 

fueron evaluados comparandolos con un control en agua potable. El sitio S1 

evidenció un significativo estrés originado aguas arriba de la descarga. El perfil 

fisicoquímico del agua en ese sitio mostró un importante deterioro de su 

calidad. Los niveles de OD pueden considerarse como de una permanente 

hipoxia, lo cual es ecológicamente serio si se toma en cuenta que el nivel 

crítico de oxígeno para el desarrollo de la vida acuática es cercano a 4 mg.L-1. 

Además en condiciones de hipoxia los compuestos nitrogenados y de metales 

pesados acentúan su toxicidad para la fauna acuática. Los valores de DBO5 y 
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La muestra tomada en el sitio S3 es representativa de la calidad del agua del 

Embalse Roggero, el cual se forma por los aportes de los arroyos La Horqueta, 

Durazno y Choza, siendo este último el que más contaminantes aporta. Esta 

muestra sirvió de control a la muestra tomada en el curso medio del río 

Reconquista (S4) la cual permitió evaluar los cambios ocurridos 

aproximadamente 18 Km aguas abajo.  

Dichos Arroyos que originan el Embalse tienen características físico-químicas 

homogéneas. Esto podría explicarse por el arrastre de solutos de los suelos 

vecinos, porque la escorrentía difusa se moviliza durante las lluvias y también 

por las actividades ganaderas cercanas o en las márgenes de los ríos (Vilches 

y col., 2011). Sin embargo el Arroyo La Choza evidencia una importante carga 

de contaminación orgánica producto de las descargas de la planta de 

tratamiento de efluentes cloacales de General Rodríguez. La  situación se 

agrava por vertidos puntuales como los generados por un pequeño parque 

industrial ubicado en cercanías de la intersección del mencionado arroyo con la 

Ruta Provincial 24, a unos 4 km aguas arriba del Embalse. En este sitio se 

emplazan, entre otras, una industria agroquímica y un establecimiento de faena 

de aves de corral que generan efluentes que son arrojados a este curso de 

agua. Basílico (2008) estudió la calidad de las aguas en esta zona de ese 

arroyo encontrando  bajos niveles de oxígeno disuelto y elevados niveles de 

DBO y sólidos en suspensión, evidenciando contaminación orgánica 

compatible con el tipo de efluentes volcados.  

b.2) Parámetros fisicoquímicos del río Reconquista 

Se tomaron muestras en el Embalse (S3) el cual estaría actuando como laguna 

depuradora de las descargas orgánicas de la cuenca superior  (Sadañiowsky, 

2003). Los valores de OD encontrados estuvieron entre 5-7 mg O2.L-1 y la 

DBO5 indicó aguas contaminadas (> 8 mg O2.L-1). Los valores encontrados 

para DBO5 y DQO indican la existencia de niveles significativamente altos de 

materia orgánica no biodegradable, con un déficit crónico en el oxígeno 

disponible para la biota.  
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En cuanto al cauce medio del río Reconquista, en la localidad de Merlo (S4), se 

apreció una notable disminución en la calidad de las aguas que se evidencia en 

la baja concentración de OD y los altos niveles de DBO5; la relación DQO/DBO5 

fue de 3.7 (Tabla 7) indicando que la materia orgánica del agua es 

moderadamente degradable. 

La concentración de cloruros, fosfatos, alcalinidad, conductividad y compuestos 

de nitrógeno inorgánico fueron muy altas para S4, se duplican en casi todos los 

muestreos respecto de los valores encontrados en el Embalse; el amonio con 

frecuencia fue 5-7 veces superior.  

Los metales pesados que son tóxicos para la fauna acuática, fueron superiores 

a los Niveles Guía Permitidos por la Subsecretaría de Recursos Hídricos de la 

Nación. La toxicidad de los metales pesados está relacionada con la dureza y 

en el Embalse (S3) la dureza fue menor que la del cauce medio del río (S4) 

estableciendo una mayor toxicicidad de algunos metales a pesar de sus 

concentraciones sean comparables. 

Previo al muestreo de verano 2010 ocurrieron fuertes lluvias; debido a esos 

sucesos la concentración de los compuestos nitrogenados y el fósforo reactivo 

soluble tuvieron valores similares en S3 y S4. Estos episodios se acompañan 

por una elevación del caudal (en esta oportunidad la cota del Embalse estaba 2 

metros por encima de su nivel normal). El efecto de dilución se evidenció en la 

magnitud de muchos parámetros; cabe mencionar que otros no se modificaron 

significativamente con respecto a muestreos anteriores, lo cual sugiere que la 

tasa de los vuelcos contaminantes se mantuvo estable en el tiempo.  

También es importante destacar que las temperaturas del agua registradas en 

primavera y verano oscilaron en valores aproximadamente del doble de las 

registradas en invierno y otoño; este parámetro debe ser considerado porque 

es determinante de las propiedades de numerosos componentes del medio que 

podrían intervenir en la calidad toxicológica de las muestras reveladas en los 

bioensayos. Al respecto es interesante lo señalado por Luschak (2011) quien 

evaluó que la temperatura estimula los procesos metabólicos, aumenta el 

consumo de oxígeno y por lo tanto podría incrementar en los organismos 
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centinela el estrés oxidativo como productos secundarios del metabolismo 

intensificado por el aumento de la temperatura.  

El análisis bacteriológico de las muestras de agua realizado en dos muestreos 

de 2010 permitió tener una idea de los diferentes orígenes de la contaminación 

de los dos sitios muestreados. Al Embalse llega contaminación orgánica 

(establecimiento de faena de aves de corral, actividad agrícolo-ganadera) y en 

Merlo la contaminación también es orgánica pero generada en los 

asentamientos humanos que se encuentra sobre las márgenes del sitio de 

muestreo. Esto se pone en evidencia por la alta concentración de coliformes, 

coliformes termotolerantes, Estreptococos fecales y la investigación positiva 

que resultó para Salmonella (Tabla 10). 

Por último, cabe señalar que los valores obtenidos en los dos Índices de 

Calidad confirmaron el estado de alta polución del agua en el sitio S4 (3-5; 

Tabla 7); para S3 el valor de los Índices fueron cercanos a 7 indicando una 

mejor calidad de esas aguas, reforzando lo planteado por  Sadañiowsky (2003) 

quien planteó que el Embalse cumpliría una función de depuración siendo 

esperable una mejora en la calidad del agua.  

 

Biomarcadores morfométricos 

Los parámetros morfológicos de las larvas no resultaron biomarcadores 

sensibles de toxicidad de las muestras en el marco del protocolo utilizado. El 

FC es un índice morfométrico no letal, originalmente aplicado a peces. Asume 

que dentro de una especie, los animales de una longitud dada más pesados 

están en mejores condiciones, proveyendo un indicador del estado nutricional y 

de salud del animal, en término de reserva de energía y de capacidad del 

individuo a tolerar, en este caso, los efectos de estresores ambientales (Mayer 

y col., 1992). Cabe recordar que todos los animales usados en los distintos 

bioensayos realizados fueron de tamaño uniforme.  

El IHS es un indicador de la carga química, asociada a diferentes formas de 

polución que lo afectan. En la mayoría de los casos, este Índice no mostró 
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cambios, permaneciendo próximo al de los controles o con valores inferiores a 

éstos. Los resultados encontrados muestran que el IHS tampoco resultó ser un 

indicador muy sensible; alternativamente puede postularse que la 

concentración y cantidad de los tóxicos presentes en las muestras pudieron ser 

procesados sin afectar el metabolismo del hígado que es considerado como el 

principal órgano detoxificador. Además en los casos donde el IHS mostró 

diferencias con el control (muestras del río Reconquista); en consonancia con 

este resultado el PCA no mostró que haya sido un biomarcador que 

contribuyera a discriminar los sitios. 

El hecho que no se hayan encontrado cambios significativos en el FC y en el 

IHS puede ser atribuido a la breve duración de los tiempos de exposición. 

 

Biomarcadores enzimáticos y no enzimáticos 

Cerebro 

El cerebro juega un importante rol en las especies acuáticas, especialmente 

cuando en los medios se hallan presentes compuestos con acción neurotóxica 

(Moreira y Guilhermino, 2005). La actividad de la AChE cerebral es 

extremadamente importante en muchos procesos fisiológicos, evasión de 

predadores, localización de la presa y orientación hacia la comida. La 

activación o inhibición de la AChE puede influir en procesos colinérgicos de 

neurotransmisión y promover efectos no deseados (Moraes y col., 2007). 

Varios compuestos en las muestras son reconocidos como neurotóxicos, pero 

la actividad de la AChE cerebral no mostró inhibición en la mayoría de las 

muestras del río Luján. Por el contrario, como la presencia de carbamatos e 

insecticidas organofosforados en las muestras fue descartada, es posible que 

otros tóxicos (herbicidas, algunos metales pesados, altas concentraciones de 

NH4 y reducido OD) o condiciones ambientales sean los responsables de los 

incrementos observados (Jebali y col., 2006; Liu y col., 2009). Rodriguez Kaizer 

y col. (2009) mostró que la actividad de esta enzima en el cerebro de Rhamdia 

quelen incrementó un 39% cuando fue expuesta 24 h a bajos niveles de 
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oxígeno y altas concentraciones de NH4, una condición comparable con la de 

este río. Kist y col. (2011) observaron incrementos del 27% en la actividad 

derebral de AChE en Danio renio expuestos a microcistinas.  

En cambio, en el río Reconquista la actividad de la AChE del cerebro de larvas 

expuestas a S4 resultó inhibida, respecto de los controles, aunque no siempre 

estas diferencias fueron estadísticamente significativas. Si bien no se detectó la 

presencia de insecticidas organoclorados y fosforados en determinaciones 

efectuadas en un número reducido de muestras, pudieron estar presentes otros 

compuestos como hidrocarburos aromáticos policíclicos o alquilfenoles que 

hayan provocado esta inhibición de la actividad o incluso algún otro insecticida 

o herbicida cuya presencia no se haya investigado y que se reconocen como 

inhibidores de dicha enzima (Moraes y col., 2007). 

dos Santos Miron y col. (2005) evaluaron la actividad de la AChE en peces 

expuestos a tres herbicidas utilizados en los cultivos de arroz y registraron 

incrementos e inhibiciones en la actividad de dicha enzima. 

Branquias  

El contenido de GSH es indicadora de procesos de biotransformación de 

tóxicos. La incubación de las larvas en muestras del río Luján provocó 

respuestas variables, con una tendencia a la inhibición. En las del río 

Reconquista, este parámetro fue estable respecto del control (salvo en 

primavera donde ocurrió un fuerte aumento).  

Con respecto a la actividad de CAT, en muestras del río Luján estuvo 

aumentada en dos oportunidades, mientras que en las del Reconquista en tres 

muestreos disminuyó respecto de los controles.  

La GST de las muestras del río Luján permaneció estable respecto del control. 

Esto podría ser explicado por el hecho que la concentración de los pesticidas, 

los cuales son considerados sustratos de la enzima fue insignificante. 

Para el río Reconquista la actividad de la GST estuvo aumentada o levemente 

disminuida en orden inverso a lo que ocurrió con el GSH. Por ejemplo en 
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primavera de 2009, la GSH aumento más de un 400% mientras que la GST se 

redujo en un 50%.  

Hígado 

El contenido de GSH y la peroxidación lipídica también son indicadores de 

procesos de biotransformación de tóxicos en hígado.  

En cuanto al GSH, en ambos casos se observaron en algunas oportunidades 

un gran aumento, como también se observó en las branquias. Con respecto al 

efecto sobre la peroxidación lipídica en las muestras del río Luján se 

encontraron grandes aumentos, mientras que en el Reconquista ese daño fue 

discreto.  

La CAT y SOD son biomarcadores indicadores de la capacidad antioxidante 

celular. Los resultados obtenidos en muestras de ambos ríos destacaron que la 

CAT tuvo un comportamiento también discreto en este órgano. 

La actividad de la SOD mostró valores mayores en el hígado de las larvas 

expuestas a las muestras de Merlo (S4) del río Reconquista pero no hubo un 

comportamiento asociado como se esperaría entre SOD y CAT, siendo que la 

CAT tiene como sustrato el producto de la SOD.  

La actividad de la GST en la mayoría de las muestras registró una discreta 

activación para ambos ríos en algún muestreo. Esto, al igual que para las 

branquias, podría ser explicado por la insignificante concentración de 

pesticidas. 

En su conjunto, los biomarcadores enzimáticos y no enzimáticos mostraron 

relaciones variables respondiendo de manera particular en cada sitio y época 

de muestreo. La respuesta de cada tejido puede ser afectada por numerosos 

factores como los genéticos, complejidad estructural del órgano, condición de 

salud y estado nutricional, además de la compleja composición de las mezclas 

de poluentes que pueden estar actuando de manera sinérgica o antagónica.  

En el caso de estos biomarcadores medidos en diferentes tejidos, es 

interesante mencionar a Limón-Pacheco y Gonsebatt (2009) quienes 
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investigaron sus respuestas frente al estrés oxidativo en varios órganos. Los 

estresores ambientales, al ser de multiples orígenes y de diversa naturaleza, 

inducen estrés oxidativo que muchas veces tienen diferentes respuestas en 

cada órgano. Esto depende de la magnitud del estímulo y estas podrían ser 

adaptativas (por ejemplo, la modulación de los mecanismos de 

biotransformación, la inducción de los sistemas antioxidantes) o podrían 

involucrar la activación de vías de transducción de señales que llevan a la 

muerte celular. La evidencia sugiere que las variaciones en las respuestas de 

los tejidos al estrés oxidativo estarían relacionadas con la capacidad 

metabólica de cada tejido así como también con su contenido antioxidante. La 

respuesta específica de cada tejido es además afectada por factores como la 

edad, género, genética, complejidad estructural del órgano, condición de salud 

y estado nutricional. Muchos de estas variables fueron minimizadas en este 

trabajo (edad, estado nutricional, condición de salud). 

Muchos estudios, en condiciones de laboratorio, han realizado mediciones de 

biomarcadores en distintos órganos y se obtuvieron variadas respuestas. Atli y 

col. (2006) midieron la actividad CAT en hígado, branquias, cerebro, intestino y 

riñón de peces expuestos a cinco metales pesados, observando aumentos y 

disminuciones en los distintos órganos y para los distintos metales. En anguilas 

observaron que la exposición al cromo causó una disminución del contenido de 

GSH en branquias, pero no alteró la actividad CAT ni GST (Luschak, 2011). 

Eriyamremu y col. (2008) observaron en larvas de Xenopus leavis un aumento 

de la actividad SOD, GR y peróxidación lipídica a cortos tiempos de exposición 

a fracciones de derivados del petróleo, pero a mayores tiempos encontraron 

inhibición en esos mismos biomarcadores. Estudios con pesticidas en larvas 

Rhinella arenarum mostraron incrementos en la GST, SOD y contenido de GSH 

pero disminuciones en la actividad CAT (Ferrari y col. 2011). 

Los estudios a campo con mezclas complejas de distintos poluentes que 

pueden estar actuando e interactuando entre si hace más complejo el análisis. 

Como se mencionó en el párrafo anterior los efectos de un poluente único 

puede provocar la activación o inhibición de alguno de estos biomarcadores, 

pero no se sabe la respuesta de la integración de todos ellos. 
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Biomarcadores genéticos 

El test de micronúcleos ha sido ampliamente utilizado como una técnica para la 

determinación de la genotoxicidad de medios contaminados y la detección de la 

presencia de compuestos tóxicos que pueden ser genotóxicos (Al-Sabti y 

Metcafe, 1995; Ohe y col., 2004; Wirz y col., 2005; Cabagna y col., 2006; 

Udroiu, 2006; Ergene y col., 2007; Polard y col., 2010). Los anfibios en las 

primeras etapas de su desarrollo mostraron ser un modelo apropiado como 

organismos bioindicadores para explorar los efectos tóxicos de los mutágenos 

ambientales relevantes, tanto en condiciones de laboratorio como de campo 

(Krauter, 1993; Gauthier, 1996; Campana y col., 2003; Gauthier y col., 2004; 

Lajmanovich y col., 2005; Cabagna 2006). Es importante notar que los glóbulos 

rojos en anfibios son nucleados; por lo tanto pasan por sucesivas divisiones 

celulares en la circulación (Duellman y Trueb, 1994) lo que los convierte en un 

material adecuado para los ensayos de genotoxicidad.  

Tanto en el monitoreo del río Luján como en el del Reconquista la frecuencia 

de micronúcleos encontrados en los eritrocitos de las larvas expuestas a las 

muestras ambientales fueron, en la mayoría de los casos, significativamente 

superiores que la de los animales controles (control  negativo) (Figuras 23 y 

44). Como se observa en la Tabla 3 (datos del río Luján) la concentración de 

varios metales fue elevada en varios muestreos. Asimismo, no podemos 

descartar la posibilidad de la presencia de otro tipo de compuestos que también 

hayan sido genotóxicos o pudieran potenciar el efecto, como puede haber 

ocurrido en el muestreo de invierno en el mismo río, donde se observó un gran 

aumento en la cantidad de células con MN respecto de los controles y de los 

ensayos anteriores a pesar de que las concentraciones de metales no fue 

superior a la de los muestreos anteriores. 

En el Embalse Roggero y en el río Reconquista ocurrió lo mismo en casi todos 

los casos (Tabla 7); hubo muchos metales pesados cuyas concentraciones 

fueron mayores a los Niveles Guía Permitidos. Previo al muestreo de verano 

2010 ocurrieron fuertes lluvias por lo que la concentración de algunos metales 

pesados no estuvo elevada, comparado con los otros muestreos. 
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Con respecto al control positivo utilizado, ciclofosfamida (CP), la frecuencia de 

micronúcleos en las larvas expuestas fue elevada, comparada con los controles 

negativos, después de 4 o 6 días de exposición. La frecuencia de MN halladas 

en los eritrocitos de los animales expuestos a las muestras del río fue similar a 

la CP lo cual indica un daño genotóxico importante comparable al provocado 

por el tóxico de referencia. Además es importante mencionar que para ambos 

ríos no se encontraron diferencias entre sitios (S1-S2 y S3-S4), indicando que a 

pesar de las diferencias en la calidad de aguas que mostraban los ICAs para 

S3 en este sitio como en los otros hubo daño genotóxico.  

De los resultados obtenidos se desprende que para ambos ríos analizados, la 

mezcla de poluentes fue genotóxica para la especie test utilizada y lo mismo 

podría estar ocurriendo con otros integrantes de la biota de esos cursos de 

agua. Además es importante remarcar que es el primer estudio de 

genotoxicidad realizado sobre muestras de agua superficial de ríos de estas 

cuencas. 

Polard y col. (2010) estudiaron un río contaminado de Francia aplicando la 

técnica de MN en peces (Carassius carassius). Ellos encontraron que este test 

es un biomarcador relevante para monitoreos de la genotoxicidad del agua 

cuando se usa, como nosotros, la tinción con naranja de acridina. Este 

colorante es mejor y reemplazaría la tinción con Giemsa que produciría falsos 

positivos con mayor frecuencia. Al igual que en este trabajo, los animales 

fueron expuestos a muestras ambientales durante 4 días. Ergene y col. (2007) 

utilizando peces y Wirz y col. (2005) utilizando larvas de Rana catesbeiana, 

también aplicaron la frecuencia de MN para monitorear distintos ríos, 

destacando la utilidad de la técnica para evaluar la polución acuática y para los 

mismos tiempos de exposición de los nuestros.  

Barbosa y col. (2010) evaluaron la calidad de un lago de Brasil mediante el test 

de MN y el ensayo cometa en eritrocitos de Oreochromis niloticus. Detectaron 

la presencia de metales pesados que correlacionó con un aumento en el índice 

de ruptura del ADN, concluyendo que los metales detectados en conjunto con 
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otra clase de contaminantes son probablemente agentes que inducen 

genotoxicidad en el area estudiada. 

Desde el punto de vista ecotoxicológico, la exposición de la biota acuática a los 

mutágenos puede incrementar, entre otros efectos adversos, la frecuencia de 

mutaciones recesivas, promoviendo así la disminución de las poblaciones de 

animales sensibles. La genotoxicidad detectada al monitorear mezclas 

complejas de los ríos no puede ser atribuida a un contaminante en particular y 

mayores estudios son requeridos para explorar la precisa composición de estas 

mezclas. La frecuencia de MN demostró ser un índice fiable de rotura 

cromosómica y pérdida de cromosomas (Schmid, 1975); la evaluación de la 

frecuencia de MN in vivo permite confirmar que esta técnica es recomendable 

para llevar a cabo como parte de los protocolos de monitoreo de los programas 

de evaluación toxicológica acuáticos. Además de los PCA que se efectuaron se 

desprendió que en todos los casos resultó un parámetro con altos scores, 

siendo uno de los biomarcadores clave (Figuras 25 a 30 y 45 a 50). 

 

Análisis de Componentes Principales (PCA) 

En orden de evaluar cuáles de todos los indicadores analizados podría explicar 

mejor la situación ecotoxicológica de los ríos a partir de los parámetros 

determinados en las muestras analizadas, se llevó a cabo un análisis 

multivariado; en particular un Análisis de Componentes Principales (PCA). 

Diversos autores han aplicado la misma o similares técnicas estadísticas 

(Análisis Discriminante, Análisis de Clusters) para analizar la calidad de 

muestras de aguas superficiales (Por ejemplo: Van der Oost y col., 1997; 

Chèvre y col., 2003b; Mendiguchía y col., 2004; Kazi y col., 2009; Cazenave y 

col., 2009; Falfushynska y col., 2010; Monferrán y col., 2011; Li y col., 2011; 

entre otros). El uso del PCA aplicado a muestras ambientales de agua 

contribuye enormemente a extrapolar resultados, resaltando los parámetros 

que permiten identificar sitios con diferentes calidades de aguas, y 

consecuentemente, diferentes riesgos ecotoxicológicos para la biota. Además 

permite integrar información de variado carácter (química y biológica) para 
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producir resultados complementarios que pueden contribuir al análisis de 

riesgos ambientales, de los resultados de monitoreos o la evaluación de 

protocolos de remediación ambiental (Monferrán y col., 2011). 

En este caso se realizaron PCAs que sirvieron para destacar particularidades 

de cada muestra. También se efectuaron PCAs integrando todos los 

parámetros de los muestreos donde se evidenció como quedaban separados 

los controles de los individuos expuestos a las muestras de agua de los ríos. 

Cuando se realizaron los PCAs teniendo en cuenta además las variables 

fisicoquímicas analizadas en las muestras, siempre resultaron importantes 

varias de ellas, como la BDO, DQO, OD, compuestos nitrogenados 

inorgánicos, fosfatos, cloruros y alcalinidad. Dentro de estas variables siempre 

resaltó la frecuencia de MN, que a diferencia de los enzimáticos, fue la única 

variable medida en sangre que no exhibió relación con las demás.  

Para el caso del río Luján, el PCA integrando los datos fisicoquímicos y los 

biológicos (Figura 30) evidenció una clara separación de los controles, 

quedando agrupados los de verano y primavera juntos y por otro lado los de 

otoño e invierno. Este comportamiento podría explicarse considerando que las 

variables que tuvieron más peso en el PCA en esos muestreos tuvieron 

comportamientos similares; por ejemplo las frecuencias de MN en primavera y 

verano fueron similares, de la misma forma que algunos parámetros 

fisicoquímicos (conductividad, alcalinidad, cloruros, DQO). Las diferencias que 

más se marcaron fueron los altos niveles de OD y NO3 en los controles junto 

con la baja frecuencia de MN. En las muestras de S1 y S2 esos valores fueron 

considerablemente elevados. 

Resultados similares se obtuvieron del PCA llevado a cabo solo con las 

variables fisicoquímicas (Tabla 3) (Figura 31). No hubo una separación entre 

S1 y S2, sino que la separación fue entre estaciones. Esto refuerza lo indicado 

por los ICAs los cuales rondaron en valores 3-5 casi por igual para ambos 

sitios. 
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En el río Reconquista, los PCAs evidenciaron situaciones similares. Para cada 

muestreo se realizó un PCA que subrayó la variable más destacada; dentro de 

las enzimáticas y no enzimáticas fueron las proteínas, la GST y contenido de 

GSH. Estos biomarcadores también fueron importantes cuando se realizó el 

PCA incluyendo los datos de todos los muestreos y en conjunto con los 

parámetros fisicoquímicos. Nuevamente la frecuencia de MN fue un 

biomarcador destacado en los análisis. 

El PCA con las variables fisicoquímicas evidenció una separación entre sitios 

(Figura 51), remarcando la respuesta de los ICAs que indicaron un 

desmejoramiento en Merlo (S4); solamente la muestra de verano de ese sitio 

fue parecida a las del Embalse. En este caso recodamos que se trató de un 

muestreo atípico por las fuerte lluvias caídas antes de la toma de las muestras. 

En la mayoría de los monitoreos realizados los análisis multivariados se 

realizan con las variables fisicoquímicas (Mendiguchía y col., 2004; Kazi y col., 

2009; López-López y col., 2011) o con las variables biomarcadoras (van der 

Oost y col., 1997; Chèvre y col., 2003b; Falfushynska y col., 2010). En este 

trabajo se efectuaron ambos tipos de análisis por separado y uno integrador 

para ambos ríos. Del río Luján, se observó que los biomarcadores clave fueron 

principalmente los hepáticos y la frecuencia de MN y del PCA integrador la gran 

mayoría de parámetros ficoquímicos, junto con algunos biomarcadores 

hepáticos y MN. En cuanto al Reconquista el PCA total de biomarcadores 

resaltó como importantes, la actividad de la GST y el contenido de GSH 

hepáticos y branquiales, las proteínas tisulares, la AChE y la frecuencia de MN. 

Al realizar el PCA incluyendo los parámetros fisicoquímicos, al igual que para el 

río Luján resultaron importante la mayoría de ellos, además del GSH y MN.  

Es interesante mencionar que a pesar de que en el Embalse los ICAs y el PCA 

con las variables fisicoquímicas mostraron una mejor calidad de esas aguas 

comparadas con las de Merlo; al analizar los biomarcadores observamos que 

las larvas estuvieron expuestas a condiciones de estrés y muchos de los 

parámetros biológicos sufrieron alteraciones. Es en estos casos donde resulta 

imprescindible incorporar ambos tipos de análisis si se quiere evaluar la calidad 
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del agua y anticipar el posible efecto que ésta pueda tener sobre los 

organismos habitantes de cada sitio. Cómo vimos, especialmente la frecuencia 

de MN indicó un elevado estrés de este sitio con consecuencia genotóxicas 

para esas larvas expuestas, sin mostrar diferencia con las de Merlo. 

Se puede concluir que el análisis fisicoquímico de los sitios no es suficiente, 

que es necesario integrarlo con el análisis de biomarcadores. Los ICAs y los 

análisis bacteriológicos permitieron discriminar los orígenes de la 

contaminación, pero no pueden predecir cómo serán afectados los organismos 

acuáticos. Es por ello que dan una información parcial sobre la calidad del agua 

y es necesario incorporar en los monitoreos un set de biomarcadores.  

Trujillo-jiménez y col. (2011) llegaron a conclusiones similares al realizar 

análisis multivariados integrando las respuestas de los análisis fisicoquímicos 

con la de varios biomarcadores en Astyanax aeneus en el monitoreo del río 

Champotón (México). Cazenave y col. (2009) monitorearon el río Suquía y no 

observaron diferencias en la calidad del agua de 4 sitios muestreados 

(evaluados con el ICA de Pesce y Wunderlin (2000) que también se aplicó en 

este trabajo) pero sí observaron diferencias en las respuestas de los 

biomarcadores, indicando que los peces que viven ahí lo hacen en condiciones 

de estrés ambiental. Recientes estudios en ese mismo río (Merlo y col., 2011) 

incorporaron análisis interdisciplinarios estudiando el aire, el agua, suelo 

ripario, sedimento y biota confimando que la integración de una amplia 

variedad de datos en los análisis multivariados resulta fundamental para 

describir con rigor qué ocurre en cada sitio. 

 

Biomarcadores Morfológicos: Microscopía Electrónica de Barrido 

Las branquias son útiles en el monitoreo ecotoxicológico de ambientes 

acuáticos por ser órganos localizados en la interfase medio externo-medio 

interno. El epitelio de las branquias es el sitio de intercambio de gases, 

regulación iónica, balance ácido-base y excreción de nitrógeno, los tres últimos 

procesos son controlados por fenómenos de transporte pasivo y activo de 
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varios solutos a través del epitelio de las branquias a nivel celular, las que 

influyen en los sistemas de regulación iónica (Maina, 1998; Evans y col., 2005). 

La descripción de su morfología y fisiología resulta de gran importancia ya que 

aporta nociones valiosas para determinar lesiones y enfermedades causadas 

por diversos agentes contaminantes, ya que las branquias son uno de los 

órganos blanco y su investigación resulta útil en la evaluación del efecto de la 

polución ambiental (Torres y col., 2010). La descripción ultraestructural de las 

branquias de peces y anfibios muestra la complejidad de este tejido (Brunelli y 

col., 2004; Sarmiento y col., 2009; Torres y col., 2010) y sus alteraciones están 

siendo utilizadas como biomarcadores histolópatológicos para evaluaciones de 

la calidad ambiental de un cuerpo de agua o de tóxicos de referencia 

(Lajmanovich y col., 1998; Vigliano y col., 2006; Bernabò y col. 2008; Da Cuña 

y col., 2011). 

En cuanto a la Microscopía Electrónica de Barrido de branquias es una 

herramienta poco utilizada en los monitoreos de toxicología acuática y puede 

ser muy valiosa.  

Las alteraciones morfológicas que se observaron en las branquias sugieren 

que los cambios registrados fueron inespecíficos y sólo podrían ser 

considerados en el marco de un análisis integrado, junto a las respuestas de 

otros biomarcadores simultáneamente evaluados. Esa aparente inespecificidad 

de los cambios ocurridos en las branquias que se han observado al MEB indica 

que los mismos representan, primariamente, respuestas fisiológicas al estrés 

ambiental y que muchos de ellos son de carácter defensivo y/o compensatorio, 

en estrecha correlación con las características del perfil fisicoquímico de las 

muestras. Lo cual refuerza lo propuesto en el párrafo anterior de utilizar esta 

técnica en monitoreos ambientales.  

Lo antedicho encuentra apoyo adicional en otras observaciones previas 

efectuadas luego de la exposición de juveniles de Cyprinus carpio a soluciones 

de tóxicos de referencia en concentraciones subletales (Ossana, 2005; Eissa, 

2009; Ferrari y col., 2009);  y también en las que se describen en esta Tesis, 

luego de incubar larvas premetamórficas de Lithobates catesbeianus (en 
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estadios con branquias internas) en muestras ambientales (de los ríos 

Reconquista y Luján) y en soluciones de Cu (en todos los casos en condiciones 

de laboratorio).  Las imágenes logradas (ver Figuras 33 a 37; 52 a 55 y 59-60) 

no permitieron discriminar nítidamente efectos diferenciales, específicos, 

atribuibles a la exposición a uno u otro medio.  

Complementariamente, la literatura viene a reforzar nuestra conclusión del 

párrafo anterior pero para el caso de las branquias de peces expuestos a 

concentraciones subletales de una amplia variedad de tóxicos puros 

(herbicidas, insecticidas, metales pesados, etc.) o mezclas naturales (Díaz y 

col., 2009; Monteiro y col., 2009).  La bibliografía es generosa al respecto con 

información alcanzada en estudios histopatológicos acerca de lesiones 

branquiales, desde las de carácter leve hasta las necróticas (Domitrovic, 1997 

a, b; Martínez, 2001; Da Cuña y col., 2011); pero en la generalidad de los 

casos, el análisis comparado del tipo y la intensidad de las lesiones descriptas, 

si bien exhibe una cierta variación asociada a los xenobióticos o a los medios 

ensayados, los tiempos de exposición o el origen de las muestras ambientales, 

en ningún caso pudieron ser reconocidas como efectos específicos sobre dicho 

órgano, unívocos, asignable cada daño en particular a algún componente 

específico de la mezclas estudiadas. Así, se registró un extenso repertorio de 

cambios estructurales, todos comunes para diferentes especies y variadas 

condiciones de exposición, sin que se hayan podido identificar alguna 

respuesta subcelulares específica que pueda ser identificada por desencadenar 

cambios selectivos luego de la exposición a un medio conteniendo un tóxico 

particular (Mallatt, 1985; Evans, 1987; Wendelaar Bonga, 1997; Evans y col., 

2005).  

Lo antedicho debe ser considerado sin olvidar  que las branquias, tanto las de 

peces como la de larvas de anfibio, son estructuras extremadamente complejas 

y el asiento de numerosas funciones críticas para el organismo (Hill y col., 

2006, Willmer y col., 2005), por lo que puede afirmarse que son órganos 

multifuncionales.  
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ANEXO I 

 

 

Impactos de tóxicos de referencia 

en los biomarcadores 
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Se realizaron dos tipos de ensayos estáticos con dos tóxicos de referencia: 
ciclofosfamida (Sigma-Aldrich, CAS No. 6055-19-2) como control positivo de 
genotoxicidad y Cobre (como sulfato) para evaluar la sensibilidad de las larvas 
al metal. 

Durante la realización de estos ensayos se evaluaron diariamente algunos de 
los parámetros fisicoquímicos de los medios (dureza, pH, oxígeno disuelto, 
conductividad). 

 

a) Tóxico de referencia: Ciclofosfamida 
 

Para la técnica de micronúcleos se realizaron varios ensayos con 
Ciclofosfamida como tóxico de referencia y genotoxicidad. 

Las larvas después de un período de aclimatación de 5-7 días en agua potable 
decorada y alimentación ad libitum, un grupo se expuso a ciclofosfamida (CP) 
40 mg.L-1, mientras que otro grupo permaneció en agua potable como control. 
Este ensayo fue realizado sin renovación, con aireación, temperatura (21 ± 
2ºC) y fotoperíodo controlado 12:12 h Luz: Oscuridad. Durante el tiempo de 
exposición los animales no fueron alimentados. 

Se realizaron ensayos con diferentes tiempos finales, agudos (4 días) y sub-
crónicos (6 días). Finalizada ese periodo de exposición las larvas se  
anestesiaron por inmersión en agua con hielo durante 2-3 minutos y se 
procedió de la forma antes mencionada (sección 3, página 43) para obtener el 
peso del animal, el largo y el estadio, así como la extracción de sangre para los 
frotis para el recuento de MN (sección 4.2, página 44). 

Los resultados y discusión de los mismos se realizaron en conjunto con los 
datos de la frecuencia de MN obtenidos de las larvas expuestas a las muestras 
ambientales de los ríos Luján y Reconquista (página 78 y 118) y al cobre 
(página 165) 

 

b) Tóxico de referencia: Cobre 
 

El cobre es un metal pesado comúnmente encontrado en los ecosistemas 
acuáticos, debido a su utilización en la agricultura y los tratamientos de agua, 
actividades industriales, acuicultura, así como para controlar las enfermedades 
por infestaciones de ectoparásitos y bacterias. El cobre se sabe que 
representan una grave amenaza para los organismos acuáticos también. A 
pesar de ser un metal esencial en las plantas y los animales, en 
concentraciones elevadas ejercen una amplia gama de efectos adversos en los 
organismos acuáticos. Sin embargo, los mecanismos de su toxicidad siguen 
siendo poco claros. Se sabe que ejercen su toxicidad debido en parte a la 
formación de especies reactivas del oxígeno (ROS) (USEPA 2007 a, b; Bopp y 
col., 2008). 
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b.1) Toxicidad aguda: Concentración letal media de Cobre 

 

Se realizó la determinación de la CL50-96 h que permitió establecer dos 
concentraciones subletales para ensayos de bioconcentración y para la 
estimación de posibles cambios en los biomarcadores (enzimáticos, 
morfológicos y de genéticos) (Figura 17). 

Para estos ensayos aguda se utilizaron con 126 larvas (Estadío 25, peso 3.2 ± 
0.1 g, largo 6.3 ± 0.1 cm) en acuarios de vidrio conteniendo agua potable 
declorada de la ciudad de Luján, en una proporción de 2.1 g de organismo/L. 
Los animales fueron aclimatados por 5-7 días y alimentados ad libitum antes de 
la adición del metal. Los ensayos fueron realizados con aireación permanente y 
fotoperíodo 12: 12 h luz-oscuridad, a temperatura constante de 21 ºC (± 2 ºC). 
Las concentraciones de Cobre utilizadas fueron: 0 (control en agua potable 
declorada); 0.75; 1.5; 2; 3; 4; 6; 8; 10 y 12 mg.L-1. Las soluciones se renovaron 
diariamente y se prepararon de una solución stock de 5 g Cu+2.L-1 (como 
CuSO4.5H2O, grado analítico, Mallinckrodt). Durante el desarrollo de los 
ensayos, los animales no fueron alimentados. 

Diariamente se  contaron y se removieron los animales muertos. Se calculó la 
concentración letal media (CL50) a las 24, 48, 72 y 96 h por el método Trimmed 
Spearman-Karber con 95% de límites de confianza (USEPA Program versión 
1.5) y los resultados se expresaron como mg Cu+2.L-1. 

 

b.2) Bioconcentración 

 

Las larvas (expuestas al cobre y los controles en agua potable declorada) que 
llegaron vivas a las 96 h del ensayo fueron utilizadas para determinar el factor 
de bioconcentración del metal.  

Estos ensayos se realizaron con las siguientes concentraciones: 0 (control en 
agua potable), 2; 4; 6; 8 y 10 mg Cu+2.L-1. Al finalizar la exposición las larvas 
fueron pesadas (peso húmedo), medidas y lavadas con agua destilada. Luego 
se secaron a 60º C hasta peso seco constante; se tomó de cada una alícuota 
de 20 mg que fue digerida durante 12-20 hs con 1 ml de HNO3 65% v/v a 55 
ºC. Las soluciones obtenidas se diluyeron con 5 ml de agua miliQ y se 
conservaron el frío (4-8 ºC) hasta su análisis. La concentración del metal en los 
medios y en las muestras se determinó por espectrometría de absorción 
atómica de llama usando un equipo Jarrel Ash. Los resultados se expresaron 
como µg Cu+2. mg peso seco-1. 

 

El análisis estadístico se efectuó mediante el test no paramétrico de Kruskal 
Wallis, realizado con el software para Windows Infostat Program (versión 
2004). El nivel de significacitividad fue del 95% (p<0,05). 
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Resultados 

 

Ensayos estáticos de Cobre  

 

Es conocido que la toxicidad del Cobre es fuertemente dependiente de varios 
factores como la edad, estadio, peso y condición, como también la calidad del 
agua de los medios. En todos estos ensayos esos factores se mantuvieron 
constantes y fueron registrados diariamente. 

Los valores registrados de los parámetros fisicoquímicos se encuentran en la 
Tabla 11. 

 

Parámetro media ± SEM
OD (mg/L) 6,37 ± 0,18 (43)

pH 8,51 ± 0,02 (37)

Dureza (mg CaCO3/L) 94,37 ± 4,45 (40)
Conductividad (µS/cm) 939 ± 23 (32)

Alcalinidad Total (mg CaCO3/L) 345 ± 18 (27)  

Tabla 11. Valores de los parámetros fisicoquímicos monitoreados diariamente 
durante el ensayo. Entre paréntesis cantidad de medidas realizadas 

 

CL50-96 h 

 

Los valores de la CL 50 se expresan en la Tabla 12 para 48, 72 y 96 h en mg 
Cu2+.L-1 

Tiempo de exposición LC-50 95% Limites de Confianza
48 h 9.49 1.49-1.29
72 h 6.89 1.81-1.43
96 h 3.96 0.93-0.75  

 

Tabla 12. Valores de la CL50-96 h con CuSO4.5H2O para larvas 
premetamórficas de Lithobates catesbeianus mg Cu2+.L-1 
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Bioconcentración 

 

Los resultados de la bioconcentración de Cobre para larvas de L. catesbeianus 
se muestran en la Figura 57 donde se graficó µg Cu2+.mg de peso húmedo en 
función de las concentraciones del metal. 

 

 

Figura 57. Bioconcentración de cobre de larvas de Lithobates catesbeianus. * 
diferencia significativa respecto al control (0 mg Cu2+.L-1); ° diferencia 
significativa respecto a la exposición a 2 mg Cu2+.L-1 

 

Se observa  una respuesta bifásica, los animales expuestos a 2 mg de Cobre/L 
no mostraron acumulación del tóxico, sin embargo entre los 4 y 10 mg/L del 
metal en el medio se observa una cinética de acumulación exponencial. La 
ecuación que mejor se ajustó fue la siguiente: 

y=0,1027x2 -0,3413x + 0,3139     R2= 0,9271 

 

Respuesta biomarcadores 

 

En la Tabla 13 se detallan los valores encontrados en los biomarcadores 
analizados en los tres tejidos (cerebro, hígado y branquias), en sangre y los 
índices morfométricos en larvas de L. catesbeianus expuestas a 
concentraciones subletales de cobre. Para la ciclofosfamida solo se evalúa la 
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frecuencia de micronúcleos (MN) en sangre y los índices Hepatosomático y 
Factor de Condición. 

 

 

Tejido Biomarcador Control 2 mg Cu+2/L 3 mg Cu+2/L Ciclofosfamida

Cerebro Proteinasa 36,66 ± 2,00 (18) 33,71 ± 1,94 (23) 30,57 ± 3,30 (16)
AchEb 42,72 ± 3,78 (18) 42,34 ± 3,64 (23) 32,89 ± 3,57 (13)

Hígado Proteinasa 58,17 ± 5,30 (18) 64,01 ± 3,01 (23) 54,36 ± 8,17 (14)
CATc 94,00 ± 11,52 (18) 114,94 ± 11,86 (22) 120,94 ± 9,01 (15)
GSTd 0,28 ± 0,02 (18) 0,28 ± 0,01 (23) 0,26 ± 0,02 (16)

Branquia Proteinasa 17,82 ± 1,95 (16) 15,22 ± 1,30 (23) 15,89 ± 0,74 (12)
CATc 32,38 ± 3,75 (16) 32,39 ± 3,27 (22) 29,96 ± 3,52 (12)
GSTd 0,34 ± 0,07 (12) 0,47 ± 0,05 (22) 0,33 ± 0,05 (12)

Sangre MN 5,06 ± 0,79 (18)° 7,68 ± 0,67 (22)°* 6,06 ± 0,79 (16)° 10,50 ± 0,65 (10)
Indices FC 1,26 ± 0,11 (18) 0,87 ± 0,09 (22)°* 0,86 ± 0,11 (16)°* 1,25 ± 0,16 (10)

IHS 4,43 ± 0,42 (18) 4,69 ± 0,36 (22) 4,68 ± 0,62 (16) 3,34 ± 0,21 (10)  

Tabla 13. Contenido de proteínas, actividades enzimáticas en cerebro, hígado 
y branquias, frecuencia de micronúcleos e índices morfométricos en larvas de 
Lithobates catesbeainus expuestas a cobre y ciclofosfamida (CP); Datos como 
media ± SEM, entre paréntesis el número de muestras analizadas; ° diferencia 
significativa (p<0.05) comparado con el CP; *diferencia significativa (p<0.05) 
comparado con el CN; a: mg.g de peso húmedo-1; b: nmol de producto 
desarrollado.min-1.mg de proteína-1; c: µmol H2O2 consumido.min-1.mg proteína-

1; d: µmol CDNB conjugado.min-1.mg proteína-1 

 

 

Comparado con el control, las actividades enzimáticas medidas en los animales 
expuestos a soluciones subletales de cobre, no cambiaron significativamente.  
Solamente en sangre, en la cantidad de micronúcleos/2000 células se 
encontraron diferencias estadísticamente significativas. Estos resultados 
muestran un impacto genotóxico leve en los glóbulos rojos, ya que solamente 
en las larvas expuestas a 2 mg de cobre/L se encontraron diferencias 
significativas. Por el contrario la respuesta de los animales a la ciclofosfamida 
fue significativamente diferente de los controles negativos en agua potable 
declorada, mostrando un incremento del 100%. 
En cuanto a los índices morfométricos, el Factor de Condición se redujo en los 
animales expuestos al Cu un 30% comparado con los controles en agua 
potable. Estos cambios revelan que la exposición aguda al metal produce un 
importante estrés  en los animales, si bien no es reflejado en los biomarcadores 
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enzimáticos evaluados acá (Tabla 13). El FC de los animales expuestos a la 
ciclofosfamida no mostró diferencias significativas con el control, esto puede 
ser interpretado como una evidencia de los diferentes mecanismos de toxicidad 
entre ambos tóxicos. El IHS de las larvas expuestas al metal y CP permaneció 
inalterado, lo cual sugiere que los mecanismos de detoxificación posiblemente 
no estén funcionando todavía y se requiera evaluarlos a tiempos mayores. 

 

Microscopia Electrónica de Barrido 

 

En la Figura 58 (a y b) se muestran las branquias (gills tufts) de las larvas 
controles. 

Las Figuras 59 y 60 muestran la imagen de las branquias de larvas expuestas 
a Cu. Se observa que la superficie epitelial de las branquias exhibe severas 
alteraciones comparada con los controles. Se puede observar una acentuada 
deshidratación y colapso de las gills tufts. Estas alteraciones fueron más 
evidentes y acentuadas en los animales expuestos a 3 mg de Cu/L; las 
branquias muestran una apariencia irregular, la superficie del epitelio se 
encuentra plegada y encogida en varios puntos, sobre todo el extremo apical. 
Además en los animales expuestos a ambas concentraciones se observan 
secreciones de mucus cubriendo parte de las branquias.  
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Figura 58. Imagen al microscópio electrónico de barrido de  branquias de 
larvas de Lithobates catesbeianus controles en agua potable (4 días). (a) 
magnificación, 140x, barra 100 µm, (b) magnificación 450x, barra 50; flechas 
mostrando gills tufts  
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Figura 59. Imagen al microscopio electrónico de barrido de branquias de larvas 
de Lithobates catesbeianus expuestas a 2 mg Cu2+.L-1 durante 96 hs. (a) 
magnificación, 140x, barra 100 µm, (b) magnificación 450x, barra 50 µm; * 
mucus. 

 

 

* 
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Figura 60. Imagen al microscopio electrónico de barrido de branquias de larvas 
de Lithobates catesbeianus expuestos a 3 mg Cu2+.L-1 durante 96 hs. (a) 
magnificación, 140x, barra 100 µm, (b) magnificación 450x, barra 50 µm; * 
mucus. 

 

 

* 
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Discusión 

 

Toxicidad del Cobre para las larvas: 

El Cobre es un metal pesado divalente que está ampliamente distribuido en los 
ambientes acuáticos de nuestro país, frecuentemente encontrado en 
concentraciones de µg.L-1 (Ferrari y col., 1997; Topalían y col., 1999; Olguín y 
col., 2004). En ambientes poluídos, la concentración de este tóxico puede estar 
2-50 veces más concentrado que la Cantidad Máxima Permitida (CMP) por la 
legislación Argentina para la protección de la vida acuática (2 µg.L-1 según la 
dureza medida en nuestros bioensayos). 

La toxicidad del Cobre para los organismos acuáticos es dependiente de otros 
parámetros como la edad, el tamaño, estado y condición del organismo, como 
también de la calidad del agua de los medios (Manahan, 2005). En los ensayos 
realizados esos factores fueron tenidos en cuenta y se monitorearon, 
manteniéndose constantes. Por lo tanto los cambios registrados no pueden ser 
atribuidos a ellos. 

La CL-50 96 h para las larvas utilizadas en este estudio fue de 3,96 mg Cu.L-1; 
otros autores determinaron para la misma especie en estadios más avanzados 
(31-36) valores ligeramente menores que los nuestros, planteando una mayor 
sensibilidad en estadios más jóvenes. Ellos realizaron sus bioensayos con 
oxicloruro de cobre, una formulación fungicida  comercial (Ferreira y col., 2003; 
Ferreira y col., 2004). Estos resultados sugieren un alto grado de tolerancia de 
las larvas al tóxico. En otras palabras, las larvas sobreviven a concentraciones 
de cobre 1000-1500 veces superiores a (Concentraciones Máximas 
Permitidas). Esto puede interpretarse alternativamente como evidencia de la 
capacidad que tendrían las larvas de L. catesbeianus para aclimatarse 
rápidamente a concentraciones de cobre en el medio. Resultados similares 
fueron reportados para peces. Sellin y col. (2005) observó que manteniendo 
larvas (Pimephales promelas) en concentraciones subletales de cobre se 
aclimataban después de cortos tiempos de exposición. Estos resultados 
sugieren que las larvas de L. catesbeianus podrían tener un comportamiento 
similar y que su aparentemente baja sensibilidad puede ser una consecuencia 
de su exposición en el comienzo de su estadios de desarrollo lo que las llevaría 
a una aclimatación. 

La toxicidad al cobre ha sido estudiada en un gran número de estadios larvales 
de anfibios. La comparación de nuestros resultados muestra importantes 
discrepancias aún con valores similares de dureza de los medios de ensayo. 
Los rangos de CL-50 96 h fueron tan diversos como 324 (Bufo bufo), 1700 
(Xenopus laevis) y 5380 µg.L-1 (Microhyla ornata) (Devillers y Exbrayat, 1992; 
Schuytema y Nebeker, 1996). 

Analizando lo que sucedía con la bioconcentración en esos animales expuestos 
durante 96 h se observó una respuesta bifásica. Los animales expuestos a 2 
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mg Cu.L-1 no mostraron acumulación del metal; sin embargo, entre 4 y 10 mg 
Cu.L-1 el metal se acumuló con una cinética exponencial. 

La baja bioacumulación del metal para 2 y 3 mg Cu.L-1 muestra que en las 
concentraciones ensayadas, ni las actividades enzimáticas ni la tasa de 
sobrevivencia de los animales se vieron afectadas por el cobre. Las 96 h de 
exposición al cobre no afectaron los biomarcadores de estrés oxidativo 
medidos. 

Los mecanismos de protección para la toxicidad del cobre involucran la 
inducción de proteínas específicas de unión a metales como son las 
metalotioneínas (Cherian, 1995; Roesijadi, 1996; Newman y Clements, 2008), 
cuyos niveles juegan un rol muy importante en la tolerancia al metal y también 
sirven como un biomarcador de exposición (US EPA, 2007a, US EPA, 2007b). 
Es interesante mencionar que las metalotioneínas pueden haber jugado un rol 
relevante como antioxidantes intracelulares probablemente debido a su unión 
indiscriminada al cobre antes que la generalmente aceptada hipótesis de 
generación de especies reactivas del oxígeno (ROS) (Letelier y col., 2005). La 
ausencia de cambios en las actividades enzimáticas observadas en las larvas 
expuestas al Cu puede ser interpretado en base a la captura por estas 
macromoléculas no específicas. Además, la baja cantidad de Cobre acumulada 
no requeriría la participación de otros mecanismos de protección. 

Algunos autores han reportado que la exposición de peces a concentraciones 
subletales de efluentes industriales afecta el metabolismo de las proteínas, lo 
cual se reflejaba en los niveles del contenido tisular de proteínas, que podría 
ser adoptado como un biomarcador de exposición tóxica (Yadav y col., 2009). 
Los resultados aquí presentados no muestran que el cobre pueda causar una 
alteración metabólica en las larvas comparado con lo reportados por estos 
autores. 

En cuanto a la frecuencia de MN en los eritrocitos de larvas expuestas, 
diferentes autores ya han planteado que esta técnica es una herramienta que 
permite detectar daño en el ADN inducido por el Cobre (Sanchez-Galan y col., 
1999; Cavas y col., 2005). Los eritrocitos de sangre periférica de las larvas 
controles mostraron un número basal de MN. Las células de los individuos 
expuestos a dos concentraciones subletales después de 96 h de exposición 
incrementaron la frecuencia de MN con diferencias significativas entre el control 
y 2 mg Cu.L-1. Generalmente se encontró un MN por célula, pero frotis de 
algunos animales expuestos a ciclofosfamida fueron contados dos y hasta tres 
MN. Otros autores plantearon que la cantidad de MN en sangre de anfibios 
expuestos a metales pesados se incrementa considerablemente con períodos 
más prolongados que estos de 96 h. Por eso es interesante considerar los 
resultados reportados por Krauter (1993) quien halló que el número máximo de 
MN ocurre en dos tiempos separados, sugiriendo la presencia de dos 
poblaciones de eritrocitos provenientes de dos tejidos hematopoyéticos (hígado 
y riñón). 

Estos resultados muestran que para los estadios utilizados el impacto 
genotóxico del Cobre fue significativo solo para la concentración de 2 mgCu.L-1; 
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por el contrario la respuesta de los animales expuestos a ciclofosfamida mostró 
un aumento del 100% en el número de MN respecto de los controles. 

El Factor de Condición de las larvas expuestas disminuyó lo que revela que la 
exposición aguda al metal produjo un importante estrés en los animales; no 
ocurrió lo mismo con la ciclofosfamida. Estas diferencias pueden ser 
interpretadas como una evidencia de mecanismos diferentes de toxicidad.  

El índice hepatosomático en cambio no se alteró, de donde podemos inferir que 
los mecanismos de detoxificación hepáticos podrían no ser funcionales aún, en 
estos tiempos de exposición cortos. 

En cuanto a la microscopía electrónica de barrido de las branquias se observó 
mucus en la de los animales expuestos. Una respuesta similar fue encontrada 
después de cortos períodos de exposiciones a cadmio subletal en branquias de 
peces (Ferrari y col., 2009) y en las branquias de las larvas expuestas a las 
muestras del río Luján y Reconquista. 

Por otro lado se vio una alteración estructural del epitelio branquial en los 
peces expuestos, sobre todo en los animales a 3 mg Cu.L-1. Esto sugiere que 
el tiempo en las respuestas debido al estrés fue asincrónico. La sobrevivencia 
de las larvas a pesar de las alteraciones en las branquias puede ser explicada 
considerando que la función respiratoria no fue del todo afectada y que en 
estadios premetamórficos el intercambio gaseoso ocurre principalmente por 
piel antes que por las branquias (Burggren y West, 1982; Burggren y Just, 
1992). 

Nuevamente al igual que lo observado con la MEB de las branquias de las 
larvas expuestas a las muestras ambientales de los ríos no hay una respuesta 
específica. Larvas de Bufo bufo expuestas a endosulfán evidenciaron en las 
gills tufts una apariencia irregular con la superficie del epitelio plegado en varios 
puntos. Luego de 48 h de exposición observaron deshidratación y las gills tufs 
encogidas (Bernabò y col., 2008). Las mismas observaciones también se 
hicieron acá. 
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ANEXO II 

 

Parámetros fisicoquímicos 

Métodos Analíticos 
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Determinaciones: 

 

a)  en campo 
 

Para medir la Temperatura (ºC), Conductividad (µs.cm-1) y pH se utilizaron 
sensores de campo Hanna HI 98240.  

 

b) en laboratorio 
 

Las muestras de agua de los ríos se tomaron en botellas de plástico o vidrio, de 
acuerdo a la técnica y fueron trasladadas en frío hasta el laboratorio (para las 
determinaciones de amonio, nitritos, nitratos y fosfatos las muestras fueron 
filtradas con filtros Whatman GF/C 0.45 µm de poro) donde se realizaron las 
siguientes determinaciones: 

 

Oxígeno disuelto (método iodométrico de Winkler) (APHA, WWA, 2010; 
Lopretto y Tell, 1995) 

 

Los iones manganeso (II) reaccionan en medio alcalino con el oxígeno disuelto, 
oxidando los hidróxidos de manganeso formados a valencias mayores (III). En 
medio fuertemente ácido los iones manganeso (III), oxidan el yoduro a I2 en 
cantidad equivalente al oxígeno disuelto; éste último se titula con solución  de 
tiosulfato de sodio (y el Mn vuelve a su estado divalente). 

La botella de medición se llena cuidadosamente hasta rebalsar evitando la 
formación de burbujas. Se agregan 0.5 ml de MnSO4 y 0.5 ml de solución 
iodada (50% p/v NaOH, 15% KI, 1% NaN3), se agita y se deja reposar 1 
minuto. Las muestras del agua del río se fijaban con estos reactivos y así se 
trasladaban en frío hasta el laboratorio donde inmediatamente se agregaba 0.5 
ml de H2SO4 concentrado. Luego de agitar se toma un volumen de 20 ml y se 
trasvasa a un erlenmeyer. Se agrega una gota de solución de almidón y se 
homogeneiza. La solución desarrolla una coloración violácea. Se titula con 
Na2S2O3 (0.01N) hasta que vira de azul a incoloro. La concentración de 
oxígeno de la muestra (en mg.L-1) se cacula según la siguiente fórmula: 

 

O2 =   Vg*Nv*8000 

           Vf*(Ve-1)/Ve 
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Vg= volumen de tiosulfato de sodio gastado 

Nv= normalidad de la solución tituladora 

Vf= volumen del frasco 

Ve= volumen trasvasado al erlenmeyer (20 ml) 

La precisión de este método se estima en ± 50 mg/L 

 

Alcalinidad (titulación con H2SO4) (APHA, WWA, 2010; Conzonno, 2010) 

 

La alcalinidad es un parámetro que permite determinar las concentraciones de 
los bicarbonatos (HCO3

-) y los carbonatos (CO3
-) del agua. En el análisis de 

aguas se determina la alcalinidad o capacidad de ácido hasta pH 8.2 y 4.3 de 
las bases débiles y fuertes disueltas por titulación con un ácido fuerte. La 
valoración acidimétrica se efectúa con ácido sulfúrico (0.2 N) frente a 
fenoftaleína (valor p, viraje a pH 8.2) y frente a un indicador mixto (valor m, 
viraje a pH 4.3). Los valores encontrados se indican como valores p y m 
positivos. En este estudio se reportan ambos valores de alcalinidad m o 
alcalinidad total. 

Se utilizan 100 ml de la muestra en un erlenmeyer, se coloca el indicador 
fenoftaleina, si se torna la muestra color rosada se titula con H2SO4 hasta que 
vire a incoloro. Luego se le agregan unas gotas del indicador mixto, la muestra 
ahora es color celeste y se sigue titulando hasta que vire a un color anaranjado. 
Se realiza el cálculo de alcalinidad expresándola como mg CaCO3/L con la 
siguiente fórmula 

 

mg CaCO3.L-1 = ml H2SO4 * N * F * 50000 

     ml muestra 

 

N= normalidad de la solución titulante de H2SO4 

F= factor de la solución titulante de H2SO4 

 

Dureza (Kit Merck 108039) 

 

Se entiende por dureza total del agua la suma de las durezas individuales, que 
se deben a los iones alcalinotérreos Ca, Mg, Sr y Ba. Como en el agua el Sr y 
Ba en general solamente se encuentran en concentraciones traza, la dureza 
total se debe principalmente a la suma de las durezas individuales de los iones 
Ca y Mg. Se determinó la misma mediante la valoración complexométrica con 
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Titriplex® III (sal sódica del ácido etilendinitrilotetraacético) frente a un indicador 
mixto. El indicador mixto, igualmente ligado a dichos iones por enlaces de tipo 
complejo, esta coloreado de rojo. Al añadir Titriplex, se libera el indicador, que 
vira de rojo a verde, pasando por verde grisáceo. 

Se toman 5 ml de la muestra de agua a analizar  se le añaden 3 gotas de la 
solución indicadora agitando. Se agrega de a gotas la solución tituladora hasta 
que vire de color. La dureza total de la muestra se indico como mg de 
CaCO3/L. 

 

Cloruros (titulación con AgNO3) (APHA, WWA, 2010; Conzonno, 2010) 

 

En una solución levemente alcalina o neutra el cromato de potasio puede 
indicar el punto final de la titulación con nitrato de plata (AgNO3) del ión Cl-. El 
cloruro de plata precipita cuantitativamente cuando el cromato de plata se 
forma (color rojo). 

Se utilizan 100 ml de la muestra, se le agregan unas gotas del indicador 
cromato de potasio (KCrO4) y se titula con AgNO3 0.1 N. 

Se establece un blanco titulando agua miliQ. 

Se determina la concentración de Cl- mediante la siguiente fórmula: 

 

mg Cl-/L= (A-B)*N*35450 

                   ml muestra 

 

donde: 

A= ml de AgNO3 utilizados con la muestras 

B= ml de AgNO3 utilizados con agua miliQ 

N= normalidad del AgNO3 

 

Amonio (Kit Merck 14752) 

 

El nitrógeno amónico (NH4-N) se presenta en forma de iones amonio y en parte 
en forma de amoníaco. Entre ambas formas existe un equilibrio dependiente 
del pH. En solución fuertemente alcalina, en la que prácticamente existe 
amoníaco, tiene lugar con un agente colorante una transformación en 
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monocloroamina. Ésta forma con timol un derivado azul de indofenol que se 
determina fotométricamente. 

En algunas muestras no se utilizó el Kit y la concentración de amonio se realizó 
de la siguiente manera (APHA, WWA, 2010): 

El amonio reacciona con fenol e hipoclorito en medio alcalino para dar azul de 
indofenol, reacción catalizada por nitroprusiato. La intensidad del color 
resultante es proporcional a la concentración de amonio presente y es medida 
espectrofotométricamente a 635 nm. 

Se colocaron 50 ml de la muestra y se le agregan 2 ml de fenol-nitroprusiano y 
2 ml de hipoclorito alcalino. Se mezcla y se deja en un baño a 25ºC durante 1 
hora, preferentemente en oscuridad. En forma paralela de realiza un blanco de 
reactivos, utilizando 50 ml de agua miliQ y una curva de patrones por diluciones 
convenientes de la solución patrón de NH4

+. Los patrones se preparan de una 
solución madre de 100 µg N (122 µg NH3). De esta solución se prepara una 
solución hija de 0.5 µg N de la cual se prepara en el momento los patrones (20; 
50; 100; 200 y 500 µg NH3-N.L-1. 

Se leen las absorbancias del color resultante en un espectrofotómetro a 635 
nm. 

 

Nitritos (colorimétrico) (APHA, WWA, 2010) 

 

Se colocan 50 ml de la muestra en erlenmeyer y se agrega 2 ml de solución de 
sulfanilamida (ácido fosfórico 85%, 1% sulfanilamida, 0.1% N-(1-naftil)-
etilendiamida). Se incuba a temperatura ambiente y se lee la absorbancia a 543 
nm luego de los 10 minutos y dentro de las 2 hs. 

Se realiza una curva de calibración con una solución patrón de NO2Na de 250 
µg N. De esta solución se prepara en el día una hija de 50 µg N de 
concentración y de esta se prepara una nieta de 0.5 µg N con la cual se hacen 
patrones de 0.01; 0.02; 0.05; 0.1 y 0.5 mg N.L-1. 

 

Nitratos (Kit Merck 14773) 

 

En ácido sulfúrico concentrado los iones nitrato forman con un derivado del 
ácido benzoico un nitrocompuesto rojo que se determina fotométricamente. 
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En algunas muestras no se utilizó el Kit y la concentración de nitratos se realizó 
de la siguiente manera (APHA, WWA, 2010): 

El nitrato es reducido a nitrito en presencia de cadmio. Luego es el nitrito el que 
se determina colorimétricamente. De la suma de los nitratos + nitritos de la 
muestra original luego se descuentan los nitritos. Las determinaciones se 
realizaron al día siguiente del muestreo. La columna de cadmio fue regulada 
para que el flujo continuo sea entre 7 y 10 ml por minuto. 

Las muestras se pasaron desde las que tenían menor a mayor concentración 
de nitratos por la columna de cadmio. Se pasan 75 ml de muestra por la 
columna, se descartan los primeros 25 ml y se recuperan los siguientes 50 ml a 
los cuales se les agrega los reactivos mencionados arriba para determinar 
nitritos. Se trasvasa a un erlenmeyer y antes de que transcurran los 15 minutos 
de la reducción se agrega 2 ml de solución de sulfanilamida. Se lee en 
espectrofotómetro la absorbancia a 543 nm luego de 10 minutos y antes de las 
2 h. 

Se prepararon estándar de nitritos con un estándar reducido de nitratos de la 
misma concentración para verificar la eficiencia reductora de la columna de 
cadmio. 

Los patrones que se hacen para nitratos son, además del blanco, de 0.1, 0.2, 
0.5 y 1 mg.L-1 de N-NO3 y los patrones de nitritos son de 0.02, 0.1 y 0.5 mg.L-1 
de N-NO2. 

Para calcular los valores se fabrica la curva de calibración con los datos de 
concentración de patrones y absorbancias, se calcula la ecuación de la recta y 
con los valores de absorbancia de la muestra se calculan las concentraciones. 
Al valor de concentración de nitratos que se obtiene de esa cuenta hay que 
restarle el valor de concentración de nitritos. 

 

Fosfatos (colorimétrico) (APHA, WWA, 2010) 

 

El molibdato amónico y el tartrato reaccionan en medio ácido con el PO4
-3 

formando un compuesto que es reducido a azul de molibdeno por el ácido 
ascórbico. 

Se toman 25 ml de la muestra de agua del río, se le agrega una gota de 
fenoftaleína, 4 ml del reactivo mixto que se prepara en el momento (15 v/v 
molibdato amónico; 50 v/v ácido sulfúrico 5 N; 30 v/v ácido ascórbico; 5 v/v 
tartrato de Sb y K) se agita y se incuba a temperatura ambiente de 10 a 30 
minutos y se lee la absorbancia a 880 nm. 

Se hace una curva de calibración con una solución madre de PO4H2K de 50 
µg-P de la cual se prepara en el momento un solución hija de 2.5 µg-P con la 
cual se preparan patrones de 0.15; 0.25; 0.5; 0.75; 1 y 1.25 mg P.L-1. 
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Combustible: acetileno. 
Oxidante: aire 
Tipo de llama: oxidante. 

 

Para la determinación de Cadmio: 

Se utilizó un espectrómetro de Absorción Atómica SHIMADZU 6700 con 
accesorio de horno de grafito GFA 6000 y muestreador automático ASC 6000 
con lampara de cátodo hueco de cadmio Hamamatsu Photonics. Los límites de 
cuantificación y detección fueron 0,001 y 0,0003 mg/L, respectivamente.  

 
Reactivos 
Agua de baja conductividad 
Solución stock de 1000 mg/l de Cd.  
Ácido Nítrico Suprapur 
  
Se prepararon soluciones patrones de 0,1 y 0,0100 mg/l de Cd de una solución 
stock. A partir de estas soluciones se preparó una serie de patrones de 0,5; 1; 
2; y 3 µg/l de Cd. Estas últimas con una concentración final de HN03 0,1 % p/v. 
En todos los casos se utilizó agua de baja conductividad para la preparación de 
las soluciones. 

Parámetros Instrumentales 
Longitud de onda: 228,8 nm 
Intensidad de corriente de la lámpara: 8 mA 
Ancho de ranura: 0,5 nm 
 
Para la determinación de Cromo: 

 
Se utilizó un espectrómetro de Absorción Atómica SHIMADZU 6700 con 
accesorio de horno de grafito GFA 6000 y muestreador automático ASC 6000, 
con lámpara de cátodo hueco de cromo Hamamatsu Photonics. 

 
Reactivos 
Agua de baja conductividad 
Solución stock de 1000 mg/l de Cr.  
Ácido Nítrico Suprapur 
Se prepararon soluciones patrones de Cr de 1 y 0,100 mg/l a partir de una 
solución stock. A partir de estas soluciones se preparó una serie de patrones 
de 2; 5; 10 y 20 µg/l de Cr. Estas últimas soluciones con una concentración 
final de HN03 0,1 % p/v. En todos los casos se utilizó agua de baja 
conductividad para la preparación de las soluciones. 
 

Parámetros Instrumentales 
Longitud de onda: 357,9 nm 
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Intensidad de corriente de la lámpara: 12 mA 
Ancho de ranura: 0,2 nm 

 

Para la determinación de Manganeso: 

Se utilizó un espectrómetro de Absorción Atómica SHIMADZU 6800 con 
accesorio de horno de grafito GFA 6000 y muestreador automático ASC 6100, 
con lámpara de cátodo hueco de manganeso Hamamatsu Photonics. 
 
 
Reactivos 
Agua de baja conductividad 
Solución stock de 1000 mg/l de Mn.  
Ácido Nítrico Suprapur 
Se prepararon de una solución stock patrones de Mn de 10 y 100 mg/l. A partir 
de estas soluciones se prepararon una serie de patrones de 0,5; 1; 2 y 3 mg/l 
de Mn. Estas últimas soluciones con una concentración final de HN03 0,1 % 
p/v. En todos los casos se utilizó agua de baja conductividad para la 
preparación de las soluciones. 
 
Parámetros Instrumentales 
Longitud de onda: 279,5 nm 
Intensidad de corriente de la lámpara: 10 mA 
Ancho de ranura: 0,2 nm  
Combustible: acetileno. 
Oxidante: aire 
Tipo de llama: oxidante. 

 

Para la determinación de Plomo: 

Se utillizó un espectrómetro de Absorción Atómica SHIMADZU 6700 con 
accesorio de horno de grafito GFA 6000 y muestreador automático ASC 6000, 
con lámpara de cátodo hueco de plomo Hamamatsu Photonics. 
 
Reactivos 
Agua de baja conductividad 
Solución stock de 1000 mg/l de Pb.  
Ácido Nítrico Suprapur 
Se prepararon soluciones patrones de Pb de 1 y 0,100 mg/l de una solución 
stock. A partir de estas soluciones se prepararon patrones de 5; 10; 20 y 50 
µg/l de Pb. Estas últimas soluciones con una concentración final de HN03 0,1 % 
p/v. En todos los casos se utilizó agua de baja conductividad para la 
preparación de las soluciones. 
 

Parámetros Instrumentales 
Longitud de onda: 283,3 nm 



 

 

188 

Intensidad de corriente de la lámpara: 10 mA 
Ancho de ranura: 0,5 nm 
 

Para la determinación de Zinc: 

Se utilizó un espectrómetro de Absorción Atómica SHIMADZU 6800 con 
accesorio de horno de grafito GFA 6000 y muestreador automático ASC 6100, 
con lámpara de cátodo hueco de cinc Hamamatsu Photonics. 
 
Reactivos 
Agua de baja conductividad 
Solución stock de 1000 mg/l de Zn.  
Ácido Nítrico Suprapur 
Soluciones patrones de Zn: a partir de una solución stock se obtuvieron 
soluciones de 1 y 10 mg/l. A partir de estas soluciones se prepararon una serie 
de patrones de 0,10; 0,20; 0,5 y 1,0 mg/l de Zn. Estas últimas soluciones con 
una concentración final de HN03 0,1 % p/v. En todos los casos se utilizó agua 
de baja conductividad para la preparación de las soluciones. 
 
Parámetros Instrumentales 
Longitud de onda: 213,9 nm 
Intensidad de corriente de la lámpara: 8 mA 
Ancho de ranura: 0,5 nm  
Combustible: acetileno. 
Oxidante: aire 
Tipo de llama: oxidante. 
 

Para la determinación de Arsénico: 
 

Se utilizó un espectrómetro de Absorción Atómica SHIMADZU 6700 con 
accesorio de horno de grafito GFA 6000 y muestreador automático ASC 6000 y 
lámpara de cátodo hueco de arsénico Hamamatsu Photonics. 

 
Reactivos 
Agua de baja conductividad 
Solución stock de 1000 mg/l de As.  
Ácido Nítrico Suprapur 
Soluciones patrones de As: a partir de una solución stock se obtienen 
soluciones de 1 y 0,100 mg/l. A partir de estas soluciones se prepara una serie 
de patrones que contengan 10, 20, 30 y 50 µg/l de As, con una concentración 
final de HN03 0,1 % p/v. 

Parámetros Instrumentales 
Longitud de onda: 193,7 nm 
Intensidad de corriente de la lámpara: 12 mA 
Ancho de ranura: 0,2 nm 
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Pesticidas 

 

Sobre las muestras tomadas con botella de vidrio color caramelo y 
conservadas en frío se determinaron una serie de pesticidas organoclorados y 
organofosforados realizados en alta resolución con cromatografía de 
capilaridad por gas en un equipo Hewlett Packard; 61530 Plus A6890, 
equipado con detectores de captura apropiados (ECD, FPD y NPD). 

El límite de detección fue de 0.01 a 0.03 µg.L-1  
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