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Contaminación antrópica de los cuerpos de agua. 

Estudio de su efecto sobre organismos del fitoplancton a escala ecológica y de 

bioensayos de laboratorio. 

 

En esta tesis se evaluó el impacto de la contaminación sobre organismos del 

fitoplancton, a nivel ecológico e in vitro. Se caracterizaron las condiciones ecológicas del 

arroyo Carabassa, contaminado por efluentes industriales y urbanos. Se analizó la 

composición del fitoplancton y biomarcadores de estrés oxidativo, determinándose  un 

elevado deterioro de sus  aguas. δos sitios más contaminados presentaron altas 

concentraciones de metales y materia orgánica, excediendo los niveles permitidos. δos 

grupos más abundantes fueron las Chlorophyceae, Cyanobacteria y Euglenophyceae y los 

parámetros de estrés oxidativo mostraron los valores más altos en el fitoplancton de los 

sitios más contaminados.  

Se realizaron bioensayos toxicológicos con microalgas aisladas de un río 

contaminado por exceso de materia orgánica (εO) y metales pesados (río εatanza).  

Se estudió la respuesta de Phacus brachykentron a diferentes concentraciones de 

εO. El aumento de εO determinó  una  menor  tasa de crecimiento y  deformaciones  

celulares. Se modificaron  características  sistemáticas específicas, lo que implica que 

organimos considerados como otras especies pueden ser ecomorfos del mismo taxón. 

Se analizó el efecto del arsenito de sodio sobre el crecimiento, morfología y  

parámetros de estrés oxidativo de dos cepas de Euglena gracilis,  especie cosmopolita que 

también habita relaves mineros con  altas concentraciones de arsénico. Se emplearon 

cultivos de dos cepas: UTEX (de una colección de cultivos) y  εAT (aislada del río 

εatanza), en medio mineral y orgánico. El arsenito inhibió el crecimiento de manera dosis 

dependiente, independientemente del medio. Aumentó el contenido de la sustancia de 

reserva y el diámetro celular. δos resultados sugieren la participación de estrés oxidativo en 

la toxicidad del arsenito y diferencias en la respuesta antioxidante de ambas cepas. 

 

Palabras claves: Contaminación, fitoplancton, Phacus brachykentron, materia orgánica, 

Euglena gracilis, arsénico, estrés oxidativo. 
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Anthropogenic contamination of freshwater bodies. 

 A study on how it affects phytoplankton organisms at an ecological scale and in 

laboratory bioassays. 

 

The impact of contamination on phytoplankton organisms at an ecological scale 

and in laboratory bioassays was evaluated. The ecological conditions of the Carabassa 

stream, which is contaminated by urban and industrial effluents, were characterized. The 

analysis of the phytoplankton composition and oxidative stress biomarkers determined a 

high deterioration of its waters. The most contaminated sites had a high concentration of 

metals and organic material, which exceeded the maximum permitted levels. The most 

abundant groups were the Chlorophyceae, Cyanobacteria, and Euglenophyceae. The 

highest oxidative stress responses were measured on the most contaminated sites. 

Toxicological bioassays were performed in Phacus brachykentron, a microalgae 

strain isolated from a river contaminated with excess of organic matter (εO) and heavy 

metals (εatanza River). An increase in εO in the bioassays decreased the growth rate of 

the organisms and increased cellular deformations. Specific characteristics used to identify 

this species were modified, thus, organisms that might be consider a different species in the 

wild might be ecomorphs of the same taxa. 

The effect of sodium arsenite on the growth, morphology, and the oxidative stress 

response of Euglena gracilis were analyzed. This species has worldwide distribution and 

also inhabits mine tailings with high arsenic concentrations. Bioassays were performed in 

mineral and organic media in two strains: one from a culture collection (UTEX) and 

another isolated from the εatanza River (εAT). Regardless of the medium the 

experiments were performed, the arsenic inhibition on the growth rate of both strains was 

concentration dependent. The cellular reserves and the cellular diameter increased with 

increased arsenic concentration. The results suggest that oxidative stress could be involved 

in the toxicity of arsenite in Euglena, with differences in the antioxidant response between 

both strains. 

 

Key words: Contamination, phytoplankton, Phacus brachykentron, organic matter, Euglena 

gracilis, arsenic, oxidative stress  
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Contaminación acuática 

 

δos cambios que se dan en la naturaleza por la interacción de los seres vivos con el 

medio físico mantienen al sistema en un equilibrio dinámico (δovelock y εargulis 1974, 

δovelock 1979, δenton, 1998, 2004, Volk 2009, Carranza, 2013), el cual puede ser alterado 

por fenómenos naturales y por acción del hombre. Como consecuencia de ello, la 

concentración de muchas sustancias naturales puede modificarse; y junto a la presencia de 

nuevos componentes que irrumpen en los ecosistemas, la mayoría poco, o no  

biodegradables,  ese equilibrio natural puede  tornarse inestable. Particularmente, en los 

sistemas acuáticos esta realidad implica modificaciones de la composición fisicoquímica de 

las aguas naturales y de su diversidad de especies (Boyle, 1984; O’Farrell et al., 2002) 

afectando, de este modo, los patrones espacio– temporales de las comunidades que los 

habitan. Cuando estos cambios ocurren por la acción directa o indirecta del hombre, de 

modo que las aguas afectadas dejan de ser útiles para los fines habituales de su estado 

natural, se dice que ese cuerpo de agua está contaminado. Con el pasar del tiempo, los 

efectos adversos de la contaminación antrópica sobre la vida en el medio ambiente han ido 

incrementándose (His et al., 1999; Swaminathan, 2003). Al respecto, cabe destacar que las 

modificaciones que se perciben como contaminación son inevitables en la evolución de un 

ecosistema, particularmente en aquellos influenciados por el hombre (εargalef, 1983). 

δos factores naturales que afectan la composición de las aguas involucran diversos 

tipos de fenómenos de los cuales el ecosistema puede, con el correr del tiempo, 

reestablecerse y llegar a su equilibrio natural, o alcanzar uno nuevo. δa importancia del 

transporte y deposición de materiales por la atmósfera constituye un factor influyente en la 

composición química de las aguas. Se estimó que del total de la carga anual de fósforo y 

nitrógeno presentes en un cuerpo de agua, el 13% proviene del aporte desde la atmósfera 

(Scheren, et al., 2004). También lo es la lluvia, que lava el suelo arrastrando sólidos y 

elementos disueltos a los sistemas acuáticos (Vega et al., 2014). Pero, el principal 

contribuyente lo constituye la erosión hídrica de las rocas que aporta una gran cantidad de 

minerales al agua de modo que su composición química se relaciona con las características 

geológicas de la cuenca en cuestión (Neal et al., 2000, Robles-Camacho y Armienta, 2000, 

Quinn y Stroud, 2002). Por otro lado, la actividad biológica también influye, aunque de 
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otro modo, mediante el aprovechamiento de los componentes orgánicos e inorgánicos 

disponibles y mediante la excreción de metabolitos por parte de los organismos.  

δos factores antrópicos son muy diversos y pueden clasificarse de acuerdo a la 

ubicación y periodicidad de sus aportes. Cuando las descargas pueden delimitarse 

geográficamente, constituyen fuentes puntuales o fijas de contaminación. Éstas pueden ser 

continuas, como lo son los vertidos de efluentes de plantas de tratamiento de residuos 

cloacales e industriales, o intermitentes como lo son los desagües de ciertas industrias y 

aguas de alcantarillas, entre otras. En estos sistemas, es más fácil el seguimiento directo de 

los cambios que se producen en el medio receptor, por lo que pueden ser controlados sin 

dificultades. Contrariamente, cuando la descarga abarca zonas extensas no delimitadas, el 

monitoreo y la regulación es más difícil. Algunos ejemplos de este tipo de fuentes no 

puntuales o difusas, son las escorrentías provenientes de zonas urbanas y rurales, la 

contribución de aguas subterráneas contaminadas, la precipitación atmosférica y el uso 

recreativo de las aguas (FAO, 1981). Bajo estas circunstancias, el monitoreo y la regulación 

de estas fuentes es mas complicado, por lo cual son más difíciles de controlar que las 

fuentes puntuales de contaminación. 

 

Contaminantes y su impacto sobre la biota acuática 

 

El desarrollo de las actividades humanas y la creciente urbanización mundial que 

implica el uso del agua, están perjudicando progresivamente la calidad de este recurso 

(UNESCO, 2006). Una de las consecuencias directas de este “progreso” es la gran 

productividad y el establecimiento de contaminantes en el ambiente, cuya presencia, como se 

mencionó anteriormente, altera su equilibrio ecológico. Estos pueden ser compuestos 

naturales o de origen antrópico (xenobióticos), con o sin toxicidad intrínseca, diferenciándose 

de este modo, los que son tóxicos de los que no lo son.  

Entre estos últimos se encuentra por ejemplo, la variación térmica dada por el 

ingreso de los efluentes provenientes de la actividad industrial. El aumento de la temperatura 

del agua deriva en la disminución de la solubilidad del oxígeno en ella, lo cual afecta 

directamente a los organismos aeróbicos. Otros tipos de contaminantes no tóxicos como 

nutrientes, materia orgánica biodegradable y microorganismos patógenos provienen 
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principalmente de los drenajes de tierras agrícolas, de desechos domésticos e industriales, y 

de la actividad ganadera y desechos hogareños, respectivamente. 

Algunos compuestos naturales, que son importantes para el crecimiento de muchos 

organismos acuáticos, pueden actuar como contaminantes a altas concentraciones. Al 

respecto, algunos metales esenciales (Fe, εn, B, Zn, Cl, Cu, Ni) pueden ser limitantes en 

bajas concentraciones y a medida que sus niveles se incrementan, alcanzan concentraciones 

que resultan óptimas para el desarrollo de muchas funciones biológicas, actuando muchos de 

ellos como cofactores de proteínas (εarschner, 1993; δee & Allen, 1998; Sigg et al., 1999;  

Glaesener et al., 2013; εalasarn et al., 2013; Jain et al., 2015; Kropat et al., 2015).  δa 

introducción de agentes quelantes en cultivos de microalgas con metales, ha sido de gran 

utilidad para estudiar la importancia de sus concentraciones en el crecimiento de estos 

organismos (Wheaton, 1982). Sin embargo, cuando los niveles de metales exceden las 

concentraciones óptimas, se ha visto que sus efectos sobre estos organismos son adversos 

(Baos et al., 2002; Ramanan et al., 2016). δo mismo puede ocurrir con otro tipo de 

compuestos. Tal es así, que la materia orgánica disuelta en el agua naturalmente en sistemas 

no contaminados resulta favorable para el desarrollo de muchos microorganismos 

fitoplanctónicos; pero en exceso, puede resultar nociva para su desarrollo. Particularmente, en 

algunas especies de euglenofitos, se ha visto que el exceso de estos compuestos produce una 

serie de alteraciones a nivel celular que conducen finalmente a una disminución del 

crecimiento poblacional (Nannavecchia et al., 2014, Conforti et al., en prensa).  

Por otro lado, el excesivo aporte de materia orgánica biodegradable de origen 

antrópico como la proveniente de las descargas de detergentes, aumentan las concentraciones 

de fosfatos, nitratros y cloruros en las aguas, lo cual provoca un enriquecimiento de nutrientes 

que afecta a la biota acuática (O’Farrel et al., 2002). Como consecuencia de esto ultimo, se 

produce una descompensación entre los procesos biológicos de síntesis y de degradación de la 

materia orgánica, que afecta  especialmente a la biomasa algal y bacteriana (Huntsman & 

Sunda, 1980; Smith  & Schindler, 2009). δos primeros efectos de la contaminación orgánica 

en el agua implican una disminución del oxígeno disuelto, lo cual ocasiona la eliminación y 

reemplazo de especies con alta demanda de oxígeno, aumentando los organismos con 

metabolismo anaeróbico, muchos de ellos patógenos. Como resultado de este proceso 
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denominado eutrofización, se produce un aumento de la biomasa y un empobrecimiento de la 

biodiversidad del ecosistema afectado (Cosme et al., 2015; Srivastava et al., 2015). 

Entre los xenobióticos, se encuentran los plaguicidas, que son utilizados 

intencionalmente para destruir o controlar plagas como las de insectos, moluscos, 

microorganismos y hierbas, entre otras, que interfieren en la productividad de alimentos, 

propagan o son vectores de enfermedades, o causan molestias en los seres humanos y 

animales. δa mayoría de los casos de contaminación por plaguicidas en los cuerpos de agua 

se deben al uso descuidado o abusivo de estos compuestos, ante los cuales inevitablemente 

quedan expuestos otros organismos “no blanco”, que son afectados perjudicialmente directa 

o indirectamente. En la actividad agrícola se usan una gran variedad de pesticidas, entre 

ellos los herbicidas, insecticidas, fungicidas, nematocidas y rodenticidas, de los cuales los 

dos primeros son los de mayor uso en Argentina (CASAFE, 2015). Por otro lado, la 

probabilidad de que se contamine el ambiente por hidrocarburos del petróleo es alta 

(Ferrera-Cerrato et al., 2006), debido a que en las sociedades modernas se hace uso 

excesivo de una gran variedad de estos compuestos tales como la gasolina, el kerosén, el 

aceite combustible, el aceite mineral y el asfalto. Estos están constituidos por una mezcla de 

sustancias químicas de carbono e hidrógeno derivadas originalmente del petróleo crudo. 

Estos contaminantes pueden llegar al ambiente terrestre o acuático a raíz de derrames 

accidentales desde las industrias manufactureras o como productos secundarios a raíz de su 

uso comercial o privado.  En caso que sean  liberados al suelo, ellos pueden adherirse a sus 

partículas permaneciendo así durante mucho tiempo, o ser degradados por 

microorganismos. También pueden movilizarse hacia el agua subterránea y, desde allí, 

evaporarse y pasar al aire o disolverse alejándose del área de liberación. En contacto con el 

agua superficial, pueden flotar formando una capa delgada, evaporarse o dirigirse y 

acumularse en el sedimento del fondo pudiendo afectar a peces y a otros organismos que se 

alimentan del bentos. Otros contaminantes altamente tóxicos son los hidrocarburos 

aromáticos policíclicos (HAPs), producidos durante la incineración incompleta del carbón, 

el petróleo, el gas, la madera, la basura y otras sustancias orgánicas. Existen más de 100 

clases diferentes, algunos se encuentran naturalmente en el ambiente y otros son 

xenobióticos. δos HAPs de más de 4 anillos bencénicos son muy poco solubles y tienen 

una mayor recalcitrancia (Petro Cardona & εercado εontero, 2015). δos más tóxicos son 
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los subproductos organoclorados que se forman, tales como dioxinas, dibenzofuranos, 

bifenilos y bencenos policlorinados, todos ellos no biodegradables. Es así que el mayor 

peligro asociado a estos compuestos es la bioacumulación a lo largo de la cadena trófica y 

su persistencia en el tiempo. Este proceso comienza por el ingreso de los HAPs en la 

comunidad fitoplanctónica (Allen-Gil et al., 1997), quien puede metabolizarlos o 

biotransformarlos (Tiko et al., 1997; Semple et al., 1999; Yang et al, 2002).  

δos metales pesados, todos aquellos que poseen una densidad mayor que cinco 

(Whitton, 1984), se dispersan por fenómenos naturales y/o por las actividades humanas 

relacionadas con la industria química, la metalúrgica, la actividad agrícola intensiva, la 

descarga de plantas de tratamiento municipales o industriales, la utilización de combustible 

fósil, la producción de cemento y la actividad minera (Xue et al., 2003; Potikha, 2012; 

Chernova et al., 2105). δos más importantes en función del daño que ocasionan al medio 

ambiente, considerados de este modo por la Agencia de Protección Ambiental de los Estados 

Unidos (US EPA), son: el arsénico, el cadmio, el cobalto, el cobre, el mercurio, la plata, el 

plomo, el selenio, el titanio y el zinc. Su grado de toxicidad y de tolerancia, varía de un metal 

a otro y depende de su concentración y de su movilidad en el ambiente, que a su vez depende 

de su especiación química, persistencia y tendencia a la acumulación o bioacumulación 

(Hörcsik et al., 2006; Domenech & Peral, 2008; Kumar, et al., 2012; Jasrotia et al., 2014). El 

termino especiación alude a la presencia de los metales en el agua en varias formas o 

“especies metálicas” que se distribuyen en una fracción soluble y una insoluble. Entre las 

formas de la fracción soluble se encuentran el ión metal libre en diferentes estados de 

oxidación, y el asociado formando complejos orgánicos e inorgánicos simples. δa fracción 

insoluble comprende los coloides orgánicos e inorgánicos, los ligados a superficies de óxidos 

de hierro y manganeso, y aquellos asociados a partículas sólidas con superficie cargada 

negativamente (Stumm y εorgan, 1996). De todas estas formas, el ión metal libre es la que 

determina la disponibilidad o la toxicidad de los metales para los organismos (Campbell, 

1995). Asimismo, muchos ligandos orgánicos simples pueden incrementar la incorporación 

intracelular de metales (Errécalde y Campbell, 2000; Wang et al., 2013).  

En presencia de metales, las células desempeñan dos tareas de vital importancia para 

mantener un equilibrio en relación con los iones de estos elementos presentes y disponibles en 

el medio circundante. δa primera es seleccionar aquellos metales pesados esenciales para el 
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crecimiento y excluir a los que no lo son, y la segunda es mantener concentraciones 

intracelulares óptimas de los iones esenciales (Cobbett y Goldsbrough, 2002). δos límites de 

las concentraciones tóxicas en el ambiente, difieren para cada metal, acorde con el nivel de 

susceptibilidad de los organismos que afecta y dependen de los efectos fisiológicos asociados 

(Sengupta, 2002) (fig. 1).  

 
Figura 1. Efectos fisiológicos (nutricional o inhibitorio) de los metales pesados en los seres 

vivos. cc: concentración crítica; cf: concentración fisiológica. Figura adaptada del trabajo 

de Sengupta (2002).   

 

εuchos cationes funcionan como macronutrientes celulares, ellos corresponden al 

grupo de los cationes fuertes tales como el sodio (Na+), el potasio (K+), el magnesio (εg2+) y 

el calcio (Ca2+). Estos forman complejos solubles con fluoruro (F-) y ligandos que contienen 

oxígeno (O2-), y precipitados solubles al unirse con grupos hidroxilo (-OH), carbonato (CO3
2-) 

y fosfatos (PO4
3-). El Ca2+, por ejemplo, es un mensajero intracelular que se une a proteínas 

por los grupos funcionales carbonilo (-CO), carboxilo (-CO2H) y -OH activando múltiples 

funciones celulares. Otro catión vital es el εg2+, el cual  se enlaza al nucleótido ATP inactivo 

y forma el complejo ATP-εg activo biológicamente, además es indispensable para la 

estabilidad de todos los compuestos polifosfatados de las células incluyendo a aquellos 

relacionados con la síntesis de los ácidos nucleicos al actuar como cofactor de la ADN 

polimerasa. Por otro lado, el εg2+ es la base estructural de la molécula de clorofila. Otros 

cationes constituyen micronutrientes esenciales u oligoelementos que actúan como cofactores 
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de proteínas y de enzimas. Estos son el cobre (Cu+), el zinc (Zn2+) que forman complejos 

solubles con ioduro (I-), cloruro (Cl-), sulfuro (S2- ), sulfhidrilo (SH-) o cianuro (CN-), y 

metales de transición como el hierro (Fe2+, Fe 3+), cobalto (Co2+), manganeso (εn2+), 

molibdeno (εo6+), niquel (Ni2+) y cobre (Cu2+) que establecen uniones a S2- y SH-. Por 

ejemplo, el Fe2+ es cofactor de la enzima ferredoxina que interviene en la fijación de 

nitrógeno, y además junto con el Cu2+ son cofactores de diferentes enzimas que actúan en el 

transporte de electrones en el proceso de fotosíntesis y respiración celular. Otros cationes 

esenciales lo son el εo6+, que es cofactor de la enzima nitrato reductasa importante en la 

asimilación del nitrógeno, y el Zn2+ que funciona como cofactor de la ADN y ARN 

polimerasas, enzimas que interviene en la replicación y transcripción de los ácidos nucleicos.  

Otros cationes metálicos como el Cd2+, el Hg2+, el Cr3+, el Pb2+, el Ni2+ y el 

metaloide arsénico (As 3+, 5+) por ejemplo, se los consideran “no esenciales” al no formar 

parte de procesos biológicos. Al no ser estos biodegradables pueden acumularse por procesos 

de bioconcentración y transferirse a los diferentes niveles tróficos dando lugar a fenómenos 

de biomagnificación (Deacon y Driver, 1999; Pistocchi et al., 2000; Azizur Rahman et al., 

2012; Birungi & Chirwa, 2015). A su vez, independientemente de su concentración en el 

medio, pueden ser fácilmente absorbidos por la biota acuática sobre la que ejercen diversos 

efectos (Cervantes et al., 2006), como unirse a componentes celulares vitales tales como 

proteínas, enzimas y ácidos nucleicos, e interferir con el funcionamiento celular. De este 

modo, interfieren con procesos celulares vitales como el crecimiento (Cordero et al., 2005; 

Jyothi et al. 2012; Becaro et al., 2015) y la fotosíntesis (Kuepper et al., 2002, Perales y 

González-εoreno, 2007; Wang et al., 2012; Suresh Kumar et al., 2014), alteran la 

permeabilidad de la membrana plasmática celular por la sustitución de grupos fosfatos de 

moléculas biológicas como los fosfolípidos y proteínas integrales de la membrana (Rai et al., 

1991; εiot et al., 2009, Wang et al., 2013; Azizur Rahman et al., 2014), generan especies 

reactivas de oxígeno desencadenando daño oxidativo a biomoléculas tales como lípidos, 

proteínas y ácidos nucleicos (δage et al., 1994 a; Wong et al., 1994; Girotti, 2001; Watanabe 

et al., 2003; εallick, 2004; Rocchetta et al., 2006 a, b; Rocchetta et al., 2007; Nowicka et al., 

2016) y diferentes respuestas antioxidantes (Yang et al., 2002; δei et al., 2003; Watanabe y 

Suzuki, 2004; Suman et al., 2015).  
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Indicadores de contaminación acuática 

 

δos cambios en la calidad del agua pueden ser determinados y monitoreados a 

través de la medición y la evaluación de diferentes parámetros indicadores. Estos se 

diferencian en índices biológicos y físicoquímicos. δos primeros se basan en 

determinaciones cuantitativas y cualitativas de la ictiofauna, la fauna bentónica de 

invertebrados, los macrófitos, el zooplancton, el bacterioplancton, el fitoplancton y el 

fitobentos, entre otros. δos físicoquímicos implican una serie de mediciones de los factores 

abióticos del sistema (tabla 1). 

 
Tabla 1. Indicadores abióticos de la calidad del agua 

 

 
Habitualmente, el monitoreo y la evaluación de la calidad del agua de los 

ecosistemas acuáticos se realiza mediante la determinación de parámetros fisicoquímicos, 
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debido a que es el método más directo para la obtención rápida de resultados precisos en 

valor absoluto. δa ventaja de estas mediciones consiste en que la mayoría de ellas se 

pueden realizar in situ y de esos resultados se puede inferir el estado de ese sitio. Si la 

medición se realiza sobre el efluente contaminante se podrán preveer las medidas que 

permitan operar controles sobre esas descargas. Como desventajas se pueden indicar que 

proporcionan información parcial y puntual al momento del muestreo. Es decir, no 

contemplan las variaciones en la cantidad de contaminantes que ingresaron al sistema o sus 

intermitencias, como así tampoco si hubo descargas de contaminantes anteriores al 

momento del monitoreo. Por lo tanto, los resultados obtenidos de este análisis, dan una idea 

de las condiciones del agua en un momento específico y no permiten interpretar lo 

acontecido tiempo atrás en ese curso de agua. Por otro lado, aquellas sustancias que pueden 

bioacumularse podrían no ser detectadas si las técnicas analíticas aplicadas no son lo 

suficientemente sensibles, y lo mismo sucede cuando el monitoreo fisicoquímico se realiza 

en zonas alejadas del foco de contaminación. εas aún, para la detección de sustancias 

tóxicas, el análisis químico revela sólo la existencia de sustancias para las cuales este 

estudio ha sido diseñado, ignorando otras. 

Frente a la limitación que ofrece el tipo de monitoreo fisicoquímico, surge la 

necesidad de contar con información que refleje la integridad ecológica global y los 

cambios ambientales significativos. Dado esto, además de estos parámetros, se hace 

necesario conocer las características biológicas del ecosistema en cuestión. Esta 

información integrada de todas las variables, bióticas y abióticas actuando 

simultáneamente, nos brindan una idea más acabada de la situación (Whitton y Kelly, 

1995). El monitoreo biológico tiene como principal ventaja, el  proporcionar una visión 

integrada y extendida en el tiempo de la calidad del agua, dado que los organismos 

responden a la totalidad de las condiciones ambientales acontecidas a lo largo de sus vidas. 

De este modo, ellos son una evidencia indirecta de los factores que actuaron tiempo atrás o 

de vez en cuando en el ambiente y que no podrían ser registrados en uno ni en varios 

muestreos fisicoquímicos repetidos.  

δos estudios implícitos en el monitoreo biológico analizan respuestas que varían 

en cuanto a la abundancia y distribución de los organismos. Entre ellas se encuentran las 

respuestas individuales que se dan en horas a semanas y que pueden ser  de tipo 
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bioquímica, fisiológica, morfológica y/o comportamental. Para clasificar y obtener la 

abundancia de organismos de una muestra de agua natural, se elaboran listas de especies, 

por ejemplo, relacionadas con sitios con diferente grado de contaminación, y se realizan 

recuentos para estimar su cantidad relativa. δa integración de estos resultados posibilita la 

elaboración de índices de biodiversidad. δa interpretación de esta información, es de gran 

utilidad en la búsqueda de especies y asociaciones de organismos como indicadores 

ecológicos. También se pueden analizar las respuestas supraorganismo en las que se tienen 

en cuenta datos provenientes de semanas a años del sistema en estudio. Se pueden evaluar 

cambios en la estructura y la dinámica de las comunidades, alteraciones de la biomasa y de 

la productividad, alteraciones de las tramas tróficas, reducción de la tasa de descomposición 

orgánica y modificaciones en los ciclos biogeoquímicos.  

Como se comentó anteriormente, la calidad del agua tiene incidencia directa en la 

salud de los organismos y en el equilibrio de los ecosistemas. Es así que la contaminación 

disminuye el valor del recurso natural, ya sea por  perder su condición de poder ser 

utilizado como fuente de agua potable, o por el deterioro de su capacidad de sustento de las 

comunidades que la habitan. De este modo, con el objetivo central de conservar la 

salubridad e integridad de los ecosistemas acuáticos se han desarrollado diversos “índices 

de calidad del agua” que informan del estado general de las aguas en función de rangos de 

calidades establecidos. Estos índices se construyen fundamentalmente en base a parámetros 

fisicoquímicos (δamontagne y Provencher, 1977; Queralt, 1982) e indicadores biológicos 

(Shannon y Weaver, 1949; Woodiwiss, 1964; Hellawell, 1978 y Alba-Tercedor et al., 

2002). Estos se valen de los denominados “niveles guía de calidad del agua” que son rangos 

numéricos asignados en función del uso que va a tener ese recurso, los cuales permiten 

controlar y mejorar su utilidad específica. Para su elaboración se toma como nivel de 

referencia el de las aguas no contaminadas, a partir del cual, y en base a criterios de 

ecotoxicidad, se establecen los diferentes niveles de protección. Pasados estos umbrales, las 

condiciones que ofrece el cuerpo de agua  resultan perjudiciales sobre los organismos, 

indicando niveles letales y subletales de toxicidad.  

En resumen, para establecer estándares de calidad del agua y determinar el nivel 

aceptable de un contaminante, se requiere de la información obtenida del relevamiento 

físico y químico, del monitoreo biológico y de las investigaciones ecofisiológicas y 
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toxicológicas. Estas últimas se realizan en el laboratorio mediante bioensayos de toxicidad 

estandarizados, empleando especies ya establecidas como modelo biológico o especies 

autóctonas. Como ejemplo, se encuentran los protocolos  implementados por la US EPA, 

1994 (United States Environmental Protection Agency). δos bioensayos de toxicidad 

permiten predecir y cuantificar el efecto de los contaminantes mediante el análisis de 

variaciones en parámetros bioquímicos, fisiológicos, comportamentales y poblacionales y 

posibilitan evaluar la toxicidad subletal. δa integración de toda esta información posibilita 

establecer medidas de control de la contaminación, el chequeo de la eficiencia de los 

tratamientos de desechos aplicados y la formulación de mejores estrategias para el  manejo 

de las aguas.  

 

Bioindicadores y biomarcadores de contaminación acuática 

  

δos bioindicadores son organismos o comunidades, que por su presencia y 

abundancia proveen alguna información, ya sea cualitativa, cuantitativa o ambas, de las 

condiciones ambientales imperantes en un determinado lugar (Hellawell, 1978). Ellos 

pueden emplearse como señales de alerta que reflejan el estado de "salud" de un sistema 

(Bellinger y Sigee, 2010) ya que su existencia, sus características estructurales y sus 

respuestas cambian al modificarse las condiciones ambientales. De ahí su utilidad en 

estudios de evaluación de calidad del agua, especialmente en sistemas contaminados cuyas 

condiciones, en su mayoría complejas, son el resultado de muchos factores difíciles de 

separar (Ghetti, 1980). δa diversidad de organismos indicadores de contaminación acuática 

es amplia y, aunque la gran mayoría de ellos pertenecen a los niveles inferiores de la 

cadena trófica, incluyen bacterias, protistas, macrófitas, peces y macroinvertebrados.  

δa elección y clasificación de los organismos bioindicadores se realiza según 

diferentes criterios, basados en su sensibilidad, tipo y medición de su respuesta a los 

contaminantes (Capó-εartí, 2002). δo más habitual, consiste en percibir el nivel de 

sensibilidad que tienen algunas especies frente a diferentes estímulos ambientales, 

existiendo un amplio espectro de reacción, desde  las muy sensibles hasta las resistentes, 

pasando por todas las gradaciones intermedias. δos organismos también pueden 

diferenciarse según el tipo de respuesta que expresan frente a las alteraciones ambientales. 
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Así es que pueden encontrarse los detectores, cuyas respuestas implican entre otras, 

cambios en la vitalidad, la mortalidad, la capacidad reproductiva y la abundancia. δos 

explotadores, por su presencia indican alta probabilidad de que haya ocurrido una 

perturbación y como consecuencia traen aparejado la eliminación de especies 

competidoras, provocando una abundancia repentina de estos bioindicadores. δos 

centinelas, funcionan como “alarmas” de detección de contaminantes por su alta 

sensibilidad y rápida respuesta. δos acumuladores, generalmente son resistentes a ciertos 

compuestos que pueden absorber y acumular. Por último, los organismos de prueba o 

modelos,  son los usados en ensayos de laboratorio para detectar la presencia y 

concentración de tóxicos. También se los puede diferenciar de acuerdo a la posibilidad de 

medida de su respuesta. δos bioindicadores en sentido estricto indican con su presencia y 

abundancia o su ausencia los efectos de un factor ambiental de forma cualitativa. Por otro 

lado, los biomonitores son especies que indican de manera cuantitativa la perturbación 

ambiental (Whitton, 1984), ya que sus respuestas son proporcionales al grado de la 

alteración.  

Para que un organismo pueda ser calificado como un bioindicador debe reunir una 

serie de requisitos, a saber: 

 ser especies estenoicas, es decir organismos adaptados para ocupar un nicho  ecológico 

muy estrecho, en el que al cambiar sus condiciones se les hace muy difícil readaptarse; 

 ser sedentario, para permitir un análisis efectivo de las perturbaciones;  

 ser abundante bajo condiciones favorables; 

 ser fácilmente identificable, para lo cual se debe disponer de claves de identificación 

taxonómica adecuadas que permitan una correcta interpretación de los datos; 

 ser bien conocido en cuanto a su tolerancia ecológica, sus requerimientos y sus 

adaptaciones para resistir la contaminación aguda y crónica; 

 ser fácil de muestrear y de cuantificar; 

 estar asociado a una abundante información autoecológica,  para la realización de un 

buen análisis de los resultados de estudios de contaminación o índices bióticos; 

 tener importancia económica como recurso, perjuicio o peste; 



 25

 acumular fácilmente los contaminantes, lo cual permite inferir sobre los niveles de estos 

en el ambiente, y así facilitar la comprensión de su distribución en función del nivel de 

los contaminantes; 

 ser fácilmente cultivable en el laboratorio; 

 tener baja variabilidad, tanto genética como en su función en la comunidad biológica 

(Hellawell, 1986; Bellinger y Sigee, 2010).  

δas investigaciones sobre los bioindicadores de contaminación implican dos 

niveles de estudio. Se pueden hacer investigaciones autoecológicas, mediante las que se 

establecen los límites de tolerancia de una especie a una sustancia o a una mezcla, o por 

ensayos ecotoxicológicos  desarrollados  en el laboratorio. Por otro lado, el otro nivel 

corresponde a los estudios sinecológicos, que se basan en la observación y el análisis de las 

relaciones entre las diversas especies de organismos de una población y el medio que 

habitan.  

En los casos en que los cambios inducidos por los contaminantes sean  demasiado 

complejos y no son visibles rápidamente, el uso de organismos indicadores retardaría la 

predicción de la calidad ambiental (Depledge et al., 1993). En esta situación, el uso de 

marcadores que puedan proporcionar un pronóstico temprano de advertencia sobre la 

calidad del agua, constituye una medida adecuada para la solución a ese problema. Para 

ello, se caracterizan distintos marcadores a nivel molecular, bioquímico, celular y 

fisiológico, que responden a cambios ambientales y reciben el nombre de biomarcadores. 

Peakall (1994) los define como una respuesta biológica a uno o más productos químicos, 

que da una medida de la exposición y, a veces también, de efecto tóxico. En  general, los 

biomarcadores se definen como medidas cuantitativas de cambios en el sistema biológico, 

las que pueden estar relacionadas con la exposición a sustancias químicas ambientales 

(OεS, 1993). Dichos cambios son indicativos de la toxicidad de los xenobióticos  (δam y 

Gray, 2003; Van der Oost et al., 2003). 

 

Indicadores fitoplanctónicos 

 

δos organismos de la comunidad fitoplanctónica cuentan con una serie de 

características fundamentales que los hace ventajosos en cuanto a su utilidad como 



 26

indicadores de la calidad del agua, ya que en muchos casos permiten una rápida evaluación. 

Ellos responden rápidamente a los cambios ambientales por ser muy sensibles a los tóxicos, 

aun más que organismos tales como invertebrados y peces (δewis, 1995). Además, 

presentan ciclos de vida cortos con curvas de crecimiento exponencial, son fáciles de 

cultivar y muestran una rápida respuesta fisiológica, por lo cual los efectos de los tóxicos 

pueden detectarse rápidamente.  

δa escala de tiempo en la que suceden las perturbaciones en la comunidad 

fitoplanctónica, como consecuencia de cambios en el ambiente, abarca desde segundos 

hasta años (fig. 2).  

 
Figura 2. Respuestas jerárquicas de las algas a las alteraciones de la calidad del 

agua. δa diferencia en el tiempo de respuesta se relaciona a diferentes aspectos de la 

comunidad algal: “sub-organismos” a la izquierda, individuos en el centro y población a la 

derecha. Figura adaptada del trabajo de Adams (2005). 

 

El monitoreo ambiental implica la observación y el seguimiento de las respuestas a 

nivel de biomarcadores y especies bioindicadoras (Adams, 2005). Aunque la rápida 
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respuesta de los biomarcadores los hace útiles como sistema de alerta temprana de los 

cambios ambientales, el uso de bioindicadores proporciona resultados con alta relevancia 

ecológica y tiene la ventaja de poder analizar las muestras en cualquier momento, luego de 

haberlas fijado químicamente.   

El ingreso de un contaminante o cualquier otro evento particular que perturbe las 

condiciones iniciales de un sistema acuático, tiene una serie de efectos en los organismos, 

quienes responden individualmente manifestando alteraciones a nivel de marcadores, como 

pueden ser los parámetros bioquímicos y/o fisiológicos. Por ejemplo, se ha visto que, frente 

a la exposición gradual a metales pesados, muchas especies de algas responden 

tempranamente acumulándolos intracelularmente (Rocchetta et al., 2007; Halter et al., 

2012) situación que puede reflejar niveles iniciales de contaminación ambiental. Con el 

transcurso del tiempo, los efectos de la contaminación se reflejan a nivel de especies 

indicadoras. Por ejemplo, la ausencia de ciertas especies sensibles, constituye una evidencia 

de toxicidad elevada y la superación de un umbral de tolerancia a los contaminantes. 

Aquellas especies que permanecen, tolerantes o facultativas, prosperan, lo cual sería una 

prueba de que durante su ciclo de vida la contaminación no excedió su umbral de 

tolerancia.  

De este modo, el efecto de los contaminantes sobre los organismos ocasiona 

cambios a nivel poblacional, comunitaria y/ o ecosistémica. δa magnitud de estos cambios 

depende del tiempo que dure la perturbación de las condiciones iniciales,  su intensidad,  su 

naturaleza y  la sensibilidad de los organismos (Pinilla, 2000).  

Además de la utilidad de las algas como biomarcadores en las normas de calidad 

de sistemas acuáticos y aguas residuales (δann et. al., 1999) ellas también son empleadas 

en ensayos toxicológicos cuyo objetivo es poder determinar los efectos de diferentes 

contaminantes, como así también, establecer niveles límite de riesgo ecológico. δa ventaja 

de emplear algas en estos tipos de estudios, radica en la rapidez de  su realización, con 

resultados altamente reproducibles (Stauber, 1995). Ellas  responden a la presencia de 

concentraciones muy bajas de sustancias tóxicas, y permiten evaluar el efecto combinado 

de diversos compuestos.  
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Efectos de los contaminantes sobre el fitoplancton 

 

Como se mencionó anteriormente, los contaminantes en el ecosistema acuático 

pueden alterar la composición y abundancia de la comunidad fitoplanctónica. Esta situación 

repercute rápidamente sobre los organismos de los niveles tróficos superiores (Schäfer et 

al., 2011) debido al rol de las algas como recicladores de nutrientes, generadores de la 

mayor parte del oxígeno del agua y principales productores primarios. En general,  los 

contaminantes producen efectos nocivos sobre las algas, afectándolas a nivel bioquímico y 

celular. Entre ellos se incluyen: alteraciones del crecimiento (Angel et al., 2015; Ji et al., 

2011; Tai et al., 2010) y la morfología (Watanabe y Suzuki, 2002 Rocchetta et al., 2007; 

Bauer et al., 2012; Suman et al., 2015;  Nannavecchia et al., 2014; Asselborn et al., 2015), 

pérdida de la integridad de membrana (εachado et al., 2015; Nogueira et al., 2015), 

inhibición de la actividad enzimática (εachado et al., 2015), alteración en la síntesis 

proteica (Rocchetta et al., 2007), destrucción de pigmentos fotosintéticos e inhibición de su 

síntesis (Küpper et al., 2002; Schiariti et al., 2004; Satoh et al. 2005; Juárez et al., 2006; 

Bakar et al., 2015; Nowicka et al., 2016), feofitinización de pigmentos fotosintéticos y 

variaciones en la motilidad celular (Rodríguez et al., 2007), disminución de la fotosíntesis 

(Booij et al., 2015; Kumar et al., 2014), generación de especies reactivas de oxígeno (Dao y 

Beardall, 2016), expresión de respuestas antioxidantes (δei et al., 2003; Rocchetta et al., 

2003; Johnstone et al., 2006; Chen et al., 2012) y generación de daño oxidativo (δi et al., 

2015; Yang et al., 2002), entre otras. 

δa supervivencia de los organismos fitoplanctónicos en aguas contaminadas se 

debe posiblemente al desarrollo de mecanismos de resistencia a los tóxicos presentes en el 

ambiente, que implican procesos fisiológicos de tolerancia o de adaptación a través de 

cambios genéticos (Klerks & Weis, 1987; García-Balboa et al., 2013). En el caso de los 

metales, el conocimiento sobre sus mecanismos de toxicidad, y el sistema de defensa y/o 

detoxificación de las algas, es fundamental para entender el proceso de tolerancia. En este 

sentido, se ha determinado que algunas algas, como un mecanismo de protección contra la 

toxicidad de los metales pesados, aumentan la producción de polisacáridos de su pared 

celular (Andrade et al., 2010). Otras, frente a elevadas concentraciones de metales en el 

medio extra e intracelular, sintetizan péptidos que ligan al tóxico en el interior de la célula 
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(Torres et al., 1997, 2000; Pistochi et al., 2000) u otros quelantes como los ácidos 

orgánicos (malato, glutamato, citrato), el fosfato y el pirofosfato (Avilés et al., 2003, 2005), 

los que les posibilitan resistir tales condiciones. Otro mecanismo de resistencia consiste en 

acumular el metal en vacuolas citoplasmáticas (Andrade et al., 2004; Cervantes et al., 

2006; Rocchetta et al. 2007).  

Entonces, las algas que viven en sitios contaminados con metales pesados han 

desarrollado estrategias de resistencia, las cuales podrían ser consecuencia de procesos de 

adaptación fisiológica (aclimatación), procesos de mutación post-adaptativa o procesos de 

mutación antes de la exposición (εaravá et al., 2010). Por ejemplo, en un bioensayo de 

toxicidad aguda con cromo, se ha visto que una cepa de la microalga Euglena gracilis aislada 

de un río contaminado con dicho metal, entre otros tóxicos, presentaba una mayor tolerancia 

que una cepa crecida bajo condiciones óptimas de cultivo y que nunca había sido expuesta al 

cromo (Rocchetta et al., 2003). También pueden ocurrir mutaciones espontáneas que den 

lugar a novedades evolutivas en los ambientes acuáticos. Por ejemplo, se ha determinado que 

algunos organismos sensibles, disminuyen su tasa de crecimiento cuando son expuestos a un 

contaminante pero, con el paso del tiempo, pueden recuperar el crecimiento porque se 

desarrollan formas resistentes (δopez-Rodas et al., 2001) que son el resultado de mutaciones 

post-adaptativas.   

δa distribución cuantitativa y cualitativa de algunas microalgas en el ecosistema 

acuático, sugiere estados de preferencia o de tolerancia por algún compuesto químico 

presente. Por ejemplo, una presencia importante de euglenófitos en cuerpos de agua, puede 

ser indicativa de la existencia de determinados niveles de materia orgánica biodegradable 

(Conforti et al., 2005), en general esta condición incluye el desarrollo de bacterias, de 

cuyos metabolitos (vitaminas) se nutren estas microalgas. Por otro lado, una gran 

diversidad de este grupo también puede encontrarse en sitios contaminados con metales 

tóxicos. Su resistencia podría deberse a una amplia tolerancia a condiciones nocivas, o bien 

que las poblaciones presentes en esos ambientes representan nuevas variedades / clones que 

evolucionaron en aguas contaminadas con metales y están adaptadas para vivir en este 

entorno (Płachno et al., 2015).  
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Estrés oxidativo 

 

El sistema de producción de energía en todos los organismos aeróbicos emplea una 

ruta metabólica en la que el oxígeno es el último aceptor de electrones. En este proceso se 

producen una gran cantidad de especies reactivas de oxígeno (EROs). En general, las EROs 

se generan a partir de la excitación de una molécula de O2 y la formación de oxígeno 

singulete (1O2), o a través de la transferencia de uno, dos o tres electrones hacia el O2, que 

resulta en la formación del radical anión superóxido (.O2
 -), de peróxido de hidrógeno 

(H2O2) o del radical hidroxilo (.OH-), respectivamente (Baker y Orlandi, 1995). En 

presencia de oxígeno también se generan especies reactivas del nitrógeno tal como el óxido 

nítrico (NO.), que es un radical libre formado por la acción de la enzima óxido nítrico 

sintasa (NOS). En los organismos aeróbicos fotosintéticos, las principales fuentes 

endógenas de EROs las constituyen el sistema mitocondrial de transporte de electrones, 

donde éstas se forman como producto secundario del metabolismo energético oxidativo 

(Kowaltowski, et al., 2009) y las reacciones que ocurren en los fotosistemas durante la 

fotosíntesis (Asada, 1999). Además, la producción de EROs, puede ser inducida por 

factores bióticos o abióticos como desecación, salinidad y presencia de contaminantes 

(Fujita et al., 2006).  Por ejemplo, el exceso de metales de transición conduce a una 

superproducción de EROs, siendo las más peligrosas .O2
-, H2O2, y .OH-. 

δos niveles de EROs o de especies reactivas del nitrógeno, depende del balance 

entre su velocidad de formación y de neutralización o eliminación por el sistema de defensa 

antioxidante. De este modo, la autorregulación del estado redox celular, se mantiene por 

medio de diversos mecanismos que lo reestablecen después de una exposición a elevadas 

concentraciones de especies oxidantes. δas EROs son altamente reactivas y pueden oxidar 

moléculas celulares claves, pero también son fundamentales por formar parte de un sistema 

de señalización que implica la detección, síntesis y  regulación de biomoléculas implicadas 

en respuestas protectoras a daños oxidativos (εittler, 2002); de este modo, cuando su 

concentración aumenta, se induce la expresión de genes que codifican  la síntesis de 

proteínas y otros compuestos con actividad antioxidante. 

Si la formación de EROs supera la capacidad antioxidante, se produce daño 

oxidativo a biomoléculas y esa situación se denomina de estrés oxidativo y puede conducir 
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finalmente a la muerte celular (Strayer, 2003; Demidchik, 2015). El perjuicio ocasionado 

por estas especies implica la oxidación de macromoléculas esenciales como carbohidratos, 

proteínas, lípidos y ácidos nucleicos, pudiendo ocasionar alteraciones en estructuras 

celulares, mutagénesis y muerte celular (Halliwell y Gutteridge, 1984, 1999; Buettner, 

1993; Powell, 2000; Strayer, 2003). En presencia de EROs, biomoléculas tales como los 

lípidos son degradadas en un proceso, denominado peroxidación lipídica, que se inicia con 

una reacción en cadena de un radical libre. En este proceso, los ácidos grasos pueden perder 

un átomo de hidrógeno, dando lugar a la formación de una serie de radicales libres (radical 

libre de ácido graso y radical libre de lipoperóxido), algunos de los cuales pueden 

reaccionar con hierro (II) produciendo radicales libres más reactivos. Estos últimos pueden 

reiniciar la lipoperoxidación al sustraer un hidrógeno de un ácido graso adyacente el cual, a 

través de una cadena de sucesivas sustracciones, es degradado a alcoholes, hidrocarburos, 

ésteres, epóxidos y aldehídos. Esta cascada de reacciones químicas explica el daño que 

producen los radicales libres sobre los fosfolípidos de las membranas celulares. 

Consecuentemente, la oxidación de proteínas de membrana puede ocurrir por acción directa 

de las EROs y por la unión de radicales derivados de lípidos con sus aminoácidos. El daño 

al ácido desoxirribonucleico (ADN) mediante EROs es sitio-específica. En la molécula de 

ADN, los grupos nucleofílicos de la desoxirribosa y de las bases nitrogenadas quedan 

expuestos al ataque electrofílico de las EROs, que llegan al interior del núcleo celular como 

consecuencia de un agente externo o de procesos metabólicos celulares. El daño oxidativo al 

ADN implica ruptura del esqueleto azúcar fosfato de una o de las dos hebras, modificación 

de las bases nitrogenadas y formación de uniones cruzadas ADN-ADN ó ADN- proteína, a 

través de diferentes mecanismos (Zorrilla et al., 2004) 

δa presencia de contaminantes en el medio, puede generar  en las células una 

mayor producción de EROs, lo cual constituye un riesgo para la integridad de moléculas 

esenciales. Bajo estas circunstancias, las células responden mediante un sistema de defensa 

antioxidante que retrasa o inhibe la oxidación de dichas moléculas. Éste puede actuar 

disminuyendo la concentración de oxidantes, deteniendo la propagación y el aumento de 

los radicales libres, evitando la iniciación de la reacción en cadena al suprimir la 

reactividad de los primeros radicales libres que se forman, transformando los peróxidos en 

formas menos reactivas o uniéndose a metales para evitar la formación de especies 
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reactivas. Para ello, este sistema se vale de numerosos mecanismos antioxidantes que 

incluyen enzimas y moléculas no enzimáticas de bajo peso molecular (Ríos de εolina, 

2003) (fig. 3). δas principales enzimas antioxidantes involucradas en estos procesos son:  

1) la superóxido dismutasa (SOD), la cual dismuta el anión superóxido a oxígeno y agua. 

Esta es una reacción clave en la defensa celular contra el estrés oxidativo, debido a que el 

anión superóxido es precursor de otras EROs (Hassan y Scandalios, 1990). 

 2) la catalasa (CAT), la cual cataliza la degradación de peróxido de hidrógeno (H2O2). 

 3) la glutatión-peroxidasa (GPx) la cual cataliza la reducción de H2O2 y otros peróxidos, 

utilizando como co-sustrato al glutatión reducido (GSH), que es oxidado a GSSG. 

4) la glutatión-reductasa (GR) la cual  cataliza la reducción del GSSG a GSH, que será 

utilizado por la GPx para la reducción del H2O2 y de lipoperóxidos (δ-OOH), los cuales son 

elementos tóxicos. 

5) la ascorbato peroxidasa (APx) la cual utiliza el ascorbato como dador de electrones para 

reducir el H2O2 a agua (Nowicka et al 2016). 

6) la glutatión–S-transferasa (GST) también puede considerarse con cierta participación en 

este sistema antioxidante, su función principal es la desintoxicación celular mediante la 

conjugación de GSH con xenobióticos, con lo cual neutraliza o elimina moléculas 

prooxidantes.  

δos mecanismos no enzimáticos involucran metabolitos antioxidantes tales como 

el beta-caroteno, el alfa-tocoferol, el ácido ascórbico y el glutatión reducido (GSH) entre 

otros (Sies, 1997), que actúan donando electrones a otras sustancias, reduciéndolas y 

haciéndolas menos reactivas. Además de estos mecanismos de defensa, existen proteínas 

específicas que captan iones metálicos a través de su unión a los grupos sulfhidrilos de las 

cisteínas, como son las fitoquelatinas y las metalotioeneínas, cuya síntesis se activa ante la 

presencia de metales. 
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Figura 3. Principales sitios de producción y eliminación de EROs en las células 

fotosintéticas. Aascorbato (ASC), glutation (GSH), ascorbato peroxidasa (APx), glutation 

reductasa (GR), superóxido dismutasa (SOD), peroxidasa, catalasa (CAT). Imagen 

modificada del trabajo de De Gara et al. (2010). 

 

Existen antecedentes sobre la generación de EROs y producción de estrés 

oxidativo en el efecto de distintos contaminantes ambientales (Elbaz et al., 2010; Chen et 

al., 2016, εarques et al., 2016). Investigaciones realizadas utilizando algas, determinaron 

que la respuesta a muchos contaminantes ocurre mediante la inducción del sistema de 

defensas antioxidantes, incluyendo enzimas tales como la SOD, CAT, GPx y APx, y la 

síntesis de compuestos de bajo peso molecular tales como los carotenoides, el ascorbato y 

el glutatión (Pinto et al., 2003, Rocchetta et al., 2012).  
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Euglenofitos  

 

δos euglenofitos son un grupo de microorganismos eucariotas, unicelulares, 

flagelados, acuáticos, que fueron considerados por largo tiempo tanto como algas y como 

protozoos, por poseer características morfológicas y funcionales en común con estos 

organismos. Esto los llevó a ser clasificados redundantemente bajo las normas del Código 

Internacional de Nomenclatura Botánica y el Código Internacional de Nomenclatura 

Zoológica, considerándoselos como un grupo ambirreinal (Patterson, 1986). δos numerosos 

estudios realizados en el campo de la filogenia molecular y el progreso sobre el 

conocimiento de algunas características claves de las células eucariotas, han permitido una 

mejor comprensión de las relaciones evolutivas en organismos con este tipo celular, 

ubicándose a los euglenofitos, dentro de los  Euglenozoa que pertenece al supergrupo de los 

Excavata (Adl et al., 2012). 

δos euglenofitos son un grupo muy heterogéneo en cuanto a sus características 

estructurales, fisiológicas y bioquímicas. δa mayoría de las especies crecen en ambientes 

acuáticos o con cierto nivel de humedad, con salinidades que oscilan desde agua dulce hasta 

hipersalina. δa mayoría son móviles, existiendo un solo género sésil, Colacium.  δos 

primeros se desplazan a lo largo de toda la columna de agua encontrándose formas 

planctónicas y bentónicas. Su gran diversidad ecológica hace posible su distribución en un 

amplio rango de condiciones, aún en aquellas desfavorables para la vida (Huber-Pestalozzi, 

1955; Tell & Conforti, 1986; Walne & Kivic, 1990). δas formas fotoautótrofas se ubican en 

la clase Euglenophyceae (Adl, et al., 2012). Ellas presentan cloroplastos de origen 

endosimbiótico secundario a partir de algas clorofiticas eucariotas (Gibbs, 1978; εartin, et 

al., 1992; Ishida, et al., 1997; δeander, 2004; Nozaki, 2005; Wiegert et al., 2012). Por esta 

razón, sus pigmentos son muy similares a los de estas algas, teniendo en común clorofila a, b, 

 carotenos y varias xantofilas. Algunas características morfológicas de euglenofitos son 

empleadas en su identificación, a saber: 1) unicelulares (fig. 3 B) o coloniales, 2) células 

desnudas o cubiertas con lórigas ornamentadas o no, 3) mitocondrias (fig. 3 C) con crestas 

discoidales en forma de paleta, 4) núcleos visibles (fig. A, B, C) con cromosomas 

condensados permanentemente y nucléolo (fig. 3 C), 5) fagotrofas, osmotrofas o fototrofas, 

obligadas o facultativas, 6) presencia de paramilon, polisacárido de reserva con uniones -
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1,3-glucano (fig. 3 A, B, C), 7) tricocistos o eyectosomas con forma de extrusomas tubulares, 

mucocistos o cuerpos mucíferos, 8) dos flagelos en la mayoría de las especies con función 

locomotora, o uno locomotor y uno que no emerge del bolsillo flagelar en donde se alojan 

(fig. 3 D), 9) otras especies con mas de dos flagelos emergentes y algunas carecen de ellos, 

10) vacuolas contráctiles asociadas con el reservorio en linajes de agua dulce (fig. A y E), 11) 

en especies fotoautotrofas, cloroplastos (fig. 3 A, B, C) rodeados por tres membranas y 

tilacoides apilados de a tres  con pirenoides presentes (fig. 3 C), excepto en Discoplastis, 

Phacus y Lepocinclis, 12) estigma  (fig. 3 A, B, D) y fotorreceptor (fig. 3 D) en la base del 

flagelo emergente en especies fotoautótrofas, 13) bolsillo de alimentación, muy reducido en 

especies fotoautótrofas y osmótrofas, 14) modos de locomoción diversos y dinámicos, 

incluyendo movimientos metabólicos, deslizamiento por un sustrato y natación, 15) división 

en sentido longitudinal en la citocinesis, 16) película compleja debajo de la membrana 

plasmática que consiste en bandas proteicas en forma de “S” (fig. 3 A, C y 4 B) (Triemer y 

Zakryśz, 2015)  
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Figura 3. εorfología y ultraestructura general de un organismo euglenofito 

fotoautotrófico. (A) Esquema de la organización celular. (B y E) εicroscopía óptica. (C) 

εicroscopía electrónica de transmisión. (D) Esquema de la zona anterior de la célula. Cr- 

cromosomas condensados, Cb- cuerpos basales de los flagelos, Cl- cloroplasto, E- estigma, 

Fc- flagelo corto, Fl- flagelo largo, ε- mitocondria, Fr- fotorreceptor, N- núcleo, Ne- 

nucleolo, P- paramilon, Pe- película, Pi- pirenoide, Vc- vacuola contráctil, R- reservorio. 

Escala: 10 m. Imágenes (C y D) tomadas del trabajo de Triemer y Zakryśz (2015). 

Entre las características mencionadas en la figura 3, la película constituye la 

principal sinapomorfía para este grupo. Ella está compuesta por la membrana plasmática, 
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un sistema de bandas proteicas, y subyacente a estas hay microtúbulos y vesículas del 

retículo endoplásmico (fig. 4 A) (δeander 2001, 2004; δeander y Farmer 2000a; δeander y 

Farmer 2001a; δeander et al., 2001). δas bandas se disponen paralelas entre si y 

longitudinalmente en sentido antero-posterior y, en corte transversal, tienen forma de “S” 

(fig. 4 B). Estas estructuras nacen del reservorio y se prolongan hasta el extremo caudal y la 

forma en que se ensamblan le confieren un aspecto ondulado (fig. 5). Cada una de estas 

bandas posee alternadamente una zona elevada y una deprimida  que, al conectarse entre si, 

quedan ubicadas entre dos surcos o estrías anexas formando pliegues longitudinales. Estas 

estructuras proteicas están sostenidas por microtúbulos longitudinales, que varían en 

número pero no en su posición, ubicados precisamente en la cima de cada pliegue o en el 

límite de cada banda. Esta distribución se mantiene estable por estar unidos a fibras 

transversales que los conectan entre si. δas bandas proteicas y los microtúbulos están 

estrechamente asociados con cisternas tubulares del retículo endoplasmático (fig. 4 A). El  

interior del reservorio también está tapizado por la película, la diferenciación entre bandas y 

surcos se va perdiendo gradualmente debido a la disminución de su espesor, llegando a ser 

muy delgada en el fondo de este saco, siendo esta  zona  la de intercambio entre el medio 

intra y extra celular. 
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Figura 4. (A) Organización y componentes principales de la película de euglenofitos.  

Imagen adaptada de δeander et al. (2007). (B) Imagen de microscopía electrónica de 

transmisión (εET) de un corte transversal de la película proteica. Escala: 100 nm. 
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Figura 5. εicrofotografías electrónicas de barrido que muestran el número relativo de 

bandas peliculares (flecha) de dos ejemplares de euglenofitos fotoautótrofos, uno rígido 

perteneciente al género Phacus (A), y uno metabólico perteneciente al género Euglena (B). 

Imagen A y B propiedad de © Brian S. δeander (http://tolweb.org/Eukaryotes/3/2009.03.12 y 

http://tolweb.org/Euglenida/97461/2012.11.10, respectivamente) 

 

δa importancia de la película como novedad evolutiva, radica en la compleja 

organización de sus bandas proteicas, la cual proporciona caracteres ultraestructurales útiles 

filogenéticamente (δeander y Farmer, 2001a; δeander, 2004; Esson y δeander, 2006; 

δeander et al., 2007). δa morfología y organización de las bandas peliculares se 

correlaciona bien con el modo de nutrición y el movimiento celular (δeander y Farmer, 

2000, 2001a, b). Se ha observado que las células con un menor número de bandas tienden a 

ser formas rígidas, como sucede en el género Phacus (fig. 5 A), mientras que aquellas con 

muchas bandas, suelen exhibir movimientos metabólicos como sucede en el género 

Euglena (fig. 5 B), entre otros.  
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Objetivo General 

 

Sobre la base de la toda la información presentada en esta introducción, el objetivo 

general de esta tesis fue: 

 

o evaluar el impacto de la contaminación sobre organismos del fitoplancton a nivel 

ecológico y a escala de laboratorio.  

 

Para su estudio, se desarrollaron tres capítulos: en el primero, de carácter 

ecológico, se investigó el impacto de la calidad del agua de un arroyo periurbano sobre la 

comunidad fitoplanctónica; en dos capítulos posteriores, de carácter taxonómicos y 

ecofisiológicos, se estudió el efecto de dos contaminantes comunes en los cursos de agua 

bonaerenses, tales como el arsénico y la materia orgánica, sobre dos especies de microalgas 

fitoplanctónicas. 
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CAPÍTULO I 
 
 
 
 
 

Estudio de las condiciones ambientales y sus efectos 

sobre la comunidad fitoplanctónica del arroyo 

Carabassa, Buenos Aires 
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I.1. Introducción 

 

En la actualidad gran parte de los cursos de agua del mundo, tanto los que en su 

recorrido atraviesan zonas urbanas y rurales, como de zonas naturales protegidas, están 

sometidos a la acción antrópica como consecuencia del inadecuado desarrollo de las 

actividades productivas y la creciente urbanización (da Silva Nunes et al., 2014; Gerber et 

al., 2015).  

En la Argentina la distribución de la población humana es muy heterogénea, 

localizándose el 46 % del total en la provincia de Buenos Aires, del cual el 39 % se 

concentra en el área metropolitana (INDEC, 2010). Numerosas cuencas hidrográficas 

atraviesan esta zona, en particular, la cuenca de arroyos número 36 (SSRH, 2016) 

localizada en el noreste de esta región (fig. 1). En ella se destacan el río Areco, el arroyo de 

la Cruz, el río δuján y el río Reconquista. δas transformaciones antrópicas en esta cuenca 

son intensas, principalmente debido al reemplazo de comunidades naturales por sistemas 

agrarios que generan una incorporación importante de agroquímicos al ambiente. Además, 

las grandes áreas urbanas y los sectores industriales distribuidos alrededor de esta cuenca, 

emplean sus redes fluviales como recurso y como receptoras de sus aguas residuales que, 

en la mayoría  de los casos, son tratadas ineficientemente.  

 
Figura 1. εapa de los principales cursos de agua que forman la cuenca de arroyos del 

noreste de la provincia de Buenos Aires. 
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El Río δujan es un curso de agua de llanura cuyo régimen hidrológico es 

controlado principalmente por la escorrentía subterránea local. A lo largo de su recorrido 

ocurren variaciones en la calidad del agua que se explican por la presencia de componentes 

naturales (sales solubles y metales), los ingresos no puntuales (nutrientes) y la 

incorporación de contaminantes antrópicos originados en sus márgenes (metales pesados, 

compuestos orgánicos, bacterias) cuyas concentraciones se incrementan aguas abajo 

(εomo et al., 2003; Castañé, et al., 2015). En esta zona de la cuenca es donde se 

encuentran los afluentes más deteriorados (Feijoó et al., 1999) tales como los arroyos 

Carabassa y Claro, a los cuales se les asignó una calificación del estado ecológico “muy 

malo”, entre otros arroyos calificados con un estado “regular” y “bueno” (εomo et al., 

2003). δa calidad del agua de estos cursos fue determinada directamente por los niveles de 

los parámetros fisicoquímicos del agua (Feijoó et al., 1999; Giorgi et al., 1999; δombardo 

et al., 2010), e indirectamente, por ejemplo, por las variaciones progresivas de la estructura 

del fitpolancton (Giorgio et al., 1991; O’Farrell et al., 2002; Gómez y O’Farrell, 2014).  

 

I.1.1 Calidad del agua 

 

El concepto de calidad del agua es relativo y adquiere importancia si está 

relacionado con los usos a los que se destina el recurso hídrico. Por lo tanto, se dice que el 

agua está contaminada cuando sufre cambios que afectan su uso real o potencial. En 

relación a los usos asignados al agua de los ambientes naturales, ella puede considerarse 

apta para consumo humano,  para la preservación de la vida acuática, para bebida de 

especies de producción animal, para irrigación de cultivos y para distintos niveles de 

actividades recreativas humanas. δos criterios de uso consisten en establecer rangos 

permitidos y niveles guía para diferentes parámetros ambientales. 

Existen numerosos trabajos realizados en cursos de agua bonaerense referidos a la 

evaluación de la calidad del agua en relación a la preservación de la vida acuática. Estos se 

basan en el monitoreo de distintas variables fisicoquímicas (Ventura et al., 1997; Giorgi et 

al., 1999; εercado, 2000; de Cabo et al., 2000; O’Farrell et al., 2002; εomo et al., 2003; 

Plataroti, 2010; Gómez y O’Farrell, 2014) las cuales son útiles, en una primera 
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aproximación, para conocer el estado del agua, al ser comparadas con los niveles guía 

correspondientes.  

Particularmente, los niveles guía para la protección de la vida acuática definidos 

legalmente en cada país, tienen un alcance limitado, ya que las características naturales 

propias de las aguas continentales son muy variables, tanto espacial como temporalmente y 

muchas de las formas de vida que sustentan se encuentran adaptadas a éstas (Branco, 1984). 

Ante este inconveniente, se han desarrollado índices de calidad de aguas (ICAs) adaptados 

a las características locales o regionales de los sistemas acuáticos. Estos son números 

adimensionales que engloban las magnitudes de los parámetros individuales y que permite 

definir los posibles usos a los que puede estar destinada.  En el nivel local, existe un ICA, 

desarrollado principalmente para el estudio de la contaminación cloacal e industrial (Berón, 

1984).  

En la actualidad se dispone de poca información, desarrollada en el país, sobre los 

efectos de las sustancias presentes en el agua sobre organismos acuáticos autóctonos. δa 

Subsecretaría de Recursos Hídricos de la Nación (SSRH) es un organismos oficial que 

estableció valores de referencia para una gran cantidad de variables ambientales, que se 

emplean en el manejo de cuencas nacionales (SSRH, 2005). En los casos en que no se 

dispone de información pertinente, se recurre a valores de referencia calculados para otras 

regiones, por ejemplo los desarrollados por el Comité Intergubernamental Coordinador de 

los Países de la Cuenca del Plata (CIC) (CIC, 1999) integrado por Argentina, Bolivia, 

Brasil, Paraguay y Uruguay; el Consejo Nacional de εedio Ambiente del Brasil 

(CONAεA, 2005); el acuerdo por el que se establecen los Criterios Ecológicos de Calidad 

del Agua de εéxico (DOF, 1989), la Agencia de protección ambiental de Estados Unidos 

(US EPA, 2006), el Anuario de estadísticas Agrícolas de Puerto Rico (2003), entre otros. 

  

I.1.2.  Interpretación ecológica de los parámetros fisicoquímicos  

 

δas variables que definen la calidad del agua para la protección de la vida acuática 

abarcan principalmente características físicoquímicas y bacteriológicas.  

Del total de variables químicas que caracterizan el estado del agua, un grupo de 

ellas son consideradas de interés para la protección de la biota acuática. Entre éstas se 
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encuentran: el nitrógeno amoniacal (N-amoniacal), nitratos, nitritos, fósforo, sustancias 

fenólicas, tensioactivos, metales y metaloides (cromo hexavalente, plomo, cadmio, 

mercurio, arsénico), aceites y grasas, sulfuros, cianuro, hidrocarburos totales.  

A continuación se describen diferentes parámetros fisicoquímicos empleados para 

caracterizar la calidad del agua del arroyo que es objeto de estudio de este trabajo de tesis. 

 

a) Turbiedad 

 

δa turbiedad es una medida del grado de pérdida de transparencia del agua debido 

a la presencia de partículas en solución y coloides con tamaños de 0,1 a 1000 nanómetros 

(Bloomfield, 2001). Éstas pueden ser sedimentos que provienen de la erosión en la cuenca 

de drenaje, sustancias coloidales procedentes de la descarga de efluentes o de las 

escorrentías de aguas residuales, microorganismos, etc., cuya presencia aumenta el nivel de 

partículas en suspensión y consecuentemente la turbiedad. Estos materiales en la columna 

de agua absorben y dispersan la luz incidente, disminuyendo su penetración en el agua y 

aumentando su temperatura. En consecuencia, decrece la actividad fotosintética y la 

concentración de oxígeno en el agua afectando o limitando la capacidad de desarrollo de 

algunas comunidades biológicas. Por otro lado, las partículas suspendidas pueden adherir 

metales pesados y compuestos orgánicos tóxicos, lo que determina una disminución de sus 

efectos nocivos sobre una gran parte de la biota acuática.  

El valor máximo establecido para la protección de la vida acuática es de 50 

Unidades Nefelométricas de Turbidez (NTU)  (Anuario de Estadísticas agrícolas de Puerto 

Rico, 2003). 

 

b) Conductividad 

 

δa conductividad eléctrica refleja el grado de mineralización del agua. Constituye 

un indicador del grado de salinidad del agua, de la presencia de fertilizantes inorgánicos 

(cloruros, sulfatos y potasio), y es una de las variables que mejor discrimina la calidad del 

agua entre los puntos de muestreo afectados por alteraciones antropicas (Primavesi, et al., 

2002). Sus valores en aguas continentales superficiales oscilan entre 15 y 3300 µS/cm. Se 



 46

ha establecido como límite máximo para el sostenimiento de la vida acuática 750 µS/cm 

(US EPA, 1986; Pérez-Castillo y Rodríguez, 2008; Escribano y De Frutos 1987). 

 

c) Temperatura 

 

δa temperatura es reconocida como un factor ambiental fundamental en 

ecosistemas acuáticos y terrestres por su rol esencial en el desarrollo de la actividad 

biológica. Son dependientes de la temperatura, por ejemplo, las constantes de equilibrio y 

reacciones químicas, solubilidades, entre otras (CCεE, 1999). En los ecosistemas acuáticos 

la temperatura afecta notablemente la calidad del agua, principalmente porque influye en la 

solubilidad del oxígeno, lo cual repercute en el retardo o aceleración de la actividad biológica. 

Por ejemplo, a nivel del mar, el agua a una temperatura de 15 °C contiene 10 mg/l  de 

oxígeno, mientras que a valores  de 30 °C puede contener 8 mg/l (δewis, 2006).  

Al aumentar la temperatura, disminuye la solubilidad del oxígeno (Henry y 

Heinke, 1999), ocasionando disminución del pH, además de la aceleración de los procesos 

de descomposición de la materia orgánica, inactivación de enzimas, cambios en el 

contenido de lípidos, aumento de la permeabilidad a través de la membrana celular y 

desnaturalización de proteínas. En tanto que la exposición de los organismos acuáticos a 

bajas temperaturas puede ocasionar, entre otras consecuencias, ineficiencia en los procesos 

metabólicos, insuficientes velocidades de liberación de energía y cambios en los balances 

de agua y minerales.  

 

d) Potencial de hidrógeno (pH) 

 

Generalmente, las aguas naturales (no contaminadas) presentan unidades de pH 

que varían dentro de un amplio rango de valores. Por ejemplo, en lagos alcalinos puede ser 

mayor a 10 u 11 unidades, mientras que en algunas ciénagas o pantanos puede ser menor de 

4. δa variación del pH del agua puede tener efectos importantes sobre la biota acuática, 

provocando marcados efectos sobre cada uno de los niveles de organización de la materia 

viva, desde el celular hasta el de ecosistemas (Atlas y Bartha, 1992). Por un lado, el pH 

regula los procesos biológicos mediados por enzimas (fotosíntesis, respiración, etc.), ya que 
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según sus valores puede resultar modificada su forma iónica y por lo tanto la velocidad de 

reacción. A su vez, también determina  la disponibilidad de nutrientes esenciales que 

limitan el crecimiento microbiano en muchos ecosistemas (NH4
+, PO4

-3 y εg2+). Por 

ejemplo, la movilidad de metales pesados tales como el cobre, que es tóxico para muchos 

microorganismos, puede afectar o regular la estructura y función de ácidos nucleicos y 

proteínas estructurales. El control de esta variable resulta de suma importancia, dado que, 

por ejemplo, elevados valores de pH, en conjunción con otros factores ambientales como la 

luz, la velocidad del agua y la disponibilidad de nutrientes, entre otros, favorecen el 

desarrollo de cianobacterias que pueden ocasionar serios inconvenientes en la calidad del 

agua.  

Se considera que para asegurar la protección de las comunidades acuáticas el rango 

de pH debe estar comprendido entre 6 y 9 unidades de pH (CONAεA, 2005). 

 

e) Sólidos totales 

 

δos sólidos totales se definen como la materia que queda como residuo después de 

la evaporación y secado a 103 - 105 °C. Su valor incluye materiales no disueltos que 

corresponden a sólidos suspendidos totales, porción retenida por un filtro de 0,45 m de 

diámetro de poro (CAN, 2005), y sólidos disueltos totales, porción que pasa a través del 

filtro. Sus concentraciones determinan la turbiedad y la transparencia del agua. En el caso 

particular de la comunidad fitoplanctónica, los efectos de los sólidos suspendidos se 

asocian a la reducción de la productividad por inhibición de la fotosíntesis debida a la 

disminución de la penetración de luz. El valor máximo de sólidos totales en el agua que se 

establece para la protección de la vida acuática es de 10 mg/l (CCεE, 2002). 

 

f) Oxígeno disuelto 

 

Generalmente, las aguas de mejor calidad para la preservación de la vida acuática 

presentan niveles de oxígeno disuelto (OD) por encima de los 5 mg/l (SSRH, 2005). Éste 

proviene del generado por fotosíntesis, sumado al que se incorpora al medio por difusión 

desde la atmósfera. Este último, será mayor en aguas turbulentas que en calmas, en donde 
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la concentración de OD es más baja. Otros factores como la salinidad y la temperatura del 

agua influyen relacionándose de manera inversa con los valores de OD.  Por ejemplo, cómo 

se mencionó más arriba un aumento de temperatura disminuye la concentración de oxígeno 

disuelto. 

Además, la contaminación del agua por materia orgánica favorece el crecimiento 

de bacterias que la descompone, disminuyendo con esta acción los niveles de oxígeno del 

ambiente. 

 

g) Materia orgánica 

 

δa materia orgánica presente en las aguas, proviene del lavado de los suelos o del 

metabolismo y de los organismos que viven en ellas, además de aquella de origen antrópico 

como la procedente de desechos domésticos o industriales. Por lo general, las aguas 

naturales (no contaminadas) presentan cantidades mínimas de materia orgánica, excepto las 

que se encuentran en zonas boscosas o las aguas estancadas. Como es muy difícil 

determinar analíticamente la presencia de materia orgánica en el agua, se han establecido 

métodos indirectos de determinación tales como la demanda biológica de oxígeno (DBO) y 

la demanda química de oxígeno (DQO). δa DBO corresponde a la cantidad de oxígeno 

necesario para descomponer la materia orgánica por acción bioquímica aerobia, y la DQO 

equivale a la cantidad de oxígeno requerido para oxidar por medios químicos la materia 

orgánica en una muestra de agua. El nivel guía para la protección de la vida acuática 

estipulado para la DBO es de 3 mg/l (SSRH, 2005) y para la DQO de 5 mg/l (ACUεAR, 

2011). 

δas aguas pueden contener componentes orgánicos con diferentes niveles de 

biodegradabilidad. Una aproximación cuantitativa de esta característica va a estar dada por 

la relación DBO/ DQO denominada Índice de Biodegradabilidad del Agua. Cuando  su 

valor resulta menor que 0,2 nos indica la presencia de materiales poco biodegradables, 

entre 0,2 y 0,4 serían biodegradables, y mayor de 0,4 corresponden a  muy biodegradables 

(Wang et al., 2003; Novelo et al., 2002). En el caso de un agua residual que contenga 

materia orgánica natural, la degradación es relativamente fácil, aunque hay elementos 

excepcionales como las grasas y aceites que presentan baja o nula biodegradabilidad. 



 49

 

h) Nitrógeno  

 

El nitrógeno presente en el agua se encuentra en cuatro formas diferentes: 

nitrógeno orgánico, N-amoniacal, nitritos y nitratos. En condiciones naturales, los 

compuestos nitrogenados del agua provienen fundamentalmente de la degradación de la 

materia orgánica muerta. Si las  aguas están contaminadas, los aportes adicionales de 

nitrógeno proceden mayoritariamente de los vertidos urbanos e industriales, de aguas 

residuales de la actividad ganadera, así como de los fertilizantes y pesticidas empleados en 

la agricultura. En el agua residual sin tratar, se encuentra fundamentalmente nitrógeno 

orgánico y amoniacal, siendo este último producto de la descomposición del primero por 

acción bacteriana. De igual  modo, el N-amoniacal en un medio aeróbico es oxidado a 

nitritos y éste a nitratos. δa presencia de amoníaco en el agua indica una degradación 

parcial de la materia orgánica que se da cuando el ambiente es pobre en oxígeno. El valor 

del nivel guía establecido para el N-amoniacal es de 0,6 mg/l (Cal EPA, 2012) y para 

nitritos y nitratos es de 0,05 y 5 mg/l respectivamente (SSRH, 2005, DOF, 1989).  

El nitrógeno total (N total) involucra la suma de las concentraciones del nitrógeno 

orgánico y del amonio. Con este parámetro se estima la cantidad de N total en condiciones 

de ser nitrificado a nitritos y nitratos, resultando un valor indicativo de contaminación por 

aguas residuales y fertilizantes (Khademikia et al., 2013; Septory y Triyatmo, 2016. 

 

i) Fósforo  

 

El fósforo presente en el agua puede proceder naturalmente de la erosión de las 

rocas, o del lavado de los suelos, pudiendo tener su origen en pozos sépticos o en zonas con 

actividad ganadera y agrícola. Además, puede proceder de la descarga de desechos 

industriales y aguas domiciliarias en los cursos de agua. Estas últimas son depositarias de 

grandes cantidades de detergentes, entre los cuales se encuentran los fosfatados. εás del 90 

% del fósforo inorgánico está asociado a materia orgánica, a través de procesos biológicos 

en los que se forman fosfatos orgánicos y constituyentes celulares, o asociado a otras 

formas inorgánicas. Por un lado, el fosfato es esencial para el desarrollo de la biota 
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acuática, sin embargo, su presencia en elevadas concentraciones, al igual que la de nitratos, 

está asociada con la eutrofización de las aguas, con el consecuente desarrollo de 

cianobacterias, algas y plantas que pueden dominar y cambiar la dinámica de los 

ecosistemas acuáticos (Smith y Schindler, 2009; Franco et al., 2010). Aunque el nivel guía 

para el fósforo se establece en un máximo de 50 g/l (SSRH, 2005), se ha visto que con 

valores a partir de un umbral de 20 g/l existe un riesgo potencial de que se desencadene el 

proceso de eutrófización (Sande et al., 2005). 

 

j) Tensioactivos 

 

δos agentes tensoactivos son sustancias anfipáticas cuya presencia en el agua se 

debe principalmente a los residuos de los detergentes domésticos más comunes (alquil-

sulfonato lineal y alquil-sulfonato bencénico ramificado). Algunos de estos son 

biodegradables (no ramificados) por lo cual pueden ser metabolizados por microorganismos 

(Silveira Duarte et al., 2015). En cuanto a los detergentes ramificados, su acción más 

importante en las aguas superficiales está relacionada con la interferencia en el poder 

autodepurador de los recursos hídricos, debido a la inhibición de la oxidación química y 

biológica. En este último caso, las bacterias en presencia de detergentes quedan rodeadas 

por una película que las aísla del medio e impide su acción sobre la materia orgánica 

(Zografi et al., 1990; Pérez et al., 2002), disminuyendo mucho el poder autodepurador de 

los sistemas acuáticos. Como consecuencia de ello, la determinación de la DBO en aguas 

que contienen tensioactivos suele presentar valores bajos (Barrenechea, 2008). Además, la 

solubilidad del oxígeno en aguas que contienen detergentes es menor que en aguas libres de 

ellos (Espina et al., 1986). Estos se determinan mediante una reacción con Azul de 

εetileno (NεX-AA-039-SCFI-2001) y el límite máximo establecido para este parámetro 

es de 0,1 mg/l (DOF, 1989). 

 

k) Arsénico 

 

El arsénico puede estar presente en el agua de forma natural, o ser aportado a 

través  de  desechos provenientes de actividades humanas que lo involucran. Se encuentra 
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en forma trivalente As (III) o pentavalente As (V), tanto en compuestos inorgánicos como 

orgánicos. Se ha visto, además, que las concentraciones de arsénico en aguas naturales 

usualmente son menores de 10 μg/l, sin embargo, en diferentes zonas rurales bonaerenses 

se han reportado niveles elevados de arsénico en aguas superficiales (<10-198 µg/l) 

(Schenone et al., 2007; Rosso et al., 2011). Si bien, su toxicidad es compleja, pues depende 

del estado de valencia (III o V) y de la forma química del compuesto (inorgánico u 

orgánico), se ha determinado que las formas trivalentes inorgánicas (arsenito) son las más 

tóxicas para la biota acuática (εiot et al., 2008; Wang et al., 2015). Al igual que los 

metales pesados, el arsénico induce la formación de radicales libres, pudiendo 

desencadenar procesos de estrés oxidativo (Flora, 1999) δa US EPA indica que, excepto 

para áreas específicas con especies muy sensibles, el nivel de arsenito presente no debería 

producir efectos adversos sobre los organismos acuáticos, en tanto que no establece 

criterios para el arsenato (arsénico V) por no contar con datos suficientes. De todas 

maneras, independientemente de su especiación, el nivel máximo permitido de arsénico 

para la protección de la vida acuática es de 150 μg/l (US EPA, 2006).   

 

l) Cloro  

 

δos niveles guía para el cloro en aguas destinadas a la preservación de la vida 

acuática no presentan restricciones. Por el contrario, para el  uso del agua destinado para 

consumo humano, se propone un nivel de restricción de cloro (5 mg/l, OεS, 1996) por 

encima del cual se pueden afectar el sabor, el olor y la apariencia del agua, de modo que su 

restricción se establece más por una cuestión estética que por toxicidad.  

En esta investigación, el contenido de cloro en las distintas muestras de agua se 

evaluó de modo comparativo, teniendo en cuenta que el crecimiento de un grupo de 

microalgas como las como las euglenofitas, se favorece en presencia de este elemento 

(εunawar, 1972).  
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I.1.3. Variables bacteriológicas 

 

δas bacterias presentan diferentes adaptaciones fisiológicas que les permiten 

explotar los distintos recursos energéticos ofrecidos por las condiciones físicoquímicas del 

ambiente. δas poblaciones bacterianas difieren en su número y calidad, según la 

procedencia del agua, su composición de elementos nutritivos y las condiciones biológicas, 

climatológicas y geográficas. El análisis de esta variable en el monitoreo ambiental, se 

limita específicamente a la detección de bacterias coliformes totales que son indicadoras de 

contaminación orgánica, y de coliformes fecales que dan información sobre la procedencia 

del contaminante, siendo en este último caso excretas de humanos y/o animales. δa 

recomendación del CIC no establece límites para la presencia de bacterias coliformes 

fecales en el agua, por lo cual se ha tomado como referencia el nivel guía para el agua 

potable sugerido por la SRHN (2005) según el método del número más probable (NεP) de 

1000 NεP/100 ml.  

 

I.1.4. Contaminación, fitoplancton y estrés oxidativo 

 

A nivel de los ecosistemas acuáticos, las alteraciones inducidas por la 

contaminación son demasiado complejas y en general se omiten de la lista de los 

indicadores empleados para la detección precoz y la predicción del estrés ambiental 

(Depledge et al., 1993). Por ello, para estudiarlas se procede caracterizando “señales de 

alerta”, que se miden  cuantitativamente, se exteriorizan a través de cambios en los niveles 

celulares, y proporcionan un pronóstico temprano de la disminución del rendimiento 

fisiológico y reproductivo en los niveles ecológicos más altos (εoore et al., 2004).  

Por ser uno de los primeros eslabones de la cadena alimenticia en los ecosistemas 

acuáticos, el fitoplancton resulta de interés en los estudios de monitoreos ambientales, ya 

que los efectos de los xenobióticos sobre esta comunidad van a repercutir en los niveles 

superiores. Por un lado, porque los organismos que emplean microalgas como fuente de 

alimento, incorporan los contaminantes que fueron absorbidos, y acumulados por ellas, 

aumentando la posibilidad de toxicidad (Okay et al., 2000), y biomagnificación a lo largo 

de la cadena trófica (Binelli y Provini, 2003). Por el contrario, para los organismos que no 
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consumen microalgas éstas pueden reducir la exposición a los contaminantes ya sea directa 

o indicrectamente. Por ejemplo se ha informado una reducción considerable del nivel de 

metales pesados en suspensión (20-75%) por sedimentación de las microalgas que los 

incorporaron (δuoma et al., 1998). Además la comunidad fitoplanctónica constituye un 

buen bioindicador de contaminación por su gran sensibilidad a los tóxicos lo cual permite 

una pronta respuesta a los cambios ambientales al ser estos detectados rápidamente. Entre 

los atributos que se estudian en la comunidad fitoplanctónica, se encuentran frecuentemente 

la biomasa total, el contenido de pigmentos, la actividad fotosintética de la fracción 

autótrofa y las alteraciones en la estructura de la comunidad (composición taxonómica, 

abundancia de especies, etc.) (Fairchild y Sappington, 2002; Blanck et al., 2003; Guasch et 

al., 2003; Guasch et al., 2007; Blanck et al., 2009; Debenest et al., 2009; Vera et al., 2010; 

Bakar et al., 2015; Płachno et al., 2015). Son mucho menos frecuentes los estudios 

dedicados al análisis de otras propiedades funcionales de esta comunidad. δos 

biomarcadores bioquímicos, tales como actividades de enzimas clave para el metabolismo 

de la comunidad, constituyen un abordaje distinto que puede complementar los estudios 

clásicos para analizar el estado del fitoplancton, tal como ha sido propuesto para perifiton 

(Bonnineau et al., 2014). En particular, la evaluación de parámetros de estrés oxidativo, 

tales como la actividad de las defensas antioxidantes enzimáticas catalasa, glutation 

peroxidasa y ascorbato peroxidasa, pueden informar sobre el grado de estrés de una 

comunidad (Bonnineau et al., 2014).    

En Argentina, es poco frecuente el uso de la biota para el seguimiento de la calidad 

de los ambientes acuáticos, limitándose el monitoreo al análisis de variables químicas y 

bacteriológicas empleadas en la elaboración de índices de calidad del agua. δos estudios de 

contaminación más importantes en los que se utilizaron las asociaciones fitoplanctónicas 

como indicadoras de los impactos externos y por lo tanto de la calidad del agua, se han 

llevado a cabo en cursos de agua ubicados en la Provincia de Buenos Aires, entre ellos el 

río Reconquista (δoez y Salibián, 1990; δoez et al., 1995, 1998), el εatanza-Riachuelo 

(Conforti et al., 1995; εagdaleno et al., 2001), el Samborombón (εercado y Gómez, 

1998), el δuján (Plataroti, 2010). 

Dentro de este contexto, en el presente capítulo, se caracterizó a nivel bioquímico, 

la respuesta del fitoplancton perteneciente al arroyo Carabassa, Buenos Aires, un ambiente 
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natural sometido a una mezcla de contaminantes de diversos orígenes, y se lo relacionó con 

la diversidad a nivel de los grupos que lo conforman, buscando posibles asociaciones entre 

las condiciones del medio y los organismos presentes como indicadores de contaminación. 

 

I.1.5. Objetivos 

 

o Evaluar la calidad del agua del arroyo Carabassa por medio de la determinación de 

parámetros fisicoquímicos generales y específicos. 

 

o Tratar de establecer las relaciones existentes entre la diversidad y abundancia de los 

grupos fitoplanctónicos del arroyo Carabassa y sus características fisicoquímicas. 

 

o Analizar biomarcadores de estrés oxidativo en el fitoplancton y su relación con 

alguna característica ambiental.  

 

I.1.6. Hipótesis 

 

o δa calidad del agua del arroyo Carabassa se deteriora como consecuencia de la 

presencia de emprendimientos económicos y urbanísticos desarrollados en sus  

proximidades. 

 

o δa diversidad de los grupos fitoplanctónicos del arroyo Carabassa está asociada a 

las condiciones fisicoquímicas del agua.  

 

o δa calidad del agua puede provocar alteraciones del estado oxidativo del 

fitoplancton induciendo respuestas antioxidantes.  
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I.2. Materiales y Métodos 

 

I.2.1. Área de estudio y diseño del muestreo. 

 

El arroyo Carabassa es un cuerpo de agua de llanura ondulada que pertenece a la 

cuenca del Río δujan, la cual se extiende de suroeste a noroeste de la provincia de Buenos 

Aires (34° 25’ 5’’ S, 58° 32’ 2’’ O). Esta cuenca hídrica nace en el partido de Suipacha y 

recorre una superficie de 2.690 km2, atravesando el área metropolitana de la Provincia de 

Buenos Aires, abarcando los partidos de εercedes, San Andrés de Giles, Gral. Rodríguez, 

δuján, Pilar, εoreno, Exaltación de la Cruz, Campana, Escobar, Tigre, San Isidro y San 

Fernando, en donde desemboca en el Río de la Plata. El río δuján se divide en tres tramos 

de diferentes longitudes, superior (40 km), medio (30 km) e inferior (60 km). Se caracteriza 

por ser la cuenca con mayor densidad de drenaje de la provincia, pese a su escasa 

pendiente, principalmente en el último tramo (0.05–0.016 m/km) (Giorgi, 2001; Blasi et al., 

2010).  

δa región tiene un clima templado subhúmedo. δa media de las temperaturas del 

verano y del invierno son 22 °C en el mes de enero, y 9,5 °C en el mes de julio, 

respectivamente. δa precipitación media anual es de 950 mm, alcanzando los 1400 mm en 

años excepcionalmente húmedos (δombardo et al., 2010). El final del verano, el otoño y la 

primavera son los meses más lluviosos (Andrade, 1986). 

El arroyo Carabassa (fig. 2) nace de la confluencia de dos arroyos entre las 

localidades de Gral. Rodríguez y Pilar correspondientes a la zona media-baja de la cuenca 

del Río δuján, y se extiende en sentido noreste unos 5,2 km. hasta su desembocadura en 

dicho río. A lo largo de su recorrido atraviesa zonas urbanas con una alta densidad 

poblacional y gran desarrollo industrial (O´Farrell et al., 2002, Castañé et al., 2015).  
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Figura 2. Cuenca del Río δuján y detalle del arroyo Carabassa y sus áreas de estudio. A1-

A3, y CP1-CP3 corresponden a los sitios de muestreo sobre afluentes (A) y sobre el cauce 

principal (CP) respectivamente.  

Imagen adaptada (http://www.delriolujan.com.ar/estudioina.html). 

  

δos sitios de muestreo sobre el cauce principal del arroyo y sus afluentes se 

seleccionaron teniendo en cuenta la cercanía a probables fuentes de contaminación puntual 

(fig. 2). Estos fueron: 

-el sitio A 1 (34° 31’ 46,6’’ S, 58° 58’ 59,8’’O) en cuyas proximidades se encuentra 

instalada una empresa láctea (“δa Serenísima”) que vierte en este afluente parte de las 

aguas residuales de su planta de tratamiento. 

-el sitio A 2 (34° 31’ 8,1’’ S, 58° 58’ 13,5’’ O) localizado en una zona contigua a un 

frigorífico ubicado a la vera de este efluente.  

-el sitio CP 1 (34° 30’ 8,0’’ S, 58° 58’ 9,5’’ O) ubicado en el cauce principal del arroyo a 

unos 500 metros río abajo de la unión de los afluentes A1 y A2 

-el sitio A 3 (34° 30’ 0,6’’ S, 58° 56’ 44,6’’ O) ubicado en un tercer afluente luego de que 

este atraviese un barrio privado que posee campos de golf (“Golfer´s”) 

-el sitio CP 2 (34° 27’ 52,5’’ S,  58° 57’ 27,4’’ O) ubicado en el cauce principal del arroyo 

luego de la desembocadura del A3, en una zona en la que atraviesa un barrio privado 

(“Estancias del Pilar”) 
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-el sitio CP 3 (34° 27’ 19,3’’ S, 58° 57’ 28,6’’ O) ubicado en el cauce principal del arroyo, 

aguas abajo del CP2, luego de una descarga de efluentes de una empresa alimenticia 

(“εolinos Río de la Plata”). 

Se realizaron dos muestreos estacionales, uno realizado en otoño (25 de abril de 

2012) y otro en primavera (27 de septiembre de 2012). 

 

I.2.2. Determinación de variables ambientales 

 

Se determinaron in situ algunas variables morfométricas como el ancho y la 

profundidad del curso y la velocidad de la corriente, con las que se calculó el caudal del 

arroyo en cada punto de muestreo. Éste se determinó por el método del flotador, para lo 

cual se eligió un tramo del arroyo en donde la profundidad y el ancho se mantuvieron 

parejos. El caudal se determinó mediante la fórmula: 

 

          

donde Q es el caudal (m3/s), V es la velocidad promedio que alcanza el flotador (m/s) y S 

es el área  de la sección transversal del tramo del río seleccionado (m2). δuego el caudal se 

multiplicó por un coeficiente de fricción, en este caso de 0,9, por considerar que el tipo de 

suelo del arroyo era liso y suave.  

Además se determinaron algunas variables fisicoquímicas tales como la 

temperatura, por medio de un termómetro de vidrio con precisión 0,1 °C, el pH y la 

conductividad con un potenciómetro y un conductímetro marca “Hanna instruments” 

respectivamente, el OD con un oxímetro “Oxi 330/SET WTW”, la concentración de cloro 

medida con un equipo portátil “δaεotte”, y la turbiedad y transparencia con el disco de 

Secchi (Tyler, 1968).  

Además, se recolectaron muestras de agua subsuperficial para realizar otras 

determinaciones químicas en el laboratorio. Estas se tomaron en cada sitio en la zona 

central del curso, y se colocaron en recipientes estériles de plástico. El análisis 

fisicoquímico de las muestras de agua se realizó de acuerdo a la metodología propuesta por 

APHA (2005). Se determinó nitratos por reducción de cadmio (Sε 4500 NO3-E), nitritos 

por un método colorimétrico (Sε 4500 NO2-), N-amoniacal por el electrodo de ión 

Q= V x S 
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selectivo de amonio (Sε 4500-NH3D), nitrógeno total por el método εacro-Kjeldahl y 

volumetría (Sε 4500-NOrg B), y fósforo total (P total) por digestión persulfato–ácido 

ascórbico (Sε 4500-P E). Además se determinaron sólidos totales por el método 

gravimétrico a 103-105 ºC (Sε 2540 B), tensioactivos por sustancias activas al azul de 

metileno (SAAε´s) (NεX-AA-039-SCFI-2001), arsénico por digestión ácida (Sε 21-

3113 AyB AA-Homo), demanda química de oxígeno (DQO) en reflujo cerrado y por 

colorimetría (Sε 5220 –D), demanda biológica de oxígeno a los 5 días (DBO5) (Sε 5210). 

δos resultados de las variables fisicoquímicas fueron comparados con los niveles 

guía de calidad de agua aptas para la preservación de la vida acuática nacionales e 

internacionales ajustados particularmente según las condiciones de un cuerpo de agua 

nacional: la Cuenca del Río εatanza-Riachuelo y la Franja Costera del Río de la Plata 

(SSRH, 2005). 

 

I.2.3. Parámetros Biológicos 

 

I.2.3.1. Fitoplancton 

 

Para realizar los análisis cuali y cuantitativos del fitoplancton se recolectaron 

muestras de agua subsuperficial. Éstas también se emplearon para la determinación en esta 

comunidad, de marcadores de estrés oxidativo tales como: la actividad de las enzimas 

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

reactivas al ácido tiobarbitúrico (TBARS).  Para el análisis cualitativo, el agua del río se 

filtró con una red cónica de 15 m de poro y se observaron especímenes vivos y fijados con 

formaldehído al 3 % v/v. δa observación de las muestras y la identificación de los 

organismos pertenecientes a los grandes grupos se realizaron utilizando un microscopio 

óptico Olympus BX50 con aumentos de 400x y 1000x. Para el estudio cuantitativo se 

recolectaron muestras de 250 ml de agua sin filtrar y se las fijó con una solución de δugol 

al 2%. δa estimación cuantitativa se realizó según el método de Utermöhl (1958), para ello 

las muestras se colocaron en cámaras de sedimentación de 5 ml por el término de 24 horas. 

δuego, el material sedimentado se observó utilizando un microscopio invertido marca 

Olympus CK40 con aumento de 400x y se determinó la densidad algal  (individuos/ml) 
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para las clases más representativas (Bacillariophyta, Chlorophyta, Cyanobacteria, 

Dinophyta y Euglenophyta). El número de recuentos en cada cámara se realizó hasta 

obtener un error estimado (: 0,05) que no superó el 10%. Este error se calculó según la 

fórmula de Venrick (1978): 

 

 

donde e (%) es el error porcentual, S el desvío estándar, n el número de campos observado, 

X es la media muestral y t (, n-1)  el t de Student. 

 

I.2.3.2. Análisis bacteriológico 

 

δa densidad de bacterias coliformes totales y fecales se estimó por el método del 

número más probable (NεP). δas determinaciones de nutrientes y los análisis 

bacteriológicos fueron realizados con la colaboración del personal técnico del laboratorio 

de análisis ambientales “ABIA” dependiente de la municipalidad de Pilar, Buenos Aires 

(http://www.abia.org.ar/).  

 

I.2.4. Índice de calidad del agua (ICA) 

 

Con los resultados de las variables: temperatura, OD, DBO5, cloruros y N-

amoniacal, se calculó para cada sitio un índice de calidad de aguas (ICA) (Berón, 1984) 

que estima el grado de contaminación por materia orgánica de las aguas del río. δa fórmula 

que se aplica para el cálculo de este índice es: 

 

 

 

en donde n es la cantidad de variables utilizadas (5 en este caso), qi es un valor asignado a 

cada variable según su peso relativo y su valor (tabla 1), y wi es el peso relativo de la 

variable de acuerdo a su importancia en relación a la calidad de las aguas. Para la 

temperatura y los cloruros el valor de wi es igual a 1, para el OD y la DBO5 es igual a 2, y 

para el N-amoniacal es igual 3. 

e (%) = S / √n . t(α, n-1) 

                X 

ICA= ∑qi / ∑wi 
 

n 

i=1 

n 

i=1 
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Tabla 1. Tabla de clasificación de calidad.  

 
Temperatura, cloruros, N-amoniacal, DBO y OD son los parámetros seleccionados para 

el cálculo del ICA. Para cada uno de ellos se designan intervalos de concentraciones de 

acuerdo al grado de polución, y asociados a estos un valor qi. 

 

Este índice emplea una escala numérica que varía entre 0 y 10 según el grado de 

contaminación. El valor 10 indica pureza original, los valores entre 8-10 contaminación 

leve, entre 6-8 contaminación intermedia, entre 3-6 contaminación elevada, y entre 0-3 

contaminación muy elevada, considerándose al valor 0 como indicativo de calidad de agua 

semejante a un cloacal crudo y séptico. 
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I.2.5. Evaluación de parámetros de estrés oxidativo y actividad detoxificante 

 

I.2.5.1. Preparación de los homogenatos celulares 

 

δos homogenatos para la determinaciones de proteínas, de cada actividad 

enzimática y de niveles de sustancias reactivas al ácido tiobarbitúrico (TBARS), se 

prepararon centrifugando 150 ml de muestra de agua subsuperficial a 12.000 x g durante 10 

minutos. δuego se lavaron las células tres veces con agua destilada, y el pellet se 

resuspendió en buffer fosfato de potasio 30 mε pH 7,4 conteniendo KCl 120 mε. 

Posteriormente, se rompieron las células mediante sonicado con un homogeinizador 

ultrasónico Cole Parmer CP600 4710 aplicando tres pulsos de 15 segundos cada uno, 

manteniendo las muestras en hielo. Estos homogenatos se centrifugaron a 10.000 x g 

durante 30 minutos a 4° C. δos sobrenadantes obtenidos fueron utilizados, inmediatamente 

o luego de almacenamiento a -20 °C por 2 semanas como máximo.   

El contenido de proteínas solubles se determinó de acuerdo con la metodología de 

δowry (1951) utilizando seroalbúmina bovina (SAB) como estándar. Para ello se emplearon 5 

l y 10 l de los sobrenadantes de homogenato obtenidos según lo descripto en el ítem 

anterior. δa cuantificación de las proteínas se realizó por lectura de absorbancia a 750 nm en 

un espectrofotómetro Shimadzu UV/vis. El contenido de proteínas de las muestras se calculó a 

partir de la correspondiente curva de calibración.  

 

I.2.5.2. Actividad de la enzima detoxificante GST  

 

δa actividad de la enzima GST se determinó en alícuotas del sobrenadante del 

homogenato de acuerdo con Habig et al. (1974). Este método se basa en la detección del 

producto de la reacción de conjugación del glutatión reducido (GSH) con el reactivo 1-cloro-2, 

4-dinitrobenceno (CDNB). Esta conjugación es llevada a cabo por la enzima GST, y el 

conjugado resultante (GS-DNB) se detecta espectrofotométricamente a 340 nm.  

 

 
GSH + CDNB           conjugado GS-DNB 
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δa mezcla de reacción contenía  GSH 1 mε, CDNB 1 mε, extracto enzimático y 

buffer fosfato de potasio 100 mε pH 6,5, en un volumen final de 0,8 ml. δa cinética de 

formación del complejo GS-DNB se monitoreó a 340 nm durante tres minutos, en un 

espectrofotómetro Shimadzu UV/vis. En base a las velocidades iniciales de formación del 

complejo y al coeficiente de absortividad molar del GS-DNB (9,6mε/cm a 25° C), se 

calcularon las cantidades de producto formado y las unidades GST presentes en cada muestra. 

Una unidad GST se define como la cantidad de enzima que cataliza la formación de un mol 

de GS-DNB por minuto a 25° C. δos resultados se expresaron como unidades GST/mg de 

proteínas. 

 

I.2.5.3. Actividad de la enzima antioxidante SOD  

 

δa actividad de la enzima SOD se determinó siguiendo el método de εcCord y 

Fridovich, 1969, basado en la reducción del citocromo c en presencia del anión superóxido 

(O2
-), generado por el sistema xantina-xantina oxidasa.  

δas determinaciones se realizaron en buffer fosfato de potasio 50 mε pH 7,8 

conteniendo EDTA 100 ε , empleando citocromo c 21 ε y xantina 10 ε. δa cantidad 

de xantina oxidasa fue ajustada de modo que se verificó un aumento en la absorbancia de 

0,025 unidades por minuto a una longitud de onda de 550 nm, a temperatura ambiente (18-

20 ºC). δos resultados se expresaron como unidades de SOD/mg de proteínas Una unidad 

de SOD se define como la cantidad de enzima que inhibe en un 50% la velocidad de 

reducción de citocromo c. 

 

I.2.5.4. Actividad de la enzima antioxidante CAT  

δa actividad de esta enzima fue determinada según el método descripto por Aebi 

(1984). δa enzima CAT cataliza la siguiente reacción: 

      

δa medición de la actividad enzimática CAT en condiciones de saturación de 

sustrato no puede realizarse porque la enzima se inactiva con concentraciones de 

2 H2O2     
CAT       2 H2O + O2 
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H2O2 mayores a 100 mε. Sin embargo, trabajando a tiempos  cortos y concentraciones 

de H2O2 entre 10 mε y 50 mε la velocidad de descomposición del H2O2 es   proporcional 

a la cantidad de enzima activa.  Por lo dicho, la determinación cuantitativa de la actividad 

catalasa, puede realizarse mediante la medición de la velocidad de descomposición 

del H2O2 por incubación del extracto celular en presencia de H2O2. δas mediciones se 

realizaron en cubeta de cuarzo en las que se colocaron en el siguiente orden: buffer fosfato 

de potasio 50 mε a pH 7, H2O2 15 mε y el sobrenadante enzimático. El consumo de 

H2O2 se midió espectrofotométricamente a una longitud de onda de 240 nm durante 30 

segundos (coeficiente de extinción (e)= 40 ε-1cm-1), a temperatura ambiente (18-20º C). 

Para evaluar el correcto funcionamiento del sistema, previo a las determinaciones, se midió 

durante un minuto la estabilización del sistema. Una unidad CAT fue definida como la 

cantidad de enzima que degrada 1 mmol de H2O2 por minuto (İ peróxido de hidrógeno = 

40 ε-1 cm-1). δos resultados se expresaron como unidades CAT/mg de proteínas. 

I.2.5.5. Daño oxidativo: Peroxidación lipídica 

 

δa peroxidación lipídica es un proceso que comienza con la sustracción de un 

átomo de hidrógeno de un ácido graso conteniendo por lo menos 3 dobles enlaces 

conjugados, dando lugar a un radical lipídico. δuego de una serie de reacciones intermedias, 

los peróxidos lipídicos intermedios se degradan completamente formando una serie de 

productos finales entre los cuales el malondialdehído (εDA) es uno de los mayoritarios. 

Éste reacciona con el ácido tiobarbitúrico y da un complejo coloreado, como se muestra en 

la siguiente ecuación, el cual puede cuantificarse por espectrofotometría: 

 

 

. 

         TBA                            MDA             complejo coloreado MDA-TBA2 
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δa estimación de los niveles de peroxidación lipídica se realizó por determinación del 

contenido de TBARS de acuerdo a Buege y Aust, 1978.  

Se incubaron alicuotas de sobrenadante de homogenato con 1 ml de reactivo 

conteniendo ácido tricloroacético 15% (p/v), ácido tiobarbitúrco (TBA) 0,375% (p/v) e 

hidroxitolueno metilado 0,01% (p/v), durante 30 minutos en baño de agua a 95 - 100 ºC. 

δuego de enfriar las muestras, se centrifugaron a 10.000 x g durante 10 minutos y la 

absorbancia del sobrenadante clarificado, fue medida a 535 nm en un espectrofotómetro 

Shimadzu UV/vis. El contenido de TBARS fue estimado como equivalentes de εDA usando 

el coeficiente de extinción molar del complejo εDA-TBA2 (156 mε-1 cm-1). δos resultados 

fueron calculados como pmoles de TBARS/mg de proteínas y se expresaron como porcentaje 

con respecto al control.  

 

I.2.6. Análisis estadístico 

 

Para determinar la magnitud de la relación entre las variables ambientales, se 

realizaron correlaciones de Spearman de a pares de variables. A su vez, éstas se 

correlacionaron con las variables indicadoras de estrés oxidativo.  

El ordenamiento de los sitios en las dos fechas de muestreo se realizó mediante un 

análisis de componentes principales (ACP) basado en las siguientes variables ambientales: 

caudal, OD, DQO, SAAε, N-amoniacal, nitratos, nitritos, N total y P total.    

δos resultados de los parámetros indicadores de estrés oxidativo en el fitoplancton 

se informaron como la media ± el desvío estándar, y se compararon mediante análisis de la 

varianza (ANOVA) de uno y dos factores (sitio y estación del año). Cuando se encontraron 

diferencias significativas (p 0,05) se realizaron pruebas de comparaciones de a pares para 

determinar qué valores diferían significativamente, para ello se empleó el test de 

comparaciones múltiples de Tukey y la corrección de Bonferroni, respectivamente. δos 

supuestos de normalidad y homogeneidad de las varianzas se probaron utilizando las 

pruebas de Shapiro-Wilks y de δevene respectivamente (Sokal y Rohlf, 1999). δos 

softwares utilizados para los análisis estadísticos fueron Graph Pad Prism 5 e Infostat   

Para clasificar las muestras recolectadas en los diferentes sitios del arroyo 

Carabassa, se realizó un dendrograma basado en las densidades de los diferentes grupos 



 65

fitoplanctónicos mayoritarios, aplicando un análisis de conglomerados jerárquico, 

utilizando la distancia de εanhattan como medida de similitud, y ligamiento completo 

como criterio de agrupación. 

 

I.3. Resultados 

 

I.3.1. Variables ambientales 

 

Entre los sitios establecidos sobre los afluentes, solo pudo determinarse su caudal 

en A1 tanto en el muestreo de otoño como en el de primavera (0,08  0,0005 y 0,26 m3/s  

0,001 respectivamente) (fig. 3). Dado que consideramos despreciable el aporte de los 

afluentes A2 y A3 sus velocidades de corrientes fueron consideradas  nulas (0 m/s). En 

otoño y primavera, se observó un leve aumento del caudal en el sitio CP1 (0,26   0,004  y 

0,59 m3/s  0,0007 respectivamente), luego de la confluencia de los afluentes A1 y A2, 

seguida de una disminución en el sitio CP2 (0,07  0,0007 y 0,14  0,002 m3/s 

respectivamente), y posteriormente un aumento en CP3 (0,26  0,001 y 0,78  0,003 m3/s 

respectivamente). δos resultados obtenidos indican mayor caudal del arroyo durante la  

primavera.  

δas velocidades de la corriente (fig. 3), en el muestreo de otoño en los sitios A1, 

CP1 y CP3 fueron 0,11  0,005; 0,12  0,004 y 0,11  0,003 m/s respectivamente, mientras 

que en el sitio CP2 esta disminuyó considerablemente (0,02  0,0007 m/s). En el muestreo 

de primavera, las velocidades de la corriente en A1 y CP1 fueron 0,24  0,003 y 0,23  

0,001 m/s respectivamente, mientras que en CP2  disminuyó notablemente (0,04  0,0007 

m/s) y en CP3 se observó un leve aumento (0,14  0,0007 m/s). Como se mencionó 

anteriormente, en los sitios A2 y A3 en las dos estaciones de muestreo la velocidad 

calculada fue nula (0 m/s). 
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Figura 3. Caudal y velocidad de la corriente estimados en los sitios (A1, A2, CP1, A3, 

CP2, CP3) y períodos de muestreo (otoño-primavera) investigados. δos resultados se 

expresan como la media ± la desviación estándar. Distintas letras indican diferencias 

significativas entre estaciones de muestreo de un sitio (A-B caudal, A’-B’ velocidad). 

δas precipitaciones ocurridas en la zona del arroyo (según Servicio εeteorológico 

Nacional) fueron registradas unos 13 días antes de la fecha del muestreo de otoño y unos 15 

días antes del muestreo de primavera, resultando en 70 y 180 mm respectivamente. 

δos resultados de las determinaciones de los parámetros fisicoquímicos del agua 

en los sitios muestreados se muestran  en la tabla 2.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 67

Tabla 2. Parámetros fisicoquímicos del agua de los sitios muestreados (A1-A3;  CP1-CP3) 

en las dos estaciones de muestreo (otoño y primavera). 

 
*AEA: Anuario de Estadísticas Agrícolas 

 

δa diferencia entre las temperaturas medias de ambos muestreos fue de 0,7 °C. δa 

temperatura media durante el muestreo de otoño fue de 14,4 °C, con la máxima registrada 

en el sitio A1 (15,6 °C) y  la mínima en el sitio CP3 (13,5 °C). En el muestreo de primavera 

la temperatura media fue de 15,1 °C, con la máxima registrada en el sitio CP2 (18,2 °C) y 

la mínima en el sitio A3 (12,6 °C).  

δa concentración de OD presentó variaciones en cuanto a los diferentes puntos y 

estaciones de estudio. En el muestreo de otoño se registró el máximo  valor en la estación 

A1 (6,29 mg/l), en los sitios restantes los valores resultaron todos menores a 5 mg/l con el 

mínimo en la estación A3 (2,08 mg/l). En cuanto al muestreo de primavera el máximo valor 

se registró en la estación CP2 (5,11 mg/l), al igual que para el muestreo de otoño, los sitios 
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restantes presentaron valores menores al nivel guía, con el mínimo en la estación A1 (1,86 

mg/l). 

En todos los casos, los valores de turbiedad superaron a los establecidos para la 

protección de la vida acuática. δos mayores valores en ambos muestreos de otoño y 

primavera se registraron en el afluente A1 (301 y 294 NTU respectivamente). En el 

afluente A2 los valores resultaron menores (178 y 117 NTU respectivamente) que en A1. 

δuego de la confluencia  de estos dos afluentes, en la estación CP1 se registró una 

disminución de la turbiedad respecto al sitio A1 (260 y 254 NTU respectivamente). Aguas 

abajo del sitio CP1, en las restantes estaciones de muestreo, la turbiedad presentó valores 

cada vez más bajos hasta el sitio CP3  que presentó los menores valores  registrados para el 

cauce principal del arroyo (151 y 159 NTU respectivamente). 

El pH se mantuvo aproximadamente constante en cada uno de los sitios  

estudiados en ambas  estaciones, manteniéndose dentro del rango de pH básico. En el 

muestreo de otoño se registraron el valor máximo y el mínimo de pH en las estaciones A1 y 

A2 respectivamente (8,55 y 7,69 upH) con una diferencia entre estos de 0,86 upH. En el 

muestreo de septiembre los valores máximo y mínimo de pH se observaron  en las 

estaciones CP2 y A3 respectivamente (7,93 y 7,37 upH) con una diferencia entre estos de 

0,56 upH.  

Tanto en el muestreo de otoño como en el de primavera, el menor registro de 

conductividad se detectó en el afluente A3 (1000 y 207 S/cm respectivamente), y el mayor 

se registró en el sitio A1 (2440 y 2230 S/cm respectivamente). En todos los sitios 

muestreados, los valores de conductividad tendieron a ser menores en el muestreo de 

primavera respecto a los de otoño. Valores menores a 750 S/cm se han determinado en los 

afluentes A2 y A3 en el muestreo de primavera.  

δos mayores valores de sólidos totales (ST) en ambos muestreos de otoño y 

primavera se registraron en el afluente A1 (1680 y 1500 mg/l respectivamente). En el  A2 

los valores determinados durante el otoño (660 mg/l) fueron mayores que los de primavera 

(360  mg/l). En ambos muestreos, luego de la confluencia de A1 y A2, en el sitio CP1, los 

ST disminuyeron respecto a los valores en A1 (1540 y 1260 mg/l respectivamente), y en A3 

se registraron los valores de ST más bajos (640 y 200 mg/l respectivamente). δuego de la 

confluencia del A3 con el cauce principal del arroyo, en el sitio CP2, los ST disminuyeron 
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respecto a los valores en  CP1, tanto en otoño como en primavera (670 y 900 mg/l 

respectivamente). Río abajo en  CP3, en primavera los ST continuaron disminuyendo 

respecto a CP2  (670 mg/l), mientras que en otoño éstos aumentaron (1340 mg/l).  

δa DBO a lo largo del cauce principal, en ambos muestreos, disminuyó aguas 

abajo del sitio A1 (171 y 161 mg/l respectivamente) hasta el sitio CP3 (79 y 38 mg/l 

respectivamente). δos valores máximos de DBO fueron registrados en el afluente A1 en 

ambos muestreos (171 y 161 mg/l respectivamente), mientras que los valores mínimos, se 

registraron en  A3 (23 y 38 mg/l respectivamente) y en  CP3 en  primavera (38 mg/l). Cabe 

destacar, que los valores de DBO en CP2 y CP3 obtenidos en  otoño (132 y 79 mg/l 

respectivamente) fueron superiores a los de primavera (41 y 38 mg/l respectivamente). 

δa DQO a lo largo del cauce principal mostró un patrón similar al de la DBO. En 

ambos muestreos, los valores de DQO disminuyeron a partir del afluente A1 (414 y 381 

mg/l respectivamente) aguas abajo de este punto hasta  CP3 (198 y 95 mg/l 

respectivamente). Su máximo valor se observó en el sitio A1 tanto en  otoño como en  

primavera (414 y 389 mg/l respectivamente). En otoño los mínimos valores de DQO se 

obtuvieron en A3 (69 mg/l), mientras que en  primavera éstos se dieron en A2 y en CP3 (95 

mg/l en ambos). δos valores de DQO en ambos muestreos superan en más del doble a los 

de la DBO en cada uno de los sitios analizados, por lo cual  la relación DBO/DQO resulta 

siempre  menor a 0,5. 

δos valores de las sustancias activas al azul de metileno (SAAε) determinados en 

otoño y primavera, a lo largo del cauce principal, disminuyeron aguas debajo de A1 (0,29 y 

1,49 mg/l respectivamente) hasta el sitio CP3 (0,07 y 0,49 mg/l respectivamente). δos 

valores máximos de SAAε se determinaron en A1 tanto en  otoño como en  primavera 

(0,29 y 1,49 mg/l respectivamente), y el mínimo se obtuvo en A2 en otoño (p 0,05 mg/l), 

y en A2 y A3 en primavera (p 0,05 mg/l). Además, se observó que los valores de las 

SAAε en el muestreo de primavera en los sitios  sobre el cauce principal (CP1, CP2 y 

CP3), resultaron mucho más elevados  (1,39, 0,62 y 0,49 mg/l respectivamente) que los de 

otoño para los mismos sitios (0,14, 0,08 y 0,07 mg/l respectivamente).  

δa concentración de cloro determinada en el muestreo de otoño en los diferentes 

sitios  presentaron  valores similares excepto en A3 donde se registró el valor más bajo 

(0,05 mg/l), y en CP2 donde se registró el máximo (0,14 mg/l). En el muestreo de 
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primavera en CP1 no se detectó cloro, y su  valor mínimo fue medido en  A3 (0,01 mg/l), 

en tanto que el  máximo correspondió  a CP3 (0,22 mg/l). 

δa concentración de arsénico determinada en los dos muestreos en todos los sitios 

estudiados fue inferior al valor guía establecido para la protección de la vida acuática (150 

g/l) (US EPA, 2006), no superando los 21 g/l. 

δos resultados de las determinaciones de nutrientes (N-amoniacal, nitratos, nitritos, N total 

y P total) presentes en el agua de  los sitios muestreados se expresan en la tabla 3.  

 

Tabla 3. Composición de los nutrientes del agua de los sitios muestreados (A1-A3, CP1-

CP3) en las dos estaciones de muestreo (otoño-primavera). 

 
 

δa concentración de N-amoniacal aumentó aguas abajo de A1 (1,30 mg/l) en otoño 

sobre el cauce principal del arroyo hasta CP3 (9,8 mg/l), lugar donde se registró su valor 

máximo, mientras que el mínimo se obtuvo en A2 (1,02 mg/l). Contrariamente al muestreo 

de otoño, en el de primavera este nutriente  disminuyó aguas abajo desde A1 (43,90 mg/l) 

en el cauce principal hasta CP3 (12,80 mg/l), registrándose los valores máximos en A1 y en 

CP1 (43,90 y 43,50 mg/l respectivamente), y un mínimo en A3 (0,71 mg/l). δos resultados 

anteriores muestran que los valores del N-amoniacal en primavera resultaron superiores a 

los de otoño en todos los sitios excepto en A3 (0,71 y 1,28 mg/l respectivamente). 

δa concentración de nitratos en los sitios muestreados aumentó en otoño sobre el 

cauce principal desde CP1 (9,98 mg/l) aguas abajo hasta el sitio CP3 (12,48 mg/l). El 
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máximo registrado se determinó en  A3 (37,02 mg/l) y el mínimo en  A1 (8,37 mg/l). En  

primavera las concentraciones de nitratos detectadas se mantuvieron relativamente 

constantes desde A1, aguas abajo sobre el cauce principal hasta CP3 (14,40 y 15,60 mg/l 

respectivamente), registrándose el mínimo en CP1 (13,40 mg/l) y el máximo en A3 (18,80 

mg/l). 

δos valores de concentraciones de nitritos registrados en otoño fueron  superiores a 

los de septiembre en todos los sitios estudiados. En otoño el valor máximo se registró en  

A3 (5,76 mg/l) y el mínimo en A1 (0,26 mg/l). Sobre el cauce principal, los valores se 

incrementaron hacia CP3 (3,66 mg/l). δa concentración de nitritos en primavera, se 

mantuvo relativamente constante desde A1 hasta CP3 aguas abajo (0,03 y 0,02 mg/l 

respectivamente), con  un máximo en A2 (0,06 mg/l) y un mínimo en A3 ( 0,02 mg/l).  

δas concentraciones de N total determinadas, fueron elevadas y no siguieron una 

tendencia clara. En  otoño se registró un valor máximo en  A1 (115,61 mg/l) y un mínimo 

en  CP1 (39,52 mg/l). En  primavera el valor máximo de N total se registró en  CP2 (98,16 

mg/l) y el mínimo en  A3 (44,91 mg/l).  

δos valores de las concentraciones de P total determinados en  otoño resultaron 

más elevados que los de primavera. En el primero, se registró un máximo en CP1 (11,55 

mg/l) y un mínimo en A3 (3,65 mg/l). εientras que en primavera se registró su  máximo 

valor en A1 (6,56 mg/l) y el mínimo en A3 (1,09 mg/l). En ambos muestreos, los valores 

disminuyen en los sitios sobre el cauce principal hacia CP3 (7,25 y 2,39 mg/l 

respectivamente). 

 

I.3.2. Variables biológicas 

  

I.3.21. Estructura y composición del fitoplancton 

 

δa densidad del fitoplancton total registrada en otoño fue de 3,6.106 individuos/ml 

y en primavera de 2,6.106 individuos/ml. Esta comunidad en el arroyo  Carabassa estuvo 

compuesta por cuatro clases dominantes de microalgas,  Chlorophyceae, Cyanophyceae, 

Euglenophyceae y Bacillariophyceae (tabla 4), y por otros dos grupos menos 

representados, que fueron Xantophyceae y Dynophyceae. δa abundancia relativa de los 
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principales grupos, en el muestreo de otoño fue: Chlorophyceae (85 %), Cyanophyceae 

(12,2 %), Euglenophyceae (2,4 %) y Bacillariophyceae (0,4 %). En tanto que en el de 

primavera fue: Chlorophyceae (81,3 %), Cyanophyceae (3 %), Euglenophyceae (9,3 %) y 

Bacillariophyceae (6,4 %).  

 

Tabla 4. Densidad del fitoplancton (individuos/ml) de las clases algales mayoritarias en 

cada estación de muestreo. 

 
 

En las figuras 4 y 5 se puede observar que, a excepción de las algas  

Chlorophyceae que dominaron en todos los sitios, la representatividad de los demás grupos  

(Cyanophyceae, Bacillariophyceae y Euglenophyceae) no fue homogénea.  

Durante el muestreo de otoño, en A1 se registró la mayor densidad de  individuos 

de Chlorophyceae (1,1.106 individuos/ml) en donde representaron el 77,4% del 

fitoplancton. δas Cyanophyceae y Euglenophyceae mostraron ser menos abundantes 

(2,5.105 y 6,0.104 individuos/ml respectivamente), constituyendo el 18,3% y el 4,3% del 

fitoplancton, en tanto que las Bacillariophyceae fueron las que presentaron la menor 

densidad (2,1.102 individuos/ml) y representatividad con menos del 1% del total. δas 

menores densidades de Chlorophyceae se encontraron en los sitios CP1 y A2 (2,1.105 y 

1,6.105 individuos/ml respectivamente) representando la mayor parte del fitoplancton 

(94,4% y 93,8% respectivamente). En A3, CP2 y CP3, Chlorophyceae representó un 88 % 

aproximadamente del fitoplancton total, con densidades crecientes hasta alcanzar en CP3, 

6,1.105 individuos/ml. δa máxima densidad de Bacillariophyceae se registró en  A2 
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(7,0.103 individuos/ml) seguido de A3 (5,9.103 individuos/ml) representando el 25% y 18% 

del fitoplancton total respectivamente, y la máxima densidad de Euglenophyceae se 

encontró en A1 (6,0.104 individuos/ml) seguido de CP2 (2,5.104 individuos/ml) 

constituyendo el 4,3% y 3,9% del fitoplancton respectivamente. δa densidad de individuos 

de Cyanophyceae, Euglenophyceae y Bacillariophyceae oscilaron sin seguir un patrón 

definido en las diferentes estaciones de muestreo, resultando estos dos últimos taxones los 

menos representativos del fitoplancton.   

En el muestreo de primavera, la participación de Chlorophyceae como grupo 

dominante del fitoplancton fue mayor en A1 (96,4%) con 5,0.105 individuos/ml, aunque su 

mayor densidad se observó en CP1 con 9,4.105 individuos/ml, representando el 86,9% del 

fitoplancton total. Coincidentemente, Euglenophyceae también presentó su mayor densidad 

en  CP1 (1,1.105 individuos/ml) constituyendo el 10 % del fitoplancton. δas 

Bacillariophyceae y Cyanophyceae fueron los grupos menos representativos en CP1, 

mientras que en A2 presentaron sus máximas densidades (8,7.104 y 3,5.104 individuos/ml 

respectivamente), representando el 25 y el 10 % del fitoplancton respectivamente. Además 

de en A2, las más altas densidades de Bacillariophyceae se encontraron en  A3 (5,6.104 

individuos/ml) representando el 18% del fitoplancton. 
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Figura 4. Porcentajes de los grupos mayoritarios del fitoplancton en los sitios muestreados 

(A1-A3, CP1-CP3) en otoño (A) y en  primavera (B). 
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Figura 5. Densidades de los grupos mayoritarios del fitoplancton (individuos/ml) en los 

sitios muestreados (A1-A3, CP1-CP3) en otoño (A) y en primavera (B). 

 

I.3.2.2. Análisis bacteriológico 

 

δa densidad de bacterias coliformes totales mostró un patrón de variación 

estacional (fig. 6 A) registrándose los mayores valores en las muestras de otoño. En el 

cauce principal se registró la mayor densidad en CP1 (22000 NεP/100 ml), para luego 

disminuir en CP2 (9000 NεP/100 ml) y aumentar levemente en CP3 (17000 NεP/100 
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ml). De los afluentes, en A3 fue donde se registró la mayor densidad de bacterias 

coliformes totales (21000 NεP/100 ml) mostrando valores similares a los de CP1. 

Densidades del mismo orden se registraron en A1 (12000 NεP/100 ml), y los menores 

valores se obtuvieron en  A2 (670 NεP/100 ml). En primavera se registraron las mayores 

densidades de bacterias coliformes totales  sobre el cauce principal en CP1 y CP3 (1800 y 

1200 NεP/100 ml respectivamente) y en  A3 (1600 NεP/100 ml). δas menores densidades 

fueron medidas en  A2 y en CP2 (350, 170 NεP/100 ml respectivamente). 

δa densidad de bacterias coliformes fecales (fig. 6 B) presentó idéntico patrón  de 

variación estacional y espacial que las coliformes totales, con sus mayores valores  en 

otoño, a excepción del sitio A2, el cual presentó una mayor densidad en primavera. El valor 

más alto en el muestreo de otoño se registró en  CP1 (5100 NεP/100 ml), disminuyendo en 

CP2 (1700 NεP/100 ml) y aumentando al doble en CP3 (3500  NεP/100 ml). δa máxima 

densidad en los afluentes se registró en el sitio A3 (4000 NεP/100 ml), y en el mismo 

orden que el anterior en el sitio A1 (2700 NεP/100 ml), mientras que las mínimas 

densidades se registraron en A2 (97 NεP/100 ml). En primavera se detectó la mayor 

densidad de bacterias coliformes totales en  A1 (3000 NεP/100 ml) y los mínimos en A2 y 

A3 (275 y 240 NεP/100 ml respectivamente). Sobre el cauce principal el máximo 

registrado fue en CP1 (360 NεP/100 ml), disminuyendo un orden en CP2 (30 NεP/100 

ml) y aumentando un orden nuevamente en CP3 (210 NεP/100 ml). 
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Figura 6: Densidad de bacterias coliformes totales (A) y fecales (B) presentes en las 

muestras de cada sitio (A1-A3, CP1-CP3) en las dos estaciones muestreadas (otoño- 

primavera).  

 

I.3.3. Calidad del agua 

 

Según los valores de los ICA obtenidos (tabla 5), la contaminación orgánica del 

arroyo evidenció una variación espacial y temporal. Ésta resultó elevada en todos los sitios 

excepto en CP2, donde fue muy elevada (2,9). δas mejores condiciones fueron las 

existentes  en A3 (5,2). En ambos muestreos de otoño y primavera se observó un grado de 

deterioro de las aguas con un valor promedio del ICA de 3,94 y 3,20 respectivamente, 

indicando una contaminación elevada de las aguas. 
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Tabla 5. Resultados del Índice de Calidad de Agua (ICA, Berón, 1984), de cada sitio (A1-

A3, CP1-CP3) en cada estación muestreada (otoño- primavera).  

 
 

I.3.4. Análisis de componentes principales 

 

El ordenamiento de las muestras tomadas en las dos estaciones del año se realizó 

con un análisis de componentes principales (ACP) basado en las características  

fisicoquímicas (fig. 6). δos dos primeros ejes explican el 61,4 % de la varianza total. El 

primer componente (eje x) explica un 35,8 % de la varianza total, con una correlación 

positiva con las variables SAAε (r= 0,84), N-amoniacal (r= 0,79), DQO (r= 0,68) y N total 

(r= 0,62), y negativa con nitritos (r= -0,67) y nitratos (r= -0,60). El segundo componente 

(eje y) explica un 25,6 % de la varianza total con una correlación positiva con OD (r= 0,89) 

y P total (r= 0,64). El primer eje organiza a los sitios de muestreo, separando a  A1 y CP1 

(lado derecho del eje) los cuales se encuentran asociados a valores elevados de SAAε, N-

amoniacal, DQO y N total, de  A2, A3 y CP3 (lado izquierdo del eje), de sitios donde estos 

parámetros se encontraron en bajas concentraciones, y  asociados a elevadas 

concentraciones de nitratos y nitritos. En el segundo eje, A1, A2, CP1, CP2 y CP3 durante 

el  otoño, y  A2 y CP2 en primavera, se asociaron a elevados niveles de OD y P total, en 

tanto que  A1, CP1, A3 y CP3, en  primavera, y A3 en otoño se asocian con bajos niveles 

de estos parámetros.  

 



 79

 
Figura 6. Ordenación resultante del análisis de componentes principales (ACP) basado en 

los parámetros fisicoquímicos de las muestras de los afluentes (A1-A3) y del cauce 

principal (CP1-CP3) del arroyo Carabassa, en las dos estaciones de muestreo, otoño (negro) 

y primavera (rosa). Factor 1: primer componente principal, Factor 2: segundo componente 

principal.  

 

I.3.5. Análisis de conglomerados 

 

En la figura 7 se muestra el dendrograma obtenido a partir del análisis de 

conglomerados, en base a los resultados de las abundancias de cada grupo fitoplanctónico 

en los sitios muestreados. En él se pueden distinguir tres grupos, el primero  conformado 

por las muestras de A2 y A3 de primavera, sitios en los que se registraron las mayores 

densidades de Bacillariphyceae. El segundo grupo, se subdividió en un subgrupo “2a” que 

abarca a las muestras de A3, CP2 y CP3 de otoño, y el “2b” formado por las muestras de 

A1, CP2 y CP3 de primavera, más A2 y CP1 de otoño. Ambos subgrupos “2a” y “2b” se 

caracterizan por mostrar densidades medias y bajas de Chlorophyceae respectivamente. El 

tercer grupo estuvo conformado por las muestras A1 del muestreo de otoño y CP1 del 

muestreo de primavera, caracterizadas ambas, por presentar las más elevadas densidades de 

Chlorophyceae, Cyanophyceae y Euglenophyceae en comparación con todas las muestras 

tomadas en la misma época de muestreo.  
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Figura 7: Dendrograma obtenido a partir del análisis de conglomerados de las muestras de 

A1, A3, CP1 y CP3, tomadas en otoño (negro) y en primavera (rosa). 

 

I.3.6. Parámetros de estrés oxidativo y actividad detoxificante 

 

δos resultados de las determinaciones de los marcadores de estrés oxidativo y de 

actividad detoxificante en el fitoplancton se muestran en la figura 8.  
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Figura 8. (A) Actividad Catalasa (CAT), (B) actividad glutatión-S-transferasa (GST), (C) 

actividad superóxido dismutasa (SOD) y (D) niveles de sustancias reactivas al ácido 

tiobarbitúrico (TBARS) en las muestras de fitoplancton de los diferentes sitios (A1, A2, 

CP1, A3, CP2, CP3) en otoño y primavera. δos resultados se expresan como la media ±  la 

desviación estándar. Distintas letras indican diferencias significativas entre los sitios en 

cada una de las estaciones de muestreo. 
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δa actividad CAT mostró un patrón de variación estacional (p 0,0001) y espacial 

(p 0,0001) (fig. 8 A y tabla 6), detectándose su mayor actividad en las muestras de otoño 

(p 0,001). En esta estación, el fitoplancton de A1 y CP1 presentó el menor valor de 

actividad CAT. Aguas abajo, en CP2, se registró la actividad más elevada de todos los 

sitios muestreados, mientras que en CP3 los niveles fueron altos pero menores que en CP2. 

En lo que respecta a los afluentes, las mayores actividades se registraron en el fitoplancton 

de A3 y A2, y la mínima en A1. En primavera el fitoplancton de todos los sitios mostró 

actividades significativamente menores que las de otoño. Se registró una actividad CAT 

más elevada en A3, respecto a los otros sitios, entre los cuales no se observaron diferencias 

significativas de actividad. 

 

Tabla 6. Resumen de los resultados del análisis de la varianza (ANOVA) de dos factores.  

 
Sitios de muestreo: A1-A3, CP1-CP3. Estaciones del año: otoño (O) y  primavera (P). ns: 

no significativo. 

 

δa actividad GST también mostró un patrón de variación estacional (p 0,0001) y 

espacial (p 0,0001) (fig. 8 B y tabla 6). δos valores más elevados de este parámetro se 

registraron en otoño, excepto  para el fitoplancton de A1 que tuvo valores de actividad 

mayores en primavera. Al igual que para CAT, en esta estación, el valor significativamente 

más bajo de actividad GST se determinó en el fitoplanton de CP1 y el máximoen el del sitio 

CP2, registrándose un valor significativamente alto en CP3 pero menor que el de CP2. Si 

consideramos los afluentes, la actividad GST fue mínima en A1 y se obtuvieron valores 

máximos en A2 y A3 En primavera, en líneas generales, también se obtuvieron valores más 

bajos de actividad que en la otra estación. El valor más bajo de actividad GST se registró en 
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CP1, para aumentar aguas abajo en el cauce principal en CP2 y CP3. δa máxima actividad 

en los afluentes se registró en  el fitoplancton de A1, y las menores en el de A2 y A3. 

Al considerar los datos obtenidos de la actividad SOD se pudo evidenciar que 

estos mostraban un patrón de variación espacial (p  0,0001) (fig. 8 C y tabla 6). Durante 

el otoño, en el cauce principal del arroyo, se registró la menor actividad en el fitoplancton 

de CP1, aumentando aguas abajo en CP2 y en CP3 donde se presentó su mayor valor. 

Respecto a los afluentes, el fitoplancton del afluente A1 mostró el menor nivel de actividad, 

mientras que el de  A3 fue significativamente mayor. En primavera, en el fitoplancton de 

CP1 se registró el valor más bajo de actividad SOD en el cauce principal, aumentando 

aguas arriba en CP2 y disminuyendo respecto al sitio anterior en CP3. De los 3 afluentes, el 

nivel más bajo de actividad SOD se obtuvo en el fitoplancton de A1, en el de A2 los 

valores fueron mucho más elevados, y lo mayores niveles se registraron en el de A3.  

δos niveles de TBARS (índice de peroxidación lipídica) mostraron un claro patrón 

de variación estacional (p 0,0001) y espacial (p 0,0001) (fig. 8 D y tabla 6). δos 

mayores valores se registraron en otoño, excepto para el fitoplancton de A1 y CP1 en los 

que se detectaron niveles más altos en primavera. En el cauce principal se registró el menor 

valor en el sitio CP1, mientras que aguas abajo (en CP2 y CP3) el fitoplancton mostró 

niveles de TBARS significativamente más altos, con un máximo en CP2. En los afluentes, 

el máximo nivel de TBARS se dio en el fitoplancton del sitio A2 y A3. En primavera, no se 

registraron diferencias en el contenido de TBARS entre los sitios. 

A través de la aplicación de la correlación de Spearman entre pares de variables 

fisicoquímicas ambientales y parámetros indicadores de estrés oxidativo (tabla 7) se pudo 

establecer  la existencia de algunas correlaciones positivas tales como: GST con CAT (r= 

0,99), TBARS con CAT y GST (r= 0,85 y r= 0,88 respectivamente), Nitratos con GST y 

TBARS (r= 0,64 y r= 0,71 respectivamente), y una negativa como la de SOD con DQO (r= 

-0,58). El resto de las variables no presentaron correlaciones significativas.  
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Tabla 7. Coeficientes de correlación de Spearman determinados entre las variables 

fisicoquímicas ambientales y bioquímicas (CAT, GST, SOD y TBARS).  

 
δos números en negritas indican correlaciones significativas p 0,0001.  

 

I.4. Discusión 

 

El análisis de los resultados obtenidos de las características ambientales, los cuales 

incluyeron variables hidrometeorológicas, fisicoquímicas y biológicas, nos permitió 

establecer alguna de las causas del deterioro que presentaban las aguas del arroyo 

Carabassa. Una de ellas se atribuye al ingreso de sustancias generadas por acción antrópica, 

y otra a la estacionalidad, que influyó a través de la variación de las precipitaciones y del 

caudal pudiendo aumentar el efecto antrópico. δa primer situación había sido observada por 

εomo et al., 2003, quienes emplearon el concepto de estado ecológico (Pollard y Huxham, 

1998) para clasificar la calidad de las aguas de los arroyos de la cuenca del Río δuján, 

asignándole al arroyo Carabassa la calificación de un estado ecológico “muy malo”, 
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principalmente como consecuencia de efluentes orgánicos y nutrientes provenientes del 

desarrollo urbano e industrial. 

 

I.4.1 Variables ambientales  

 

El caudal exhibió un patrón de variación estacional y espacial. El primero se 

evidenció al registrarse sus mayores valores en el muestreo de primavera, justamente 15 

días después de haberse registrado precipitaciones en la zona. A estos aportes, se le deben 

sumar las masas de aguas subterráneas (caudal basal) que también contribuyen al caudal 

superficial del arroyo Carabassa. Éstas provienen de dos acuíferos subterráneos, uno más 

superficial (Pampeano) contaminado por aguas residuales (Santa Cruz, 1995), y el otro más 

profundo (Puelchense) con aguas de mejor calidad. δa escasa pendiente del arroyo (0,05–

0,016 m/km) (Giorgi, 2001; Blasi et al., 2010) justifica sus bajos valores de velocidad de 

corriente. En lo que respecta al aporte de aguas desde los afluentes al caudal principal, se 

consideró que éste estuvo incrementado solamente por la contribución del afluente A1, 

dado que los otros dos (A2 y A3) presentan aguas quietas, por lo que puede considerarse 

que sus aportes al caudal principal no serían significativos. El patrón espacial del caudal 

sobre el cauce principal mostró un aumento en dirección aguas abajo, excepto en el sitio 

CP2 en donde disminuyó considerablemente. Esto podría deberse a un proceso natural de 

infiltración hacia el nivel freático que se da en la zona por la presencia de sedimentos 

porosos, o a un proceso artificial por bombeo de las aguas hacia lagunas de urbanización. 

En  la mayoría de los sitios muestreados los niveles de oxígeno disuelto, tanto en 

otoño como en primavera, resultaron inferiores al nivel guía establecido para el desarrollo 

de la vida acuática, excepto en A1 durante el otoño, donde resultó levemente superior. Para 

los valores de temperatura determinados, característicos de climas templados (10 a 20 °C, 

Cravero et al., 1991), la solubilidad del oxígeno es de 10 a 11 mg/l, por lo que se esperarían 

mayores niveles de oxígeno que los registrados (máximo valor de 6,29 mg/l). Esos bajos 

niveles detectados en el arroyo Carabassa, resultan característicos de cuerpos de agua poco 

profundos. Dada las bajas velocidades de corriente de este curso, el intercambio de gases 

entre las aguas que están por debajo de la superficie y la atmósfera es menor, por lo que se  

reduce la oxigenación del agua.  
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Además de la temperatura y la velocidad de la corriente, la descomposición de la 

materia orgánica por microorganismos también influye en la cantidad de oxígeno disuelto 

en el agua (εartínez y Donato, 2003). Al analizar los valores de la DBO, en todos los sitios 

y en las dos estaciones de muestreo, los resultados obtenidos superan el nivel guía 

establecido para la protección de la vida acuática. Esto nos indica que las aguas presentan 

una fuerte contaminación orgánica,  perjudicial para los organismos que las habitan. 

Además, de acuerdo a los valores de la relación DBO/ DQO obtenidos (la mayoría de ellos 

superiores a 0,4), parte de esa materia orgánica sería biodegradable.  Por lo tanto, el déficit 

de OD encontrado se debería al alto consumo de oxígeno por parte de la comunidad 

microbiana aeróbica para oxidar la materia orgánica presente. Ese consumo excede a su 

incorporación por flujo desde la atmósfera (como se ha comentado anteriormente), o por 

productividad fotosintética, la cual podría estar afectada por los elevados niveles de 

turbiedad observados (mayores a los valores establecidos para la protección de la vida 

acuática) que disminuyen la penetración de la luz con la consecuente disminución del 

rendimiento fotosintético. A su vez, la actividad microbiana aumenta la concentración de 

dióxido de carbono disuelto en el agua generando la formación de ácido carbónico y sus 

productos de disociación (bicarbonato y carbonato), determinando un aumento de la 

concentración de protones que lleva a una acidificación del medio. A pesar de ello, el pH 

fluctuó entre valores ligeramente elevados pero sin exceder aquellos aceptados para la 

protección de la vida acuática. Esto nos estaría indicando que esta tendencia a la alcalinidad 

detectada se debería a la  influencia de la composición química del sustrato subyacente 

(postpampeano) que contiene carbonato de calcio en los depósitos de limos y arcillas 

(Andrade, 1986).   

δa DBO y la DQO mostraron un patrón de variabilidad espacial semejante en 

ambos muestreos, exhibiendo en A1 los registros más altos de todos los afluentes y, en el 

cauce principal, CP1 fue el sitio que mostró el máximo valor. Esto era esperable ya que el 

afluente A1 recibe la descarga de la planta láctea “δa Serenísima” y su corriente arrastra 

aguas contaminadas hacia el cauce principal del arroyo que desemboca cerca de CP1. 

Aguas abajo de este sitio los valores de ambas variables disminuyen, aunque siempre se 

mantienen por encima de aquellos establecidos para la protección de la vida acuática. δa 

dinámica de estas variables muestra que aguas arriba, el arroyo recibe una importante 
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cantidad de materia orgánica, la cual va disminuyendo su concentración aguas abajo a 

medida que se aleja del foco contaminante. δa causa de los elevados valores de DBO y 

DQO determinados, probablemente se deba al vuelco de los efluentes de la planta de 

tratamiento de dicha empresa láctea. 

δa turbiedad y la conductividad en los diferentes sitios muestreados también 

fueron menores aguas abajo de CP1. Esto era esperable, debido a que ambos  parámetros 

dependen de las partículas en suspensión y disueltas, y de las sales y iones disociados, 

cuyas concentraciones varían en gran medida debido a factores tales como los aportes de 

sustancias provenientes de la actividad agrícola (cloruros, sulfatos, nitratos, etc.) y de la 

contaminación de origen doméstico principalmente (jabones y detergentes, alimentos, 

deyecciones, etc.) (δombardo et al., 2010). Así, el ingreso de las aguas residuales de la 

empresa láctea, las excretas de los animales de pastoreo que frecuentan el arroyo aguas 

arriba de CP1, explicarían los mayores valores registrados en este sitio. 

δos niveles de nitrógeno amoniacal presentaron un patrón de variación estacional, 

resultando mayores durante la primavera superando en ambas estaciones el nivel guía 

establecido para la protección de la vida acuática. En el muestreo de otoño las 

concentraciones de nitrógeno amoniacal aumentaron sobre el cauce principal aguas abajo 

de A1 hacia CP3, mientras que ocurrió lo contrario en primavera en donde se registraron 

sus máximos en A1 y CP1, para disminuir aguas abajo hacia CP3. El patrón espacial 

observado en otoño, podría tener relación con el comportamiento del OD en esta estación, 

el cual disminuyó aguas abajo hacia CP3. Como consecuencia de ello, el proceso de 

nitrificación resultaría afectado por la falta de oxígeno que permite la oxidación del 

amonio, por lo cual el nivel de este ión se incrementa aguas abajo. No se descarta la 

posibilidad de que tal aumento, además, se debiera a las fuentes de contaminación exógena. 

En primavera, en cambio, se incrementó el OD aguas abajo en el cauce principal, lo cual 

debe haber facilitado la oxidación del amonio con su consecuente disminución, lo cual 

explicaría sus bajos niveles en CP3. 

Cabe destacar, la elevada concentración de nitrógeno amoniacal registrada en el 

muestreo de primavera en el afluente A1 y en el sitio CP1 sobre el cauce principal. Estas 

concentraciones deben estar asociadas a una fuente puntual de contaminación antrópica 

proveniente de la empresa láctea que se halla en las cercanías del sitio A1 y que vierte los 
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efluentes de sus plantas de tratamiento. Estos resultados podrían constituir una evidencia 

del ineficiente manejo que la empresa hace de sus residuos y de la falta de control  de las 

aguas tratadas que se vierten en este curso de agua. 

δos nitritos también presentaron, al igual que el nitrógeno amoniacal, un patrón de 

variación estacional, registrándose sus concentraciones más elevadas en el muestreo de 

otoño, las cuales superaron ampliamente los niveles máximos establecidos para la 

protección de la vida acuática. Además, estos valores aumentaron en dirección aguas abajo 

sobre el cauce principal. Siendo el nitrito una molécula inestable, cabe destacar el máximo 

valor determinado en otoño en el sitio CP3,  localizado aguas abajo de una zona destinada a 

las prácticas de golf. Esta alta concentración de nitritos, podría ser consecuencia del uso de 

fertilizantes nitrogenados (especialmente los amoniacales) empleados en el cuidado del 

césped (Barton y Colmer, 2006), y del vertido de los efluentes cloacales provenientes de las 

aguas residuales del barrio situado en este mismo predio, los cuales constituirían una fuente 

de contaminación de nitrógeno orgánico, juntamente con el aporte de microorganismos 

nitrificantes. En primavera, las concentraciones de nitritos fueron inferiores al nivel 

máximo permitido en la mayor parte de las muestras, con valores que se mantuvieron casi 

constantes, salvo en el sitio A2 donde resultó levemente superior. Con los resultados 

obtenidos en esta experiencia no podemos explicar cuáles son las causas del patrón 

estacional observado para los nitritos y consideramos que sería necesario un muestreo 

extendido en el tiempo para establecer si este perfil de variación responde a características 

naturales o a factores antrópicos.  

En aguas superficiales en condiciones naturales, el ión nitrato rara vez excede de 

0,45 mg/l, y una concentración de 0,9 mg/l ya es indicativa de una posible condición 

eutrófica (Chapman, 1996). δos acuíferos presentes en la zona de estudio son portadores de 

agua de calidad aceptable, pero presentan excepciones según el área en que se encuentren. 

En la zona de estudio, esta fracción del nitrógeno (nitrato) es un contaminante natural, que 

se ha encontrado en niveles por encima de los indicadores de eutrofización leve en las 

aguas subterráneas que atraviesan áreas urbanas y rurales de la cuenca del río (Sala, 1981). 

En la región muestreada, se detectaron niveles de nitratos que no sólo superan los 0,9 mg/l, 

sino que exceden la concentración máxima establecida para la protección de la vida 

acuática (10 mg/l), indicando la presencia de efluentes contaminados. Esta situación  es 
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coincidente con el aumento de nitratos aguas abajo sobre el cauce principal en donde se 

asienta un barrio privado (CP2) fuente de desechos cloacales, y una industria alimenticia 

(CP3) procesadora de carnes, en cuya actividad se emplean conservantes nitrogenados 

(Antón y δisazo, 2001).  

 δos valores determinados de nitrógeno total, en todos los sitios, en ambos 

muestreos de otoño y primavera, resultaron muy superiores a los de nitrógeno amoniacal. 

Esto deja entrever que gran parte de este elemento estaría conformado por nitrógeno 

orgánico, proveniente principalmente de la contaminación antrópica. Debido a la falta de 

bosques y a la escasa vegetación herbácea en las inmediaciones del arroyo (Feijoó, 1999), 

la contribución de materia orgánica autóctona  no sería comparable a los niveles aportados 

por contaminación exógena. 

δas concentraciones de fósforo en todos los sitios muestreados resultaron 

superiores a la establecida como nivel guía para la protección de la vida acuática. 

δas concentraciones de cloro y arsénico en todos los sitios muestreados resultaron 

inferiores a las establecidas como niveles guía para la protección de la cida acuática. 

En un estudio realizado por Plataroti (2010) en la cuenca del Río δuján, en donde 

se emplea también el ICA (Berón 1984), se concluye que el cuerpo de agua que presentaba 

el mayor deterioro era el arroyo Carabassa, con un valor de ICA promedio de 1,5. Sobre la 

base de nuestros resultados, podemos decir que las aguas de este cuerpo continúan  

afectadas por la contaminación orgánica, aunque los valores de ICA obtenidos resultaron 

más elevados (3,20-3,94) que los del 2010. Comparando nuestros datos de las variables 

fisicoquímicas empleadas en el cálculo del índice, con los del trabajo de Plataroti (2010), 

observamos que el valor promedio de DBO de ese año resultó mucho más bajo (33 mg/l) 

que los determinados en este trabajo (87 mg/l). Esto indica que en el transcurso de dos años 

se produjo un aumento de la carga orgánica del arroyo. δos menores valores del ICA en 

2010 se debieron a los registros más elevados de temperatura promedio y concentración de 

cloruro, que los determinados en el presente trabajo.  

Algunas actividades productivas desarrolladas a lo largo del arroyo Carabassa en 

los sitios estudiados, corresponden a industrias manufactureras de alimentos (A1: lácteos, 

A2: carnes, CP3: procesados de pollo y otros). Entre las diferentes causas del impacto 

ambiental generado por estas industrias, se encuentran los efluentes líquidos conformados 
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por aguas con desechos propios del proceso productivo y con los tensioactivos 

(detergentes) empleados en el lavado de las instalaciones como parte del protocolo de 

control de higiene y seguridad alimentaria (Codex Alimentarius, 2004). En el sitio A1 en 

ambos muestreos, se detectaron los más altos niveles de SAAε, cuya procedencia podría 

atribuirse a líquidos residuales volcados al afluente, provenientes de la industria láctea 

ubicada aguas arriba de este punto de muestreo. Estos contribuyen aumentando en un 60 % 

el caudal del arroyo (ABIA, com. pers.) 

A través de los resultados del análisis de componentes principales, queda 

demostrado el deterioro de la calidad del arroyo Carabassa, los cuales muestran un 

ordenamiento de los sitios  en función de la calidad físico-química del agua.  

El primer componente principal ordenó a los sitios siguiendo un gradiente de 

variación espacial, asociado a un aumento de la contaminación orgánica y estado trófico de 

las aguas. Estas condiciones estarían dadas por un incremento de las variables DQO, 

nitrógeno amoniacal, nitrógeno total y SAAε en A1 y CP1; y de nitritos y nitratos en  A2, 

A3 y CP3. Como se mencionó anteriormente, el afluente A1 recibe efluentes de la industria 

láctea conteniendo materia orgánica y detergentes, los cuales llegan  arrastrados por la 

corriente a CP1. Por otro lado, A2 recibe efluentes del frigorífico y al sitio A3 llegan los 

fertilizantes empleados en el campo de golf,  los cuales posiblemente incrementaron los 

niveles de nitratos y nitritos en sus aguas. 

El segundo componente principal, al igual que el primero, agrupó a  A2 y CP2, y a 

los sitios A3 y CP3 según un patrón de variación espacial, donde la calidad del agua está 

más deteriorada en A3 y CP3 al asociarse estos con las menores concentraciones de 

oxígeno disuelto. Por otro lado, este componente distingue un segundo ordenamiento según 

un patrón de variación estacional para  A1 y CP1, en donde la calidad del agua disminuye 

en  primavera al asociarse con los menores niveles de oxígeno disuelto. 
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I.4.2. Parámetros Biológicos 

 

I.4.2.1. Análisis del fitoplancton 

 

δa abundancia del fitoplancton en el arroyo Carabassa mostró un patrón de 

variabilidad estacional, presentando las mayores densidades durante el muestreo de otoño. 

En ambas estaciones de muestreo, Chlorophyceae fue el grupo con mayor 

representatividad en el fitoplancton total, siguiendo en orden descendente las 

Cyanophyceae, Euglenophyceae y Bacillariophyceae. Este resultado concuerda con la 

alternancia de grupos registrada a largo de la cuenca del río δuján por Gómez y O´Farrell 

(2014). Con excepción de las Chlorophyceae, que contribuyeron con más del 80 % de la 

biomasa en ambas estaciones de muestreo, el resto de los grupos exhibieron diferencias 

estacionales. δas mayores densidades de Cyanophyceae se detectaron en otoño, no 

superando el 20 % de la abundancia total del fitoplancton, en tanto que  las de 

Euglenophyceae y Bacillariophyceae se observaron en primavera (26 y 25 % 

respectivamente).  

En el dendograma obtenido a partir del análisis de conglomerados basado en la 

abundancia de los grupos más representativos del fitoplancton, se establecen tres grupos de 

clasificación. En el primer grupo, conformado por los sitios A2 y A3 del muestreo de 

primavera, se observa una dominancia de Chlorophyceae, incluyendo también las mayores 

abundancias de Bacillariophyceae obtenidas en todos los sitios. Este primer grupo coincide 

además, con las mayores concentraciones de nitratos, y menores valores de conductividad y 

DQO. δos mayores valores de abundancias de las Bacillariophyceae, especialmente en A2 

y A3 en primavera, podrían estar determinados por el factor nutricional (altos niveles de 

nitratos detectados). Prieto et al. (2005)  informaron un aumento de la tasa de crecimiento 

de distintas especies de este grupo al ser cultivadas  en medios enriquecidos con nitrógeno, 

lo cual podría explicar las  mayores densidades encontradas en el arroyo en primavera. El 

segundo grupo, dividido en dos subgrupos, también presentó dominancia de Chlorophyceae 

y se diferenciaron en cuanto a su abundancia. El subgrupo “a” presentó abundancias 

intermedias de esta fracción del fitoplancton (A3, CP2 y CP3 del muestro de otoño), 

mientras que el subgrupo “b” bajas (A1, CP2 y CP3 de primavera, y A2 y CP1 de otoño). 
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El subgrupo “a” se relacionó con condiciones de eutrofización de las aguas, presentó 

elevados niveles de nutrientes y altas densidades de Cyanophyceae, y con los menores 

niveles de variables indicadoras de la calidad del agua, tales como DQO, SAAε y 

nitrógeno total. Este grupo contiene a los sitios altamente impactados por contaminantes 

tales como fertilizantes empleados en el mantenimiento de campos con césped (A3: campos 

de golf, CP2: estancias parquizadas) y por efluentes de empresas procesadoras de alimentos 

(CP3). A su vez, el subgrupo “b” se asoció principalmente con condiciones de calidad del 

agua más deplorables. Éste se relaciona positivamente con los niveles más elevados de 

DQO, SAAε, nitrógeno total y nitrógeno amoniacal, además de los menores valores de 

nitratos, indicativos de condiciones de anoxia. Quizás esté influyendo algún factor, que 

escapa a los determinados en este trabajo, que afecte el desarrollo de este grupo. 

Seguramente, en un ambiente tan alterado existan otros contaminantes no detectados en 

nuestros análisis que pueden interferir con el desarrollo de estas algas. Es probable que, 

dada la cercanía a la planta frigorífica, el arroyo reciba sustancias de uso común en el 

tratamiento de sus aguas residuales, entre las que puede haber, por ejemplo, sales de 

aluminio (Rusten, et al., 1990; Al-εutairi, et al., 2004), metal con efecto tóxico sobre la 

comunidad fitoplanctónica, (δindeman, et al., 1990; Upreti, et al., 2013).  

El grupo 3 (CP1 de primavera y A1 de otoño) se caracterizó por presentar las más 

elevadas densidades de Chlorophyceae, Cyanophyceae y Euglenophyceae, mostrando una 

mayor influencia del factor estacional. Respecto a esto, no se ha podido establecer una 

relación clara en base a los resultados de las variables fisicoquímicas e hidrometeorológicas 

determinadas en las diferentes estaciones de muestreo, ya que las aguas de CP1 están muy 

afectadas por el afluente A1. Éste contribuye con sus descargas al cauce principal, por lo 

que era esperable en ambos una distribución cualitativa y cuantitativa del fitoplancton 

similar en idéntica  estación de muestreo. Para comprender la agrupación 3, sería necesario   

extender el período de observaciones  a más de dos estaciones anuales de muestreo. 

Respecto a este tercer agrupamiento, puede decirse que las mayores abundancias de 

Chlorophyceae, Cyanophyceae y Euglenophyceae, están claramente relacionadas con altos 

niveles de DQO, SAAε, nitrógeno total, amoniacal, nitritos y nitratos.  

Por último, era esperable una relación positiva entre la abundancia de 

Euglenophyceae y los valores de cloro, ya que se encontró que medios que contienen este 
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elemento permitieron un crecimiento exuberante de éste grupo (εunawar, 1972). Sin 

embargo esta relación no fue detectada, probablemente por hallarse enmascarada por algún 

otro parámetro ambiental existente.            

 

I.4.2.2. Análisis bacteriológico 

 

En los muestreos de otoño y primavera la densidad de bacterias coliformes totales 

y fecales presentaron igual patrón de variabilidad estacional y espacial,  registrándose los 

valores más altos durante  el muestreo de otoño en coincidencia con los más bajos niveles 

de caudales. δa presencia de bacterias coliformes en el agua del arroyo es indicativa de la 

presencia de materia orgánica, y específicamente en el caso de las coliformes fecales de 

materia orgánica de origen humano o animal. No se pudo determinar específicamente el o 

los orígenes de su presencia en el agua del arroyo, aunque se estima que podrían ser de 

origen animal, las cuales serían aportadas por las aguas residuales de establos y corrales 

destinados a la cría de ganado vacuno, instalados en las cercanías del arroyo y sus afluentes 

(O´Farrell et al., 2002). Cabe destacar, que en el muestreo de otoño, la mayor parte de los 

sitios excedieron el nivel máximo permitido de bacterias coliformes fecales, excepto A2 en 

donde se registró un nivel dos órdenes menor, a pesar de recibir efluentes de un frigorífico 

asentado en sus proximidades. Como indica el programa de aseo y desinfección de estos 

establecimientos, en ellos se emplean para las distintas tareas de limpieza, detergentes y 

desinfectantes de amplio espectro (bactericidas, fungicidas, viricidas) 

(https://viejaweb.senasa.gov.ar/Archivos/File/File753-capitulos.pdf), los cuales claramente 

disminuyen el desarrollo de bacterias coliformes que  pudiesen aportar los animales de 

pastoreo distribuidos a la vera del afluente. 

I.4.3. Análisis de los parámetros de estrés oxidativo del fitoplancton 

 

En general, las actividades de la enzima antioxidante CAT y de la enzima 

detoxificante GST, mostraron un patrón de variación estacional, encontrándose los valores 

superiores en el muestreo de otoño, estación en donde se registró la mayor abundancia del 

fitoplancton (excepto la actividad GST en A1 que resultó superior en primavera). El patrón 

de variación espacial entre los sitios, evidenció claramente cuatro picos de mayor actividad 
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(A2, A3, CP2, CP3) con el máximo en CP2. En A1 en otoño y CP1 en primavera, se dieron 

los registros de actividades CAT y GST más bajas. δa diferencia de actividad máxima y 

mínima entre estos sitios, podría deberse a alguna condición específica en el agua de cada 

lugar, la cual  estaría afectando la actividad enzimática CAT y GST. Justamente, el análisis 

de correlación entre las variables fisicoquímicas, muestra un resultado positivo de la 

actividad GST con los nitratos. Se ha informado que esta enzima participa en la 

detoxificación de nitratos orgánicos (ésteres de nitrato) contenidos en aguas residuales 

(Chronopoulou et al., 2011). Esto podría explicar que los sitios en donde se registró la 

mayor actividad de esta enzima (A2, A3, CP2 y CP3), coinciden con los mayores niveles de 

nitratos encontrados, tanto en  otoño como en  primavera. εientras que en los sitios donde 

se detectó menor actividad de estas enzimas (A1 de otoño y CP1 de primavera), fueron 

aquellos en los que los valores de nitratos registrados resultaron ser los mínimos de cada 

estación. Además, como es sabido, muchos de los fertilizantes, entre ellos los nitrogenados, 

poseen metales que actúan como nutrientes y micronutrientes, además de metales pesados 

como plomo y cadmio (εartí et al., 2011; εöller y Schultheiß, 2015). Por esta razón, es  

probable que la variación de la actividad GST observada, se pueda deber también a la 

presencia de metales asociados a fertilizantes nitrogenados que llegarían a las aguas en los 

sitios A2, CP2, A3 y CP3.  

δa actividad de la enzima CAT, no se correlacionó con los parámetros  

ambientales estudiados, por lo cual la variación de su actividad  en los diferentes sitios no 

podría inferirse a partir de ellas.  

Para la actividad de la enzima SOD no se evidenció un patrón de variación 

estacional, sino que sus diferentes niveles siguieron un patrón espacial, coincidente con el  

de las enzimas CAT y GST, excepto en  CP2 en otoño. Su máxima actividad fue registrada 

en CP3. Contrariamente a lo esperado, se determinó una correlación negativa entre la 

actividad SOD y las variables DBO y DQO en A1 y CP1. Estos sitios fueron los que 

presentaron los mayores niveles de los parámetros indicadores de contaminación 

(turbiedad, conductividad, sólidos totales, DQO, DBO, SAAε) por lo cual era esperable 

encontrar una alta actividad SOD. Sin embargo, esto no ocurrió, lo cual podría deberse a 

dos posibles causas. Una de ellas, sería la presencia de elevadas concentraciones de 

peróxido de hidrógeno en el medio, debida a su fotoproducción a partir de materia orgánica 
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(Zhang et al., 2012), el cual puede inhibir a la enzima por retroalimentación negativa 

(Carmeli et al., 2004). δa otra, podría ser una deficiencia de cobre y/ o de zinc en el 

ambiente, los cuales son cofactores de esta enzima (Podracka et al., 1999, Cakmak, 2000). 

El daño a lípidos medido como TBARS (expresado como pmoles de εDA/mg de 

proteínas) presentó un patrón de variación estacional, registrándose en otoño los mayores 

valores, excepto en los sitios A1 y CP1 en los que resultaron levemente superiores en 

primavera. Además, se observó  un patrón de variación espacial que coincidió con el patrón 

de variación de las enzimas CAT, GST y SOD en el muestreo de otoño. δa correlación 

positiva entre los niveles de TBARS y la actividad enzimática de CAT y GST indicarían 

que a pesar de las mayores actividades de estas últimas, la respuesta no fue suficiente para 

impedir el daño oxidativo a los lípidos. Por lo visto, la actividad enzimática registrada no 

logró revertir el nivel de EROs generado, lo cual sería la causa de los niveles de daño 

detectados. Por último, también se detectó una correlación positiva entre contenido de 

TBARS y los nitratos, lo cual evidenciaría que las elevadas concentraciones de estos 

compuestos crearían condiciones favorables para la producción de altas concentraciones de 

EROs en el fitoplancton. Se ha establecido que la fotólisis de nitratos origina radical 

hidroxilo en aguas naturales (Brezonik et al., 1998). Una alta producción de esta especie 

reactiva, capaz de desencadenar peroxidación de lípidos de membrana, podría explicar los 

mayores niveles de TBARS detectados.    

En base a lo analizado, podemos decir que en líneas generales todos los parámetros 

relacionados a estrés oxidativo mostraron valores más bajos en primavera que en otoño. Si 

bien es difícil evaluar las respuestas bioquímicas de comunidades en ambientes naturales 

donde operan múltiples factores, los niveles más bajos detectado en  primavera, podrían 

estar relacionados  con los menores valores de oxígeno disuelto que presentaban la mayoría 

de los sitios en esa estación. Esta condición podría determinar la menor disponibilidad de 

este elemento para procesos oxidativos. Además, el mayor nivel de precipitaciones ocurrido 

en los días previos al muestreo de primavera, podría haber diluido la carga contaminante 

presente en los afluentes y cauce principal. 

Por otro lado, el perfil de actividades enzimáticas y de niveles de TBARS puede 

reflejar la respuesta a los contaminantes presentes en los arroyos. Si analizamos los 

parámetros de estrés oxidativo del fitoplancton en los sitios del cauce principal, se ve que 
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en CP1 se presentan valores menores que en CP2 y CP3 en todos los parámetros. 

Nuevamente, la evaluación es compleja, pero podría decirse que dado que CP2 y CP3 se 

encuentran aguas abajo, reciben aportes provenientes de CP1 que a su vez los recibe de A1. 

Ello puede significar el ingreso de los contaminantes descargados por las distintas 

industrias en cada uno de los arroyos.  

Además, los altos valores de los parámetros de estrés oxidativo detectados en 

algunos de los sitios, podrían relacionarse con la naturaleza de las descargas de las 

industrias asociadas. Se ha demostrado que distintos contaminantes pueden generar daño 

oxidativo e inducir respuestas antioxidantes en microalgas (Pinto et al., 2003; Romero et 

al., 2011). Por lo que los valores altos de estos parámetros, detectados en el fitoplanton, 

podrían explicarse por la compleja mezcla de compuestos potencialmente contaminantes 

provenientes de las industrias lindantes. δos altos niveles de CAT, GST y TBARS del 

fitoplancton del sitio A2 se deberían a la liberación de desinfectantes y detergentes por 

parte de la actividad del frigorífico. δos mayores valores de CAT, GST, SOD y TBARS en 

el fitoplancton del sitio A3 se relacionarían al uso de fertilizantes (que generalmente 

contienen metales) en el mantenimiento del césped del campo de golf. El fitoplancton de 

CP2 y CP3 es el que presentó los valores más altos de los parámetros de estrés oxidativo: 

CAT y GST en ambos sitios, SOD en  CP3 y TBARS en CP2. A estos sitios, por estar 

ubicados aguas abajo, le llegan aportes de la empresa láctea, y aguas con desechos 

provenientes del barrio privado “Estancias” y de la empresa procesadora de alimentos 

“εolinos”, por lo que la compleja carga contaminante podría explicar los altos niveles de 

estos parámetros.  

δos resultados obtenidos muestran que el fitoplancton de estos arroyos presenta 

una respuesta antioxidante y detoxificante que podría estar inducida por los contaminantes 

presentes en los cursos de agua. Sin embargo, dado los altos niveles de TBARS detectados 

en casi todos los sitios, estas respuestas parecerían no ser suficientes para contrarrestar el 

daño oxidativo a lípidos. 

Como hemos dicho anteriormente, los parámetros de estrés oxidativo han sido 

utilizados para evaluar el estrés provocado por distintos contaminantes en algas (Pinto et 

al., 2003, Qian et al., 2009; Romero et al., 2011). Sin embargo, hasta el momento existen 

pocos trabajos en que se los empleen en comunidades complejas, así como también son 
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muy escasos los estudios en los que fueron  evaluados para la comunidad fitoplanctónica 

(Vega-δópez et al., 2013). En esta tesis, hemos podido aplicar las técnicas de 

determinación de estos parámetros con buenos resultados, mediante la modificación de las 

técnicas inicialmente puestas a punto para cultivos unialgales. Evidentemente, el uso de 

estos indicadores, constituye una herramienta útil para poder  complementar la información 

obtenida por los criterios de evaluación clásicos, tales como el análisis de la biomasa, de la 

composición de especies, etc. (Bonnineau et al., 2014). 

 

I.5. Conclusiones 

 

De nuestros resultados se desprende que el deterioro de la calidad del agua del 

arroyo Carabassa fue causada por diversos factores antrópicos que determinaron fuertes 

variaciones espaciales, fundamentalmente debidas al ingreso de materia orgánica y 

nitrógeno orgánico. Esta alteración, queda claramente evidenciada a través del registro de 

los bajos valores de OD, así como también por los altos niveles de nitrógeno total, de DBO 

y de la relación DBO/DQO, detectados en las aguas de todos los sitios muestreados.  

 

δas altas densidades del fitoplancton encontradas a lo largo del arroyo y sus 

afluentes revelaron condiciones de eutrofización de las aguas.  

 

Respecto a la composición fitoplanctónica, ésta estuvo representada 

principalmente por la clase Chlorophyceae que predominó en todos los sitios muestreados. 

δa mayor abundancia de esta clase la hemos encontrado en los sitios más contaminados por 

exceso de materia orgánica y nitrógeno orgánico, a saber A1 en otoño y CP1 en primavera. 

En ambos sitios, se pudo observar que este grupo codominaba junto a las clases 

Euglenophyceae y Cyanophyceae, muchas de cuyas especies son indicadoras de alta carga 

orgánica y condiciones de eutrofización respectivamente.  

 

El fitoplancton del arroyo mostró signos indicativos de daño oxidativo y activación 

de defensas antioxidantes, lo que sugiere que esta comunidad estaría sufriendo una 

situación de estrés oxidativo, el cual podría relacionarse con la calidad de las aguas. 
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δos valores obtenidos del índice de calidad de aguas aplicado en este estudio, 

alertan sobre la inminente necesidad de implementar planes de gestión y de monitoreo 

ambiental en el arroyo Carabassa, antes de que sus condiciones alcancen un deterioro 

irreversible. 

 

Finalmente, en base a todo lo analizado consideramos que hemos obtenido  

importante información respecto del estado actual del cuerpo de agua. Sin embargo, 

consideramos que sería conveniente en futuros estudios, ampliar el período de muestreo 

con la finalidad de lograr una mejor comprensión de las variaciones temporales, incluyendo 

de este modo un mayor número de registros climatológicos e hidrológicos. Además, esto 

también permitiría, tener una mejor comprensión de las variaciones espaciales observadas 

en los factores fisicoquímicos, y en la abundancia y distribución del fitoplancton. 
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II. 1. Introducción  

 

Con el transcurso de los años, el desarrollo de las actividades antrópicas ha 

contribuido notablemente a la acumulación de contaminantes tóxicos en casi todos los 

ambientes naturales del planeta. δa incorporación de pesticidas, de descargas de desechos 

provenientes de la actividad industrial, de la combustión de carbono, y sobre todo de las 

aguas residuales producto de la actividad minera, son responsables del incremento de los 

niveles de metales y metaloides (incluyendo el arsénico) en muchos ecosistemas acuáticos, 

lo cual ha conducido al deterioro de la calidad de sus aguas y de su biodiversidad.  

Como toda actividad productiva, la minería genera residuos propios del 

procedimiento de extracción (materiales inertes y minerales), otros derivados de reactivos 

que se usan en el tratamiento de los minerales que se extraen (xantatos, ditiofosfato, etc.), 

además de aquellos asociados a la maquinaria utilizada en esas operaciones (aceites y 

grasas, ácido y plomo provenientes de baterías, líquidos hidráulicos, etc.). Si bien existen 

normativas que controlan y previenen la contaminación de las aguas respecto a esta 

actividad, existe un pasivo medioambiental derivado de las explotaciones abandonadas que 

constituye un riesgo para la salud de los ecosistemas. Entre los contaminantes tóxicos que 

se generan en la explotación minera se encuentra el arsénico, que se origina de la erosión de 

la pirita arsenical y se acumula junto a otros residuos en presas o depósitos denominados 

“diques de cola”, en concentraciones de hasta 350 ppm (Casiot et al., 2004; εorin y Calas, 

2006). δa típica concentración de arsénico natural en agua dulce es menor a 0,01 ppm y 

frecuentemente menor a 0,001 ppm (Smedley y Kinniburgh, 2002). 

δa elevada concentración de arsénico y el pH ácido de los depósitos mineros, 

constituyen condiciones que son tóxicas para la biota (Casiot et al., 2004; Das et al., 2009). 

Sin embargo, algunos microorganismos tales como las eubacterias, arqueobacterias, hongos 

y algas unicelulares son capaces de vivir en las condiciones extremas de los relaves mineros 

(Zettler et al., 2002; Yang y Zhu, 2009). En particular, algunas especies de microalgas del 

género Euglena se encuentran entre los pocos eucariotas que habitan estos sitios (Das et al., 

2009; εiot et al., 2009; Pires-Freitas et al., 2011). Respecto a la presencia de estas 

microalgas en las condiciones extremas de los drenajes ácidos de las minas, se llevaron a 

cabo investigaciones en las que se analizaron los mecanismos celulares por los cuales los 
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efectos tóxicos del arsénico podrían ser atenuados. Por ejemplo, en el trabajo de Casiot et 

al. (2004) se expuso a arsénico la especie fotosintética bentónica Euglena mutabilis,  

demostrándose que esos mecanismos involucraban la transformación, adsorción y 

acumulación del tóxico. Por otro lado, εiot et al. (2008, 2009) investigaron la ruta de 

desintoxicación de arsénico en la especie fitoplanctónica Euglena gracilis. En este estudio, 

se propone que ocurre una activación de los mecanismos de respuesta antioxidante, y sus 

observaciones indican, además, que el arsénico no se acumula dentro de la célula sino que 

puede ser exportado fuera de ella.  

δa biota de los sistemas acuáticos, sometidos a contaminación crónica por metales 

pesados, se encuentra expuesta a ellos permanentemente. Se ha visto que los efectos de 

estos tóxicos son menos nocivos en estos organismos expuestos crónicamente que en 

aquellos, de igual especie, pero que nunca lo han estado. Una explicación posible a esta 

respuesta diferencial, implicaría que los primeros han sido capaces de aclimatarse a las 

condiciones de esos sistemas contaminados (Aguilera y Amils, 2005). El mecanismo que 

determinaría esta “mayor resistencia” podría ser, en parte, debido a las adaptaciones 

genéticas. Varios estudios realizados en ríos contaminados por desechos industriales, han 

demostrado que la contaminación por metales puede ejercer una presión de selección que 

podría modificar la composición de especies de las comunidades microbianas llevándola 

hacia el enriquecimiento de especies más tolerantes (Gustavson y Wängberg, 1995; Blanck 

et al., 1988, 1998; Rocchetta et al., 2003).  

En este contexto, se decidió llevar a cabo una investigación con el fin de comparar 

y analizar los efectos causados por el arsenito de sodio en dos cepas de la microalga de 

agua dulce Euglena gracilis (fig. 1). Una cepa proviene del río εatanza-Riachuelo que es 

un sistema altamente contaminado con materia orgánica y metales como cromo, cobre, 

plomo, cinc, cadmio, niquel (εagdaleno et al., 2001; Rendina y Iorio, 2012) y arsénico 

(ACUεAR, 2012). δa otra adquirida de una colección de cultivos comercial, mantenida 

bajo condiciones óptimas de cultivo.  
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Figura 1. Euglena gracilis Klebs, (A) imágen de microscopía óptica, (B) dibujo adaptado 

del trabajo de δeedale (1968). Escala 20 m. 

 

II.1.1. Arsénico 

 

El arsénico (As) es un elemento ubicuo, clasificado en el grupo V de la tabla 

periódica de los elementos, como un metaloide. En estado oxidado puede encontrarse con 

valencia +3 (As (III)) y +5 (As (V)), estados denominados arsenito y arsenato 

respectivamente, con propiedades fisicoquímicas diferentes (Bahar et al. 2013a). El As (III) 

es más reactivo que el As (V) debido a que posee un par de electrones no compartidos, lo 

que le permite establecer uniones formando complejos; a esta especie se la considera 

generalmente la forma de As más tóxica (εudhoo et al., 2011). Por consiguiente, el efecto 

tóxico del As en los organismos acuáticos dependerá, además de su concentración, de su 

especie química (Whaley-εartin et al., 2012). A su vez, la especie química depende del 

potencial redox (Eh), del pH (fig. 2) y de la mineralogía de los sedimentos (δa Force et al., 

2000).  
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Figura 2. (A) Diagrama de Eh en función del pH de especies acuosas de arsénico en el 

sistema As–O2–H2O a 25ºC y 1 bar de presión total. (Eh = 1, 234 – 0,058 pH + 0,0145 log 

(10) Po, siendo Po la presión parcial de oxígeno expresada en atmósferas). (B y C) 

Especies de As (V) y As (III) en función del pH, respectivamente. Imagen adaptada de 

Smedley y Kinniburgh (2002). 

 

δa presencia de este metaloide en el ambiente se debe a causas naturales, como su 

liberación por la actividad volcánica y la erosión de depósitos naturales. El As contenido en 

los minerales de las rocas puede liberarse al medio acuático mediante la acción de factores 

abióticos, tales como el pH y la presencia de determinadas sustancias con las que co-

precipita. Por otro lado, la movilización del As también implica la acción de factores 

bióticos, como es el caso de los microorganismos que por reducción de sulfatos y óxidos de 

hierro,  por oxidación de minerales sulfurosos, o  por reducción de arsenato y oxidación de 
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arsenito, pueden liberarlo de las rocas que lo contienen  (Gihring et al., 2001, Stoltz et al., 

2002, Campos et al., 2007).  

En Argentina existen principalmente dos regiones (Cuyo y llanura Chaco 

Pampeana) en donde las aguas subterráneas y superficiales presentan elevados niveles de 

arsénico natural, cuyo origen se atribuye a la hidrogeología de los arroyos (Farías et al., 

2003; Bundschuh et al., 2004). Por ejemplo, en aguas superficiales de varios arroyos de 

Buenos Aires, se han detectado valores muy elevados de arsénico (en promedio114 g/l) 

(Rosso et al., 2011).  

Como se mencionó anteriormente, la concentración de arsénico en el ambiente 

puede incrementarse enormemente debido al aporte proveniente del desarrollo de algunas 

actividades humanas (García et al., 2007) (fig. 3).  
 

 
 

Figura 3. Ciclo del arsénico en el ambiente. Imagen de Albores et al. (1997). 

 

II.1.2. Los microorganismos y el arsénico 

 

δos microorganismos autotróficos juegan un rol importante en el ciclo del As 

(εaeda et al. 1990, 1993; δee, 2008; Duncan et al., 2015) transformando formas 
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inorgánicas a orgánicas de este elemento. En algunas investigaciones con microalgas, se ha 

encontrado As (III) y As (V) como las principales especies inorgánicas de As presentes en 

fracciones celulares citosólicas y de membranas (Yamaoka et al. 1999; Foster et al., 2008; 

Karadjova et al., 2008; Duncan et al., 2010, 2013a, b, 2015; Zhang et al., 2013b). Por otro 

lado, las formas orgánicas de As, tales como arsenoazúcares y arsenolípidos constituyen las 

formas mayoritarias de As en las fracciones citosólicas y lipídicas (Wrench y Addison, 

1981; Edmonds, et al., 1997; Foster, et al., 2008; Duncan, et al., 2013a). εientras que las 

formas de As metiladas, tales como el ácido monometil-arsónico, ácido dimetil-arsínico y 

trimetil-arsina son relativamente menores o están por debajo del límite de detección (δai et 

al., 1997; δevy et al., 2005; Karadjova et al., 2008; εiyashita et al., 2011). Otras formas de 

As tales como las arsenobetaínas y arsenocolinas, presentes en animales, no han sido 

detectadas en microalgas (Caumette et al., 2012; Duncan et al., 2013a, 2015).  

δa especiación del As en el metabolismo de las microalgas es determinante del 

mecanismo de desintoxicación que seguirá la célula. En general, éste implica: 1)  adsorción 

en la superficie celular (Wang et al., 2013a; Zhang et al., 2013b), 2) metabolismo 

intracelular incluyendo la oxidación del As (III) y la reducción de As (V) a As (III), 3) 

formación de complejos con grupos tiólicos y su secuestro en vacuolas (δevy et al., 2005; 

Olguín y Sánchez-Galván, 2012), 4) metilación y transformación a formas orgánicas menos 

tóxicas tales como arsenoazúcares o arsenolípido, y 5) excreción fuera de la célula (Pawlik-

Skowronska et al., 2004; δevy et al., 2005; εorelli et al., 2005; Jiang et al., 2011). 

Cuando en el agua prevalecen las condiciones oxidantes, la especie As (V) es la 

dominante por ser la más estable termodinámicamente (Smedley y Kinnburgh, 2002). Su 

importancia toxicológica para las microalgas radica en que la molécula de arsenato es muy 

similar a la molécula de fosfato, con la que compite y puede sustituirla en reacciones 

catalizadas por enzimas e inhibir la fotofosforilación y la fosforilación oxidativa (Scott et 

al., 1993; Fujiwara et al., 2000; Bhattacharjee et al., 2008). De este modo se afecta la 

síntesis de ATP, sin embargo su contribución tóxica es difícil de evaluar pues, en las 

células, el As (V) se reduce a As (III) como parte del proceso de desintoxicación de este 

metal. Por otro lado, la toxicidad del As (III) está dada principalmente por su unión y 

bloqueo a los grupos sulfhidrilos de proteínas celulares, tales como la piruvato 
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deshidrogenasa y la 2-oxoglutarato deshidrogenasa, por lo que se altera el ciclo de Krebs 

con la consecuente alteración en la síntesis de ATP (δloyd y Oremland, 2006) (fig. 4). 

 

 
 

Figura 4. εecanismos de acción de los iones arsénico. Imágen adaptada del 

trabajo de Repetto Gimenez y Repetto Kuhn (2009). 

 

Se ha informado que el arsénico puede tener efectos adversos sobre las microalgas 

pudiendo, por ejemplo, disminuir su tasa de crecimiento (Ferrari et al., 2013; δevy et al., 

2005, εiot et al., 2008, 2009) disminuir su eficiencia fotosintética (Rodríguez-Castro et al., 

2015), y afectar su morfología celular y la movilidad de los flagelos (Bottino et al., 1978). 

Se ha visto que en condiciones de toxicidad crónica por metales pesados y arsénico, las 

células algales los acumulan (Foster et al., 2008; Rahman et al., 2012), y de este modo, 

pueden transferirlos a los organismos de otros niveles tróficos (Okamoto et al., 1996, 2001; 

Pinto et al., 2003). 
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II.1.3. Arsénico y estrés oxidativo 

 

Como se detalló en la introducción general, la presencia de contaminantes en el 

medio, puede generar en las células una mayor producción de EROs e inducir un aumento 

de sus defensas antioxidantes. Aunque el arsénico no es un metal redox, existen evidencias 

de que la exposición a especies inorgánicas de arsénico induce la generación de EROs a 

través de la conversión del arsenato en arsenito, proceso que ocurre en plantas y algas 

(Flora, 1999) y además se vio que específicamente el arsenito es capaz de generar peróxido 

de hidrógeno induciendo la apoptosis celular (Chen et al.,  1998) 

δa duración de la exposición, el tipo de contaminante y su concentración 

determinan el mecanismo de respuesta antioxidante que se activará ante la generación de 

EROs. Es así que bajo condiciones de estrés agudo generado por altas concentraciones de 

un metal en tiempos relativamente cortos, se da una alta producción de EROs que podría 

exceder la capacidad antioxidante. Cuando la respuesta antioxidante es deficiente y no 

alcanza a revertir los elevados niveles de EROs, el balance entre los antioxidantes y  

prooxidantes se inclina hacia estos últimos y, como se comentó anteriormente, la célula 

entra en un estado de estrés oxidativo, que conduce a daño celular. En esta instancia, son 

afectados los lípidos, las proteínas y los ácidos nucleicos. Por otro lado, en este estado  de 

estrés crónico generado por bajas concentraciones de metales durante un tiempo 

prolongado, los niveles de EROs generados podrían ser contrarrestados por niveles basales 

de antioxidantes de modo que las células podrían aclimatarse y vivir bajo estas condiciones.  

Si bien se ha informado la participación de estrés oxidativo en el mecanismo de 

toxicidad del arsénico en líneas celulares humanas (Flora et al., 2011), plantas (Hartley-

Whitaker et al., 2001; Nath et al., 2014) y algunas cianobacterias (Ferrari et al., 2013), 

existen muy pocos antecedentes sobre la alteración de parámetros relacionados a estrés 

oxidativo en microalgas eucariontes. Por ejemplo, un estudio de transcriptómica y 

metabolómica ha informado una disminución de los niveles de enzimas antioxidantes 

(superóxido dismutasa, catalasa) y aumento de glutatión reducido en una cepa de 

Coccomyxa (Chlorophyta) aislada de un relave minero (Koechler et al., 2016). Asimismo, 

Walliwalagedara et al (2012) informaron un aumento en la expresión de superóxido 

dismutasa en Chlamydomonas reinhardtii expuesta a arsenato.  
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II.1.4. Objetivos  

 

II.1.4.1. Objetivo general 

 

o Estudiar la toxicidad del arsenito de sodio sobre el metabolismo, crecimiento y 

morfología de dos cepas de Euglena gracilis provenientes de dos ambientes distintos: 

una cepa aislada de un río altamente contaminado de la provincia de Buenos Aires (Río 

εatanza) y otra proveniente de una colección de cultivos internacional (nunca expuesta 

a ambientes contaminados o a contaminantes). 

 

II.1.4.2. Objetivos específicos 

 

o Evaluar el efecto de concentraciones crecientes de arsenito de sodio en las dos cepas 

en estudio, a nivel morfológico, ultraestructural y bioquímico. 

 

o Evaluar la participación del proceso de estrés oxidativo en la toxicidad del arsenito 

de sodio. 

 

o Analizar y comparar el efecto del tóxico según las condiciones de cultivo, y las 

cepas expuestas.  

 

II.1.5. Hipótesis 

 

o El arsenito de sodio es tóxico para Euglena gracilis. 

o δa toxicidad del metaloide en las células expuestas depende de las condiciones de 

cultivo.  

o δa toxicidad del arsenito involucra la alteración de parámetros indicadores de estrés 

oxidativo en E. gracilis. 

o Distintas cepas de E. gracilis tienen distinta sensibilidad al arsenito de sodio 

o δa cepa aislada de un río altamente contaminado posee mayor resistencia que la 

cepa de colección a los efectos tóxicos del arsénico.  
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II.2. Materiales y Métodos 

 

II.2.1. Cultivos y crecimiento  

 

En esta investigación se emplearon dos cepas de Euglena gracilis, una de ellas fue 

la cepa UTEX 753 adquirida de la Colección de Cultivos de Algas de la Universidad de 

Texas, EEUU, y la otra fue aislada de las aguas del Río εatanza-Riachuelo, ubicado en 

Buenos Aires, Argentina (35°06’34°38’S y 58°49’-58°21’O) (Ruiz et al., 2004). δas dos 

cepas se mantuvieron en condiciones axénicas en tubos pico de flauta (cultivos stock), en 

medio de cultivo orgánico Euglena gracilis (EGε) (CCAP, 2001) (tabla 1) agarizado 

(1,5% p/v), a 24 ± 1 °C y con un fotoperíodo de 12/12 horas  luz/oscuridad (70 µE m-2. s-1). 

A partir de los cultivos stock, se iniciaron cultivos  en el medio orgánico EGε a pH 7 y en 

medio mineral Cramer y εyers (Buetow, 1982) a pH 4,5 (tabla 1),  los cuales se 

mantuvieron en las mismas condiciones antes descriptas y se utilizaron como inóculos para 

los ensayos de crecimiento y de toxicidad. Periódicamente se realizaron controles de 

axenicidad, por inoculación en medio Agar Triptosa Soya y se verificó ausencia de 

crecimiento bacteriano entre las 24 h y los 10 días.  

Se caracterizó el crecimiento de ambas cepas en los dos medios para establecer el 

tiempo en el cual los cultivos alcanzan la fase de crecimiento exponencial. Para ello, a 

partir de los inóculos, se iniciaron  cultivos con una  densidad inicial de 5. 104 células/ml. 

δas condiciones de incubación fueron las descriptas con anterioridad, y cada ensayo se 

realizó por triplicado. Diariamente se realizaron recuentos celulares hasta que estos se 

mantuvieron constantes en el tiempo. 
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Tabla 1. Composición de los medios de cultivo empleados. 

 
 

 

II.2.2. Bioensayos 

 

Se realizaron ensayos de toxicidad exponiendo ambas cepas de E. gracilis a 

diferentes concentraciones de arsenito de sodio (NaAsO2) en medio orgánico e inorgánico 

(tabla 1). Para ello, se prepararon erlenmeyers de 500 ml de capacidad, con los medios de 

cultivos mencionados anteriormente, a los que se les agregaron concentraciones crecientes 

de NaAsO2, a partir de una solución madre de 13 g/l. Estas variaron para cada cepa según el 
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medio empleado, con el fin de obtener la concentración que inhibe en un 50% el 

crecimiento de los cultivos (CI50). En medio Cramer y εyers las concentraciones 

nominales de NaAsO2 usadas fueron 0, 50, 100, 200 y 300 mg/l, y en medio EGε fueron 0, 

25, 50, 100, y 250 mg/l. δa concentración efectiva de arsénico en estos medios se 

determinó por espectrofotometría de emisión atómica, ICP-OES en el Centro de Estudios 

Transdisciplinario del Agua (CETA) aplicando los métodos normalizados APHA, AWWA, 

WPCF, 1993. δos valores reales fueron del 98 ± 9,8% de los valores nominales. 

δos ensayos de exposición se realizaron en un volumen de 250 ml, con una 

densidad celular inicial de 5.104 células/ml. δos cultivos fueron incubados durante 96 horas 

a una temperatura de 24 ± 1 °C y luz continua con una irradiación de 70 µE m-2 s-1, con 

agitación manual 2 veces por día. δuego de 96 horas, se fraccionaron en distintas alícuotas 

para realizar la determinación de los distintos parámetros (densidad celular, hidratos de 

carbono, pigmentos, proteínas, peroxidación lipídica, antioxidante no enzimático y  

determinaciones enzimáticas). δa experiencia se realizó por duplicado con tres réplicas por 

cada ensayo (US EPA, 1994).   

 

II.2.2.1. Determinación de la densidad celular 

 

 δa densidad celular (número de células/ml) de los cultivos, se determinó mediante 

recuentos al microscopio óptico en cámara de Neubauer. δos recuentos se realizaron con un 

error estándar inferior al 10 % (Venrick, 1978). 

A partir de los recuentos celulares se calculó la densidad celular y  se estimó la 

tasa de crecimiento (r), de a cuerdo con la siguiente fórmula: 

 

 

 Donde N es la densidad celular final y N0 es la densidad celular inicial, ambos parámetros 

expresados en células/ml. 

δa concentración de arsenito que produce 50% de inhibición del crecimiento (IC50) 

se estimó por el método de interpolación lineal (US EPA, 2002). 

 

 

r= (ln N-ln N0) / (días) 
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II.2.2.2. Determinación de carbohidratos 

 

δos hidratos de carbono totales se determinaron mediante el procedimiento 

colorimétrico del fenol-sulfúrico (Dubois et al., 1956), realizando una curva de calibración 

con glucosa. δas células de 5 ml de cultivo se recogieron por centrifugación durante 20 

minutos a 3.500 x g, se lavaron tres veces con buffer fosfato de potasio 0,154 ε, pH 7, y al 

finalizar se llevaron a un volumen final de 2 ml con agua destilada. δuego se agregaron 50 µl 

de fenol 80% (p/v) y, posteriormente, 5 ml de ácido sulfúrico concentrado. δos tubos se 

colocaron en un baño a 28 ºC con agitación durante 15 minutos. Al cabo de este tiempo se 

realizó la lectura de  absorbancia a 490 nm, en un espectrofotómetro Shimadzu UV/vis. δa 

cantidad de azúcares totales se obtuvo por extrapolación a partir de la curva estándar. δos 

resultados se expresaron como miligramos de glucosa en 106 células. 

 

II.2.2.3 Determinación de pigmentos 

 

 δa determinación del contenido de pigmentos se realizó de acuerdo a δichtenthaler, 

(1987). Para ello se cosecharon 5 ml de cada cultivo por centrifugación a 3.500 x g durante 20 

minutos en tubos de vidrio con tapa de baquelita. A su término, se descartó el sobrenadante y 

se realizó la extracción de pigmentos con  5 ml de acetona 80 % (v/v), en solución saturada de 

carbonato de magnesio), lisando las células con varilla de vidrio. δos tubos se incubaron 

durante 24 horas a 4-10º C en oscuridad. δos extractos se clarificaron por centrifugación a 

3.000 x g durante 10 minutos, y se leyó la absorbancia a  663,2, 646,8 y 470 nm en un 

espectrofotómetro Shimadzu UV/vis. El contenido de clorofila a (Clf a), clorofila b (Clf b)  y 

carotenos se calculó usando las siguientes ecuaciones:   

 

 

 

 

 

El contenido de pigmentos se calculó como µg de pigmento por célula y además se 

calculó la relación clf a/clf b.  

Clorofila a (µg/ml extracto)= 12,25 . Abs. 663,2 - 2,79 . Abs. 646,8 
 
Clorofila b (µg/ml extracto)= 21,5 . Abs. 646,8 – 5,1 . Abs. 663,2 
 
Carotenos totales (µg/ml extracto)= (1000 . Abs. 470 – 1,82 . Clf a – 85,02 . Clf b) / 198 
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II.2.2.4. Preparación de homogenatos  

 

Para la preparación de los homogenatos celulares, se centrifugaron 145 ml de cada 

cultivo a 10.000 x g durante 10 minutos. δas células cosechadas se lavaron tres veces con 

buffer fosfato de potasio 100 mε pH 7 y se resuspendieron en 800 µl del mismo buffer 

conteniendo los inhibidores de proteasas fluoruro de fenilmetilsulfonilo (PεSF)  0,5 mε y 

benzamidina 0,2 mε. Posteriormente, se rompieron las células mediante sonicado con un 

homogeinizador ultrasónico Cole Parmer CP600 4710, aplicando tres pulsos de 15 

segundos cada uno y manteniendo las muestras en hielo. Estos homogenatos se 

centrifugaron a 11.000 x g durante 30 minutos a 4° C. δos  sobrenadantes obtenidos fueron 

utilizados, inmediatamente o luego de almacenamiento a -20°C por 2 semanas como 

máximo, para las determinaciones de proteínas y actividades enzimáticas.  

 

II.2.2.5. Determinación de proteínas 

 

El contenido de proteínas solubles se determinó de acuerdo a la técnica de Bradford 

(1976) especificada en el ítem I.2.3.1 del capítulo1 de ésta tesis. Éste se calculó a partir de la 

correspondiente curva de calibración y los resultados se expresaron como µg de proteínas/106 

células. 

 

II.2.2.6. Actividad detoxificante: glutatión S-transferasa (GST)  

 

δa actividad de la enzima glutatión S-transferasa (GST) se determinó de acuerdo con 

Habig et al. (1974). Este método se basa en la detección del producto de la reacción de 

conjugación del glutatión reducido (GSH) con el reactivo 1-cloro-2, 4-dinitrobenceno 

(CDNB). Esta conjugación es llevada a cabo por la enzima GST, y el conjugado resultante 

(GS-DNB) se detecta espectrofotométricamente a 340 nm. δa mezcla de reacción contuvo  

GSH 1 mε, CDNB 1 mε, extracto enzimático y buffer fosfato de potasio 100 mε pH 6,5, en 

un volumen final de 0,8 ml. δa cinética de formación del complejo GS-DNB se monitoreó a 

340 nm durante tres minutos, en un espectrofotómetro Shimadzu UV/vis. En base a las 

velocidades iniciales de formación del complejo y al coeficiente de absortividad molar del GS-
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DNB (9,6mε/cm a 25° C), se calcularon las cantidades de producto formado y las unidades 

GST presentes en cada muestra. Una unidad GST se define como la cantidad de enzima que 

cataliza la formación de un mol de GS-DNB por minuto a 25° C. δos resultados se 

expresaron como unidades GST/mg de proteínas. 

 

II.2.2.7. Actividad antioxidante enzimática: superóxido dismutasa (SOD)  

 

δa actividad de la enzima SOD se determinó de acuerdo con el método de 

Beauchamp y Fridovich (1971), basado en la capacidad de esta enzima para inhibir la 

reducción del  Nitro blue tetrazolium (NBT).  

El ensayo consiste en la generación del anión superóxido (.O2
 -) como resultado de la 

siguiente reacción fotoquímica: 

 

 

 

En presencia de .O2
 – el NBT forma un compuesto color azul (azul fromazan) y la 

SOD, al atrapar  .O2
 –, inhibe la formación de este compuesto coloreado: 

 

  

 

δa mezcla de reacción contuvo buffer fosfato de potasio 50 mε (pH 7,8), 

metionina 13 mε, EDTA 0,1 mε, NBT 75 με, Riboflavina 2 με y extracto enzimático 

(se ensayaron tres alícuotas de volumen creciente por muestra: 5 l, 10 l y 15l). Se 

realizaron controles sin muestra, que corresponden al 100% de reducción del NBT (control 

positivo, máxima coloración). Adicionalmente se realizaron controles negativos sin 

exposición lumínica para descartar posibles interferencias.  

δuego de 10 minutos de exposición lumínica a dos tubos fluorescentes de 15W, 

colocados a una distancia de 30 cm por encima de los tubos de ensayo, se leyó la 

absorbancia a 560 nm en un espectrofotómetro Shimadzu UV/vis. Se graficó el porcentaje 

de inhibición en función del volumen de extracto enzimático utilizado (fig. 5).  

Rivoflavina + luz               .O2
- 

.O2
- + .O2

- + 2H+    SOD       H2O2 + O2 
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Figura 5. Porcentaje de inhibición de la formación de azul de formazan en función del 

volumen de muestra enzimática 

 

A partir de este gráfico se obtuvo la pendiente que relaciona el porcentaje de 

inhibición con la alícuota utilizada y, a partir de ella, se pudo estimar el volumen de muestra 

que contiene una unidad SOD. Se definió una unidad de SOD, como la cantidad de enzima 

necesaria para inhibir en un 50% la velocidad de reducción de NBT. El método se controló 

mediante el uso de un estándar de SOD comercial. δos resultados se expresaron como 

unidades SOD/mg de proteínas. 

 

II.2.2.8. Antioxidante no enzimático: glutatión reducido (GSH) 

 

Se cosecharon las células provenientes de 50 ml de cada cultivo por centrifugación a 

10.000 x g durante 10 minutos a 4° C. Se lavaron con buffer fosfato de potasio 100 mε pH 7 

y se rompieron por sonicado durante 30 segundos (en baño de hielo), utilizando un 

homogeinizador ultrasónico Cole Parmer CP600 4710. δos homogenatos obtenidos fueron 

desproteinizados con ácido tricloroacético (TCA) 5% (p/v). δuego se centrifugaron durante 10 

minutos a 10.000 x g y el contenido de GSH se determinó en el sobrenadante según la técnica 

descripta por Okamoto et al. (2001) por reacción con ácido 5,5’-ditiobis 2-nitrobenzoico 

(DTNB), midiendo la absorbancia a 412 nm. Para ello, se colocaron alícuotas de 60 µl del 

sobrenadante junto a 335 µl de DTNB 6 mε y se llevó a 1 ml con buffer fosfato de sodio 

0,143 ε, pH 7,5, conteniendo EDTA 6,3 mε. δuego se incubaron las muestras durante 30 

minutos a temperatura ambiente y se leyó la absorbancia a 412 nm en un espectrofotómetro 
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Shimadzu UV/vis. Para determinar el contenido de GSH se realizó una curva de calibración 

con 0, 10, 20 30, 40 y 50 nmoles de GSH. δos resultados se expresaron como nmoles de 

GSH/106 células. 

 

II.2.2.6. Daño oxidativo: Peroxidación lipídica 

 

 δos niveles de peroxidación lipídica se  estimaron mediante la determinación de 

sustancias reactivas al ácido tiobarbitúrico (TBARS) de acuerdo a Vavilin et al. (1998). Para 

ello se fraccionaron 100 ml de cada cultivo y se subdividieron en alícuotas de 50 ml cada una. 

Se cosecharon las células por centrifugación a 3.500 x g durante 20 minutos a 4 °C,  y se 

lavaron tres veces con buffer fosfato 100 mε pH 7. De esa manera, se obtuvieron dos 

fracciones equivalentes de células para cada cultivo. A una de las fracciones se le agregó 1,5 

ml de reactivo conteniendo TBA (TBA+) y a la otra fracción el reactivo sin TBA (TBA-): 

TBA+: Acido tiobarbitúrico (TBA) 0,3 % (p/v); ácido tricloroacético (TCA) 4 % (p/v); 

hidroxitolueno butilado (BHT) 0,01 % (p/v). 

TBA-: Acido tricloroacético (TCA) 4 % (p/v); hidroxitolueno butilado (BHT) 0,01 % (p/v). 

Paralelamente se prepararon blancos de reactivos conteniendo únicamente 1,5 ml  de 

reactivo  TBA+/- y se incubaron, junto con las muestras, por 30 minutos a 95º C. δuego de 

dejar enfriar  los tubos a temperatura ambiente, se centrifugaron a 11.000 x g por 15 minutos 

para clarificar los sobrenadantes. A continuación se midió la absorbancia de cada sobrenadante 

a 440, 532 y 600 nm en un espectrofotómetro Shimadzu UV/vis. δa concentración de TBARS 

se estimó como equivalentes de malondialdehído (εDA), utilizando las ecuaciones de 

Hodges, et al. (1999): 

  

 

 

 

 

 

 

A=((Abs.532 TBA+) – (Abs.600 TBA+)) – ((Abs.532 TBA-) – (Abs.600 TBA-)) 
 

B= ((Abs.440 TBA+) – (Abs.600 TBA+)) . 0,0571 
 

(εDA (nmol/ml))= (A – B) / (0,157 . fd) 
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donde fd es el factor de dilución (volumen final de mezcla de reacción/volumen de cultivo 

cosechado). δas lecturas a 440 y 600 nm permiten corregir la interferencia debida 

principalmente a pigmentos fotosintéticos y azúcares (Hodges et al., 1997). δos resultados se 

expresaron como nmoles de εDA/106 células. 

 

II.2.3. Análisis estadístico 

 

δos resultados de los distintos parámetros se expresaron como la media ± desvío 

estándar y se compararon mediante análisis de la varianza (ANOVA) de uno y dos factores, 

a continuación, se utilizaron las pruebas de comparación múltiple de Dunnett´s y de 

Bonferroni respectivamente. δos supuestos de normalidad y homogeneidad de las varianzas 

se probaron utilizando las pruebas de Shapiro-Wilks y de δevene respectivamente (Sokal y 

Rohlf, 1999). δos softwares utilizados para los análisis estadísticos fueron Graph Pad 

Prism 5 e Infostat. 

 

II.2.4. Morfología y ultraestructura celular 

 

δa morfología y la ultraestructura de las cepas de E. gracilis cultivadas en los dos 

medios de cultivo (controles y tratados con NaAsO2), se analizaron por medio de su 

observación en microscopio óptico y en microscopio electrónico de transmisión. 

 

II.2.4.1 Microscopía óptica 

 

δa observación de la morfología celular se realizó sobre células vivas y fijadas con 

formol al 4 % con un microscopio óptico Olympus BX 50, equipado con cámara 

fotográfica.  
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II.2.4.2 Microscopía electrónica de transmisión (MET) 

 

Con el fin de analizar la ultraestructura celular por microscopía electrónica de 

transmisión (TEε), se recogieron las células por de centrifugación a 3.500 x g durante 20 

minutos. El sobrenadante se descartó y el pellet celular se sometió al siguiente tratamiento: 

 Se fijó durante toda una noche en 2,5% de glutaraldehído preparado en buffer cacodilato 

de sodio 0,1 ε a pH 7,4 en frío (4° C).  

 Ese material se post fijado durante 2 horas en tetróxido de osmio 1% preparado en el 

mismo buffer de fijación, se centrifugó a baja velocidad y se descartó el sobrenadante. El 

pellet celular se lavó durante 10 minutos con el buffer cacodilato de sodio, centrifugando 

4 minutos a 3.000 x g (este procedimiento se repitió tres veces).  

 δuego se deshidrataron las células en una serie de concentraciones crecientes de acetona 

(30 % 50 %, 70 %, 95 %, 2 x 100%). 

 Se realizaron inclusiones planas en portaobjetos y en cápsulas Beem en resina Spurr 

(Spurr, 1969) por goteo según la técnica descripta por Reymond y Pickett-Heaps (1983). 

Se comenzó con Spurr 25 %, y luego de una primera inclusión en Spurr 100 %, se 

dejaron las muestras toda la noche a temperatura ambiente, antes de la polimerización a 

60-70º C durante 9-12 horas.  

 δos tacos y preparados se cortaron con un ultramicrótomo con cuchilla de vidrio.  

 δos cortes se montaron sobre grillas de cobre reticuladas y se tiñeron con acetato de 

uranilo al 2% en la fase acuosa durante 45 minutos y citrato de plomo al 5% durante 5 

minutos (Reynolds, 1963). El tipo de rejilla utilizado fue de 200 mallas de cobre.  

 δuego fueron examinados por observación en un microscopio electrónico de transmisión 

Opton Eε 109, del servicio de microscopía electrónica de la Facultad de εedicina, 

UBA. 
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II.3. Resultados 

 

II.3.1. Crecimiento 

 

δas curvas de crecimiento de las cepas UTEX y εAT obtenidas mostraron algunas 

diferencias dependiendo del medio de cultivo empleado. En el medio EGε ambas cepas 

tuvieron mayor crecimiento en comparación con el medio mineral (fig. 6). Partiendo de 

cultivos con una densidad celular de 5. 104 células/ml, en medio EGε se mantuvo la fase 

de crecimiento exponencial hasta los 4 y 5 días en los cultivos de las cepas εAT (5,80. 105 

± 0,370 células/ml) y UTEX (5,74. 105 ± 0,247 células/ml), respectivamente. εientras que 

en medio Cramer y εyers esta fase se mantuvo hasta el día 5 tanto para la cepa εAT (2,68. 

105 ± 0,249 células/ml) como para la cepa UTEX (2,64. 105 ± 0,415 células/ml) (fig. 6). 

 

 
Figura 6. Curvas de crecimiento de las cepas UTEX y εAT de E. gracilis en un medio 

mineral (Cramer y εyers) y en uno orgánico (EGε). δos resultados se expresan como la 

media ±  la desviación estándar. 

 

δa tasa de crecimiento (r) en la fase de crecimiento exponencial fue 

significativamente mayor (p 0.001) en medio EGε para ambas cepas (fig. 7 A y B), 

excepto en el día 1 para la cepa εAT que no fue significativa la diferencia (fig. 7 B).  
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Figura 7. Tasa de crecimiento (r) de la cepa UTEX (A) y εAT (B) en los medios mineral 

(Cramer y εyers) y orgánico (EGε), durante la fase de crecimiento exponencial. δos 

resultados se expresan como la media ±  la desviación estándar. δetras diferentes indican 

diferencias significativas entre los medios. 

 

Durante la fase de crecimiento exponencial, en medio mineral, no se observaron 

diferencias significativas de r entre las cepas UTEX y εAT (fig. 8 A), mientras que en 

medio orgánico r resultó significativamente mayor (p 0,001) en el día 1 para la cepa 

UTEX (fig. 8 B). 

 

 
Figura 8. Tasa de crecimiento (r) de las cepas UTEX y εAT en medio mineral (Cramer y 

εyers) (A) y medio orgánico (EGε) (B), durante la fase de crecimiento exponencial. δos 



 121

resultados se expresan como la media ±  la desviación estándar. δetras distintas indican 

diferencia significativa entre las cepas. 

 

II.3.2. Crecimiento en medio con arsénico 

 

El arsenito de sodio produjo una inhibición del crecimiento de las cepas UTEX y 

εAT en los dos medios de cultivo, al observarse una disminución del crecimiento con el 

aumento de la concentración del tóxico (figs. 9 y 10). En medio mineral la densidad celular 

de la cepa UTEX resultó significativamente superior (p0,001) a la densidad celular de la 

cepa εAT en 50 y 100 mg/l de NaAsO2, mientras que con 200 y 300 mg/l de NaAsO2 no 

se observaron diferencias significativas (fig. 10 A). En medio orgánico en todas las 

concentraciones de NaAsO2 ensayadas no se observaron diferencias significativas entre las 

densidades celulares (fig. 10 B). δos cultivos de la cepa UTEX mostraron una disminución 

de crecimiento estadísticamente significativa (p 0,0001) respecto del control a los 100, 

200 y 300 mg/l de arsenito en el medio mineral (Fig. 10 A), estimándose una CI50 de 127  

16 mg/l NaAsO2. δa cepa εAT en el mismo medio mostró una disminución significativa 

del crecimiento (p 0,0001) respecto al control en todas las concentraciones de arsenito de 

sodio empleadas (fig. 10 A), estimándose una CI50 de 160  19 mg/l NaAsO2. En medio 

orgánico la cepa UTEX mostró una disminución significativa del crecimiento (p 0,0001) a 

los 100 y 250 mg/l de NaAsO2 respecto al control (fig. 10 B), estimándose una CI50 de 98  

9 mg/l NaAsO2, mientras que la cepa εAT presentó una disminución significativa del 

crecimiento (p 0,0001) en 50, 100 y 250 mg/l de arsenito de sodio respecto al control (fig. 

10 B) estimándose una CI50 de 71  4 mg/l NaAsO2.   
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Figura 9. Réplica del bioensayo de toxicidad luego de las 96 horas de experimentación. El 

cambio de coloración hacia la derecha, varía con el incremento de la concentración de 

NaAsO2. δa disminución de la gradación en color hacia las mayores concentraciones de 

NaAsO2 mostrada en esta figura corresponde tanto para el medio Cramer y εyers como 

para el medio EGε.   

 

 
Figura 10. Densidad celular de las cepas UTEX y εAT en medio mineral (Cramer y 

εyers) (A) y orgánico (EGε) (B) para concentraciones crecientes de NaAsO2. δos 

resultados se expresan como la media ± la desviación estándar. (*) Denota diferencia 

significativa con los respectivos controles (0). δetras diferentes indican diferencias 

significativas entre cepas.  

 

El tratamiento con arsenito produjo una disminución del parámetro r en ambas 

cepas en los dos medios de cultivo empleados (fig. 11 A y B). En medio mineral, la cepa 
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UTEX expuesta a 200 y 300 mg/l de NaAsO2 mostró una disminución estadísticamente 

significativa (p 0,0001) de la tasa de crecimiento, con respecto al control (fig. 11 A). δa 

cepa εAT en el mismo medio, mostró una disminución estadísticamente significativa (p 

0,0001) de este parámetro, con respecto al control a 100, 200 y 300 ppm de NaAsO2 (fig. 

11 A). También se observaron diferencias significativas entre los valores de r de las cepas 

UTEX y εAT, en los cultivos control y en todas las concentraciones de arsenito 

empleadas, (fig. 11 A), resultando los valores de la cepa εAT significativamente inferiores 

(0 mg/l NaAsO2: p  0,05; 200 mg/l NaAsO2: p  0,01; 50, 100 y 300 mg/l NaAsO2: p  

0,001) a los de la cepa UTEX.  

En medio orgánico la cepa UTEX mostró una disminución estadísticamente 

significativa de la tasa de crecimiento con 100 y 250 ppm de NaAsO2, mientras que en la 

cepa εAT ésta disminuyó significativamente con 50, 100 y 250 ppm de NaAsO2 (fig. 11 

B). También, al igual que para el medio mineral, se observaron diferencias significativas 

(p 0,05) entre los valores de r de las cepas UTEX y εAT con 250 mg/l de arsenito de 

sodio (fig. 11 B).  

 

 
 
Figura 11. Tasa de crecimiento (r) de los cultivos de las cepas UTEX y εAT en medio 

Cramer y εyers (A) y en medio EGε (B) para concentraciones crecientes de NaAsO2. δos 

resultados se expresan como la media ± la desviación estándar. (*) Denota diferencias 



 124

significativas con los respectivos controles (0). δetras diferentes indican diferencias 

significativas entre cepas.  

 

II.3.2.2. Proteínas 

 

El contenido proteico de la cepa UTEX en el medio Cramer y εyers, presentó  un 

aumento significativo (p 0,05) con 300 mg/l de NaAsO2 respecto al control, y en la cepa 

εAT un aumento significativo de dicho parámetro con 100 y 200 mg/l,  y una  disminución 

significativa (p 0,05) en 300 mg/l respecto al control (fig. 12 A). Además, en el medio 

Cramer y εyer el contenido de proteínas fue significativamente diferente (50 mg/l 

NaAsO2: p  0,05; 100, 200 y 300 mg/l NaAsO2: p  0,01) entre ambas cepas resultando 

superior para la cepa εAT en 50, 100 y 200 mg/l NaAsO2 e inferior en 300 mg/l de 

NaAsO2 respecto a la cepa UTEX. En el medio EGε, las cepas UTEX y εAT mostraron 

un aumento significativo (p 0,05) de proteínas totales con 100 y 250 mg/l de NaAsO2 

respecto a sus controles  (fig. 12 B).  

 

 
Figura 12: Proteínas totales en los cultivos de las cepas UTEX y εAT en los medios 

Cramer y εyers (A) y EGε (B). δos resultados se expresan como la media ± la desviación 

estándar. (*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. δetras 

diferentes indican diferencias significativas entre cepas.  
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II.3.2.3. Carbohidratos 

 

El contenido de carbohidratos en la cepa UTEX, cultivada tanto en el medio 

mineral como en el orgánico en todas las concentraciones de arsenito ensayadas resultó 

significativamente más alto (p 0,001 y p 0,01 respectivamente) que el de sus respectivos 

controles, mientras que en la cepa εAT, esta tendencia se observó a partir de 100 mg/l en 

medio mineral y de 50 mg/l en medio orgánico (fig. 13 A y B). Además, en medio mineral 

los valores de carbohidratos de la cepa εAT fueron significativamente superiores a los de 

la cepa UTEX en todas las concentraciones de arsenito empleadas (50 y 200 mg/l NaAsO2: 

p 0,01; 100 y 300 mg/l NaAsO2: p 0,05) (fig. 13 A). εientras que, en medio orgánico se 

observó una diferencia significativa del contenido de carbohidratos entre cepas en 250 mg/l 

de NaAsO2 (p 0,05) (fig. 13 B).  

 

 
Figura 13. Carbohidratos en los cultivos de las cepas UTEX y εAT en medio Cramer y 

εyers (A) y EGε (B). δos resultados se expresan como la media ± la desviación estándar. 

(*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. δetras diferentes 

indican diferencias significativas entre cepas.  
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II.3.2.4. Pigmentos 

 

El contenido de clorofila por célula no mostró diferencias entre los cultivos 

controles y tratados con NaAsO2 para ninguna de las cepas en los dos medios. δa relación 

clf a/clf b de la cepa UTEX en medio mineral mostró una disminución significativa (p 

0,05)  respecto al control en 100, 200 y 300 mg/l de NaAsO2 y la cepa εAT en el mismo 

medio, mostró una disminución significativa en 50, 100, 200 y 300 mg/l NaAsO2 respecto 

al control. Además, se observaron valores significativamente superiores de esta relación 

(p 0,01) en la cepa εAT respecto a UTEX,  en el control, y con 100 y 300 mg/l de 

arsenito (fig. 14 A). En medio orgánico, tanto la cepa UTEX como la cepa εAT, mostraron 

una disminución significativa (p 0,05) de la relación clf a/clf b respecto de sus controles  

en la máxima concentración de NaAsO2 empleada, 250 mg/l NaAsO2 (fig. 14 B), resultando 

esta relación significativamente mayor para la cepa UTEX (p 0,05). Además se observó 

un valor significativamente mayor de esta relación (p 0,01) en la cepa εAT con 50 mg/l. 

 

 
Figura 14. Relación clf a / clf b en los cultivos de las cepas UTEX y εAT de E. gracilis 

en medio Cramer y εyers (A) y en medio EGε (B). δos resultados se expresan como la 

media ± el desvío estándar. (*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y 

el tratado. δetras diferentes indican diferencias significativas entre cepas.  
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En el medio mineral, el contenido de carotenos/células de la cepa UTEX, se 

incrementó significativamente (p 0,01) con 50, 100 y 200 mg/l NaAsO2, mientras que con 

300 mg/l disminuyó significativamente (p 0,01) respecto al control (fig. 15 A). δa cepa 

εAT presentó aumentos significativos de este parámetro en todas las concentraciones 

empleadas (100 mg/l NaAsO2: p ( 0,01); 100, 200 y 300 mg/l NaAsO2: p 0,001) respecto 

al control (fig. 15 A). En el medio orgánico, el contenido de carotenos/células se 

incrementó significativamente en la cepa UTEX con 50 y 100 mg/l de NaAsO2, y 

disminuyó significativamente con 250 mg/l respecto al control (fig. 15 B). εientras que la 

cepa εAT mostró un aumento significativo de esa relación con 100 y 250 mg/l NaAsO2 

respecto al control (fig. 15 B). En todos los casos el contenido de carotenos/células de la 

cepa εAT fue mayor que el de la UTEX mostrando diferencias significativas (p 0,001) en 

100 y 250 mg/l de arsenito. 

 

 
Figura 15.  Carotenos/células en los cultivos de las cepas UTEX y εAT en medio Cramer 

y εyers (A) y en medio EGε (B). δos resultados se expresan como la media ± el desvío 

estándar. (*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. δetras 

diferentes indican diferencias significativas entre cepas. 
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II.3.2.5. Antioxidante no enzimático GSH 

 

El contenido de GSH en la cepa UTEX en medio mineral aumentó 

significativamente respecto del control (p 0,01) con 400 mg/l NaAsO2, y en la cepa εAT 

con 100, 200 (p 0,01 ambos) y 300 mg/l NaAsO2 (p 0,05) (fig. 16 A). El contenido de 

GSH de la cepa εAT en las tres concentraciones anteriores (100, 200 y 300 mg/l NaAsO2) 

resultaron significativamente superiores a las de la cepa UTEX (p 0,05, p 0,01 y p 

0,001, respectivamente) (fig. 16 A). En medio orgánico con 100 mg/l NaAsO2 el contenido 

de GSH en las cepas UTEX y εAT resultó significativamente mayor (p 0,05) que sus 

respectivos controles (fig. 16 B). Además, en todas las concentraciones de arsenito de sodio 

empleadas el contenido de GSH resultó significativamente mayor en la cepa UTEX (p 

0,001) respecto a la cepa εAT. 

 

 
 

Figura 16. GSH en los cultivos de las cepas UTEX y εAT en medio Cramer y εyers (A) 

y EGε (B). δos resultados se expresan como la media ± el desvío estándar. (*) Denota 

diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. δetras diferentes indican 

diferencias significativas entre cepas. 
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II.3.2.6. Actividad antioxidante enzimática SOD 

 

δa actividad SOD en medio mineral presentó un aumento significativo tanto para 

la cepa UTEX como para la cepa εAT con 200 y 300 mg/l NaAsO2 respecto a sus 

controles (p 0,001 y p 0,01, respectivamente), siendo este valor significativamente 

superior (p 0,001) para la cepa UTEX con 300 mg/l NaAsO2 (fig. 17 A). En medio 

orgánico, la actividad SOD para las cepas UTEX y εAT se incrementó significativamente 

(p 0,05 y p 0,01, respectivamente) con respecto a los controles en 100 y 250 mg/l 

NaAsO2 (fig. 17 B). En medio orgánico la actividad SOD resultó significativamente mayor 

para la cepa UTEX respecto a la εAT, en todas las concentraciones de NaAsO2 empleadas 

(p 0,05 para 0,25, 50 y 100 mg/l NaAsO2, y p 0,01 para 250 mg/l NaAsO2)  

 
Figura 17. Actividad SOD en los cultivos de las cepas UTEX y εAT en los medios 

Cramer y εyers (A) y EGε (B). δos resultados se expresan como la media ± el desvío 

estándar. (*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. δas 

letras diferentes indican diferencias significativas entre cepas. 

 

II.3.2.7. Actividad detoxificante GST 

 

δa actividad GST para las cepas UTEX y εAT en medio mineral con 300 mg/l 

NaAsO2, presentó un aumento significativo (p 0,001 y p 0,01, respectivamente) con 

respecto a los respectivos controles (fig. 18 A), además, ésta resultó significativamente 
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mayor (p 0,01) para la cepa UTEX. En medio orgánico, la actividad GST para la cepa 

UTEX aumentó significativamente, con respecto al control (p 0,01) con todas las 

concentraciones de NaAsO2 ensayadas, mientras que para la cepa εAT se observó un 

aumento significativo de este parámetro, con respecto al control (p 0,01) con las 

concentraciones de 25 y 50 mg/l de arsenito (fig. 18 B). Además, en medio orgánico, la 

actividad GST de la cepa εAT resultó significativamente mayor (p< 0,05) que la de UTEX 

en el control, y en los cultivos concomo con 25 y 50 mg/l NaAsO2 (fig. 18 B). 

 
Figura 18. Actividad GST en los cultivos de las cepas UTEX y εAT en los medios 

Cramer y εyers (A) y EGε (B). δos resultados se expresan como la media ± el desvío 

estándar. (*) Denota diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. δas 

letras diferentes indican diferencias significativas entre cepas. 

 

II.3.2.8. Daño oxidativo: Peroxidación lipídica 

 

δos niveles de TBARS de las dos cepas en medio mineral, presentaron un aumento 

significativo respecto de sus controles (p 0,01) en 100, 200 y 300 mg/l NaAsO2. Además, 

en la cepa UTEX con la máxima concentración de arsenito de sodio, se observó un 

contenido significativamente superior de TBARS (p 0,001) respecto a la cepa εAT (fig. 

19 A). En medio orgánico, los niveles de TBARS se incrementaron significativamente con 

respecto a los controles (p 0,001) en ambas cepas con 100 y 250 mg/l NaAsO2 (fig. 19B). 
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Figura 19. TBARS en los cultivos de las cepas UTEX y εAT en los medios Cramer y 

εyers (A) y EGε (B). δos resultados se expresan como la media ± el desvío estándar.     

(*) Indica diferencia significativa entre el cultivo control (0) y el tratado. δas letras 

diferentes indican diferencias significativas entre cepas. 

 

II.3.3. Morfología y ultraestructura 

 

II.3.3.1. Microscopía óptica 

 

δa observación en microscopio óptico de los cultivos de las cepas UTEX y εAT, 

permitió distinguir la característica forma de E. gracilis, aplanada lateralmente y de 

contorno aproximadamente ovoide en vista frontal. Además,  estructuras subcelulares tales 

como el flagelo locomotor que emerge del reservorio, el estigma, los cloroplastos con 

diplopirenoide, los gránulos de paramilon y el núcleo como una estructura circular más 

clara en el centro de la célula. No se detectaron diferencias entre las características 

morfológicas de ambas cepas, UTEX y εAT, cultivadas en el medio mineral y el orgánico 

(figs. 20 A y C, y 21, A y D). Además, en los preparados realizados con células vivas se 

observó el típico movimiento metabólico de esta especie. 

δos cultivos de las dos cepas de E. gracilis sometidas a la menor concentración de 

NaAsO2 empleada (25 y 50 ppm en los medios EGε y Cramer y εyers respectivamente), 

no presentaron cambios en las características morfológicas respecto a sus controles. Con la 
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concentración más alta del tóxico utilizada (250 y 300 ppm en los medios EGε y Cramer y 

εyers respectivamente) la mayoría de las células (80 %), perdieron el flagelo, su relación 

largo / ancho disminuyó tendiendo a formas redondeadas y se observaron algunas células 

totalmente esféricas (fig. 21 C). Además se incrementó el número de gránulos de paramilon 

y disminuyó la coloración (figs. 20 B y D, y 21, B y E) respecto a las células control (figs. 

20 A y C, y 21, A y D), siendo este último cambio más acentuado en la cepa UTEX en 

medio mineral (fig. 20 B). Se observaron también, casos de ruptura celular con liberación 

del contenido citoplasmático en la cepa εAT crecida en medio mineral (fig. 21 C).  

 

 
 

Figura 20. Imágenes de E. gracilis cepa UTEX, en medio Cramer y εyers control (A) y 

tratada con la máxima concentración de arsenito (B), y en medio EGε control (C) y tratada 

con la máxima concentración de arsenito (D). Escala 20 m. 
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Figura 21. Imágenes de  E. gracilis cepa εAT en medio Cramer y εyers control (A) y 

tratada  con la máxima concentración de arsenito (B y C), y en medio EGε control (D) y 

tratada con la máxima concentración de arsenito (E). Escala 20 m.  

 

II.3.3.2. Microscopía electrónica de transmisión  (MET) 

 

δas imágenes obtenidas con εET de los cultivos control de ambas cepas, 

cultivadas en los dos medios de cultivo, permitieron comparar la ultraestructura celular de 

UTEX y εAT, y determinar que no existieron diferencias entre ellas, manteniéndose las 

características típicas de la especie (fig. 22).  
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Figura 22. Imágenes de εET de cortes transversales de células de E. gracilis control. (A) 

Vista general de una célula. (B) Detalle de una porción de una célula donde se muestra el 

núcleo con cromosomas grandes y con nucleolo evidente, y cloroplastos con los tilacoides 

alineados. (C) Detalle de un cloroplasto con diplopirenoide. C- cloroplasto, Cr- 

cromosoma, ε- mitocondria,  N- núcleo, Nu- nucleolo, P- paramilon, Pi- diplopirenoide, 

Ti- tilacoide. δa flecha señala la película proteica. Escalas 1, 0,5 y 0,1 m respectivamente. 

 

δa ultraestructura de las células de ambas cepas expuestas a las mayores 

concentraciones de arsenito cambió considerablemente, respecto a la de los controles en los 

dos medios de cultivo empleados. En ambas cepas se observaron alteraciones en los 

cloroplastos, como disminución en el número y desorganización de los tilacoides (fig. 23), 

en comparación con la alineación regular que presentaron en los controles (fig. 22). 
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Además, se observó un aumento en la cantidad de gránulos de paramilon, presencia de 

cromosomas más pequeños y desaparición del nucleolo. Por otro lado, no se observaron 

diferencias en la estructura mitocondrial ni en la película proteica entre las células de los 

cultivos controles y tratados (fig. 23).  

 

 
Figura 23. Imágenes de εET de cortes transversales de células de E. gracilis expuestas a 

la máxima concentración de arsenito de sodio. (A) Vista general de una célula. (B) Detalle 

de una porción de una célula donde se muestra el núcleo con cromosomas pequeños y 

cloroplastos con los tilacoides desalineados. (C) Detalle de un cloroplasto con sus 

tilacoides desalineados. C- cloroplasto, Cr- cromosoma, ε- mitocondria,  N- núcleo, Nu- 

nucleolo, P- paramilon, Pi- diplopirenoide, Ti- tilacoide. δa flecha señala la película 

proteica. Escala  4, 1 y 0,4 m respectivamente. 
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II.4. Discusión 

 

δas euglenofitas son un grupo de microalgas que posee versatilidad metabólica, 

particularmente pueden fotosintetizar o utilizar fuentes de carbono exógenas (Buetow, 

1989) dependiendo de su disponibilidad en el medio ambiente. Por consiguiente, la 

composición y concentración de la materia orgánica en el medio donde se desarrollan, 

constituye un factor determinante en la dinámica de crecimiento de este grupo (Ruiz et al., 

2004 y Rocchetta et al., 2006). Respecto a esa condición, en esta investigación se ha 

observado una clara diferencia en el crecimiento de los cultivos de ambas cepas, UTEX y 

εAT, en relación a los medios de cultivo empleados, cuyas composiciones se diferencian 

principalmente en la carga orgánica. Por cierto, es en el medio orgánico EGε donde se 

obtuvieron las mayores densidades celulares y tasas de crecimiento para las dos cepas 

empleadas (figs. 6 y 7) lo cual concuerda con lo observado por Ruiz et al. (2004). Estos 

resultados indicarían que las mejores condiciones para un crecimiento óptimo serían las que 

ofrece el medio orgánico EGε, respecto al medio mineral Cramer y εyers.  

Durante la fase de crecimiento exponencial, no se observaron diferencias 

significativas en el crecimiento entre cepas en medio mineral (fig. 8 A). En medio  orgánico 

la tasa de crecimiento de la cepa UTEX resultó significativamente superior que la de εAT, 

solamente en el día 1 de dicha fase (fig. 8 B). Esto indicaría que la alta disponibilidad de 

materia orgánica del medio EGε produciría una mayor estimulación inicial en esa cepa. 

Algunas especies del género Euglena se encuentran entre los pocos eucariotas que 

habitan los relaves mineros que presentan una alta carga de metales pesados y arsénico 

(Das et al., 2009; εiot et al., 2009; Pires-Freitas et al., 2011). Si bien la especie E. gracilis 

no ha sido citada para este tipo de ambientes, si se sabe que habita sitios altamente 

contaminados con materia orgánica y/o metales (Conforti et al., 2005; Rocchetta et al., 

2006; Hu et al., 2015). Acorde con esos antecedentes, las dos cepas de E. gracilis 

estudiadas en este capítulo mostraron cierta tolerancia al arsenito, lo cual se evidenció con 

sus con altas CI50. De todas maneras, independientemente del medio de cultivo, las dos 

cepas de E. gracilis resultaron afectadas ante la exposición al arsenito de sodio, 

determinando una  inhibición del crecimiento celular en grado dosis dependiente (fig. 10). 

Por otro lado, esperábamos diferencias entre las CI50 dependiendo del medio de cultivo 
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empleado. Respecto a ello, creímos factible dos posibilidades fundamentadas en la 

interacción entre los componentes del medio. Una de ellas consiste en la acción quelante de 

la materia orgánica, por lo cual, en medio EGε ésta podría retener al arsenito 

disminuyendo de este modo la cantidad del tóxico en estado libre, que es la forma que 

afecta a las células. δa otra posibilidad, se basa en que, las sales disueltas en el medio 

mineral Cramer y εyers podrían retener al arsenito al establecerse uniones fuertes con los 

aniones que la componen. Considerando el primero de los casos, se esperarían en medio 

orgánico valores de CI50 superiores al del medio mineral. Si se considera el segundo de los 

casos, se esperarían mayores valores de CI50 en el medio mineral, que fue lo que ocurrió. 

δas CI50 resultantes en UTEX y εAT en el medio mineral (127  16 y 160  19, 

respectivamente) fueron superiores a las obtenidas en el medio orgánico (98  9 y 71  4, 

respectivamente) lo cual denotaría para ambas cepas, una mayor sensibilidad al arsenito en 

el medio orgánico. 

Se esperaba que la cepa UTEX resultara más sensible al arsenito por el hecho de 

que nunca había sido expuesta a contaminantes tóxicos, a diferencia de la cepa εAT que 

provino de un río cuyas aguas contienen metales pesados y alta carga de residuos 

orgánicos, entre otros contaminantes (εagdaleno et al., 2001, Conforti et al., 1995). 

Aunque no se encontraron diferencias significativas en las CI50 de ambas cepas, podría 

considerarse que la cepa εAT resultó ser la más sensible al arsenito en los dos medios de 

cultivo, al presentar una disminución significativa del crecimiento con concentraciones del 

tóxico más bajas que las que afectaron a la cepa UTEX (fig. 10 A y B). Además, si bien las 

CI50 de ambas cepas en medio mineral resultaron similares, la disminución del r en la cepa 

εAT alcanzó valores inferiores a los de la cepa UTEX en todas las concentraciones del 

tóxico empleadas (fig. 11 A). Por otro lado, en medio orgánico, εAT presentó un valor 

inferior de CI50 (71  4 mg/l) respecto al obtenido en UTEX (98  9 mg/l). Por todos estos 

resultados, podríamos decir que la respuesta al arsénico es diferente entre cepas, y que a 

pesar de su origen, la εAT resultaría más sensible al arsenito que UTEX.  

Respecto a las alteraciones morfológicas y ultraestructurales ocurridas en ambas 

cepas expuestas a las máximas concentraciones de arsenito ensayadas, tales como la 

decoloración de los cloroplastos y el cambio de la forma celular, se encontraron algunas 

diferencias entre cepas. Es así que, en la cepa UTEX crecida en medio mineral la 



 138

decoloración fue notoriamente más evidente que en la cepa εAT (fig. 20 B y 21 B, 

respectivamente), lo cual podría explicarse por el menor valor de la relación clf a/clf b (fig. 

14 A) que presentó esta cepa comparada con el obtenido en la cepa εAT, lo que estaría 

indicando un nivel mayor de daño en este pigmento. Por otro lado, la cepa εAT crecida en 

medio mineral presentó muchas células totalmente redondeadas y casos de lisis celular (fig. 

21 E). Esto sería una evidencia más de la mayor sensibilidad de esta cepa, que se agregaría 

a la anteriormente señalada en la evaluación de su  crecimiento.   

Respecto a la producción de carbohidratos, se determinó una tendencia de aumento 

en función de la dosis de arsenito empleada, en ambas cepas crecidas en los dos medios de 

cultivo (fig. 13 A y B). Esto también pudo observarse en las imágenes obtenidas por 

microscopía óptica y electrónica de transmisión, las cuales exponen muchos más granos de 

paramilon en las células tratadas con arsenito de sodio respecto a los controles (figs. 20 y 

21). El incremento de este carbohidrato podría deberse a un aumento de su producción o a 

una inhibición de su degradación, lo cual sería consecuencia de alguna alteración en la 

actividad de las enzimas que participan en el metabolismo de los hidratos de carbono, tal 

como fue citado para  plántulas de arroz expuestas a arsénico (Jha y Dubey, 2004).  

Aunque el incremento significativo de carbohidratos en el medio mineral ocurrió 

en la cepa UTEX desde concentraciones del tóxico inferiores a aquellas en las que se dio en 

la cepa εAT, los mayores valores de carbohidratos fueron detectados en esta última (fig. 

13 A). Este aumento, se relaciona con la acumulación de paramilon y la presencia de 

células redondeadas observada en la cepa εAT en medio mineral, lo cual señala el 

transcurso de un estado de enquistamiento en el que son necesarias reservas energéticas. 

Resultados similares al anterior, se obtuvieron en el trabajo de Rocchetta et al., 2006, con 

cultivos de las mismas cepas UTEX y εAT, crecidas en medio mineral y expuestas a 

cromo hexavalente. 

δa clorofila a (pigmento activo responsable de la fotosíntesis), y la clorofila b 

(pigmento accesorio) fueron evaluados como parámetros del estado fisiológico de las cepas 

UTEX y εAT mediante la relación clf a / clf b, la cual puede variar de acuerdo al  estado 

de desarrollo de la célula y  a factores externos causantes de estrés, ya sean físicos o 

químicos, que puedan afectar al “complejo captador de luz”  δHC II (Ustin et al., 1998; 

Pinto et al., 2001; Pintilie et al., 2004). δa disminución de la relación clf a/ clf b es un 
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indicador de alteración en los fotosistemas (Samuel y Bose, 1987). Esa disminución puede 

darse por aumento de la clorofila b, o disminución de clorofila a (Shafiqur et al., 2000). δa 

disminución de la coloración celular, la desorganización de los tilacoides de los 

cloroplastos (figs. 20 y 21 B y D, y 23 B y C)  y el menor crecimiento observados en las 

células expuestas a las mayores concentraciones de arsenito (figs 10 y 11 A y B) podrían 

considerarse señales tardías de daños en los pigmentos fotosintéticos. El análisis de los 

pigmentos corrobora que en ambas cepas la relación clf a/clf b resultó afectada por el 

arsenito principalmente en medio mineral, en el cual a partir de las dosis más bajas 

empleadas (50 y 100 ppm para las cepas εAT y UTEX respectivamente) comienza a 

disminuir significativamente respecto al control (fig. 14 A). En medio orgánico la 

disminución de la relación clf a/clf b se observó recién con la concentración más alta del 

tóxico empleada (250 ppm), lo cual indicaría que en este medio la acción del arsenito sobre 

estos pigmentos sería menor que en el  mineral (fig. 14 B). Cabe recordar que E. gracilis 

posee un metabolismo fotoauxotrofo, de modo que al afectarse la actividad fotosintética, el 

crecimiento del alga resultaría mas perjudicado en medio mineral Cramer y εeyer. 

εientras que éste parámetro sería mucho menos afectado en el medio orgánico EGε, 

donde obtiene directamente las moléculas energéticas para su desarrollo. Por  esta razón,  la 

alteración se pudo detectar  recién en la concentración más alta del tóxico. Además, puede 

observarse que la cepa εAT posee una relación clf a/clf b mayor que UTEX, lo cual podría 

ser considerada una característica constitutiva de esa cepa. A su vez, la cepa UTEX en 

medio mineral presenta una relación clf a/ clf b menor que en medio orgánico, lo cual 

podría relacionarse con una interferencia de la coloración propia del medio EGε en la 

captación de luz. 

δos resultados obtenidos en este capítulo muestran que el arsenito de sodio indujo 

una alteración de los parámetros relacionados con el estrés oxidativo y la actividad 

detoxificante. SOD, GSH, carotenos, TBARS y GST aumentaron en las células de E. 

gracilis expuestas al tóxico. 

Respecto a los antioxidantes no enzimáticos (carotenos y GSH), mostraron una  

tendencia de aumentar en respuesta a la dosis creciente de arsenito en ambos medios. Estos 

resultados indican la participación de carotenos y GSH en el mecanismo de defensa 

antioxidante frente al arsenito. Estos resultados son acordes con lo citado por Pawlik-
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Skowrońska et al., 2004; εishra et al., 2008; Sharma, 2015. Si bien se determinó un 

aumento significativo de GSH en la cepa UTEX expuesta a 200 mg/l de arsenito, en 300 

mg/l este antioxidante presentó valores cercanos al control, lo cual pudo estar dado por su 

utilización en la formación del complejo GSH-As (III) involucrado en la detoxificación 

celular de arsénico (εiot et al., 2008). Además, esto coincide con una actividad muy 

elevada de la enzima GST, que cataliza la conjugación de GSH con tóxicos, lo cual 

determina una mayor demanda de este antioxidante.  

El contenido de carotenos de la cepa εAT aumentó con el incremento de la 

concentración de arsenito y presentó mayores valores que los de la cepa UTEX (fig. 15 A y 

B). En esta última los carotenos aumentaron en todas las concentraciones de arsenito 

excepto en la más alta, en la que disminuyeron significativamente. Esto indicaría que el 

sistema de defensa antioxidante, mediado por carotenos en la cepa εAT, no se vería 

afectado por las altas concentraciones de arsenito como si ocurre en la  UTEX. δa 

disminución determinada en esta última podría deberse a un daño y/o interferencia en la 

síntesis de carotenos causada por el arsenito, como ha sido informado para otros 

contaminantes (Samuel y Bose, 1987; Romero et al., 2011). A pesar del aumento de los 

niveles de carotenos y de GSH detectados, la respuesta antioxidante fue  ineficiente, dado 

que los lípidos resultaron dañados (fig. 16 A y B).  

El arsenito de sodio produjo daño oxidativo en E. gracilis, el cual fue evidenciado 

por el aumento de peroxidación lipídica, esto concuerda con lo citado para plantas y algas 

(Sharma, 2015; Zutshi et al., 2014; Singh et al., 2007). Ese aumento puede relacionarse con 

un incremento de la producción de EROs inducido por el arsenito como lo registrado para  

plantas, algas y animales (Flora, 1999, 2011; Chen et al.,  1998). 

Además, en ambos medios, la cepa UTEX presentó el máximo aumento de 

TBARS al emplear la mayor concentración de arsenito (fig. 16 A y B). Este aumento podría 

relacionarse con la disminución de las defensas antioxidantes detectada  (principalmente 

carotenos), dado que ante una respuesta antioxidante ineficiente, los lípidos pueden resultar 

afectados, con la consecuente ocurrencia de daño en las membranas celulares. El aumento 

de daño a lípidos puede explicar las alteraciones determinadas a nivel bioquímico y celular. 

Con el empleo de  microscopía electrónica se pudo observar una clara desorganización de 

los tilacoides, con microscopía óptica se comprobó la decoloración celular, y por análisis 
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químicos la disminución de la relación clf a / clf b. δas membranas tilacoidales son 

susceptibles al daño oxidativo por tener una alta proporción de ácidos grasos insaturados. 

Por lo tanto, la peroxidación lipídica inducida por arsenito en E. gracilis podría haber 

provocado la desorganización de las membranas tilacoidales, afectando la estructura del 

complejo pigmento-proteína localizado en ellas (Juárez et al., 2008). Esto deja expuestos a 

los pigmentos a procesos de degradación, determinando su disminución y la consecuente 

decoloración celular.  

El aumento de contenido de proteínas por célula observado en E. gracilis podría 

relacionarse a un aumento de proteínas  quelantes del arsénico (Vasken Aposhian et al., 

2004) así como al de enzimas metabolizantes y antioxidantes, en respuesta a la presencia de 

arsenito. Si bien no se determinó la concentración de las enzimas SOD y GST, sus 

actividades aumentaron significativamente en ambas cepas en presencia de arsenito de 

sodio. 

δa enzima GST está involucrada en la metabolización de especies metiladas de 

arsenato. El arsenito que ingresa en la célula puede ser transformado por metiltransferasas 

en especies metiladas de arsenito, y el sistema xantina oxidasa puede transformar estas 

especies en formas metiladas de arsenato y al arsenito en arsenato (Vasken Aposhian et al., 

2004). Por lo tanto, el aumento de actividad GST registrado podría explicarse por su 

participación en la detoxificación del arsenito. 

En medio orgánico, ambas cepas mostraron una actividad GST mayor que en 

medio mineral. Esta conducta podría deberse a su participación en la detoxificación de 

productos generados por la metabolización de las moléculas complejas que componen ese 

medio. A su vez en el medio orgánico, la actividad de la cepa εAT resultó 

significativamente superior a la de UTEX, lo cual podría estar relacionado con sus orígenes 

(ambiente con alta carga orgánica). Por otra parte, en medio mineral ambas cepas 

mostraron un pico máximo de actividad GST con 300 mg/l de arsenito siendo superior el de 

la cepa UTEX. Dado que se observó un pico coincidente de TBARs, la participación de la 

GST en la detoxificación de productos finales de peroxidación lipídica (4-hidroxinonenal, 

Kalinina et al., 2014)) podría explicar la máxima actividad  de esa enzima.   

El aumento de actividad de enzimas antioxidantes ha sido demostrado en plantas y 

algas expuestas a arsénico (εishra et al., 2008; Sharma, 2015). En este capítulo E. gracilis 



 142

mostró un aumento de actividad SOD al aumentar la concentración de arsenito. Al igual 

que lo observado para GST, la actividad SOD de ambas cepas fue mayor en el medio 

orgánico. δa alta tasa de metabolización que se da en este medio podría generar mayor 

concentración de EROs, con el consiguiente incremento de actividad antioxidante. Puede 

observarse que la cepa UTEX posee una actividad SOD mayor que εAT, lo cual podría ser 

una característica constitutiva de esa cepa. Esta diferencia se mantuvo en presencia de 

arsénico. δas máximas actividades SOD se dan con las concentraciones más altas de 

arsenito, las que inducirían una mayor producción de EROs. En particular, se ha informado 

sobre la capacidad del arsénico de inducir la  producción del anión superóxido (εishra et 

al., 2008; Tuan et al., 2008).  

Estos resultados muestran que a pesar de tener activos los sistemas detoxificantes y 

antioxidantes, estos no resultarían suficientes para contrarrestar los efectos nocivos de las 

EROs celulares que se generarían bajo estas condiciones, todo lo cual conduce a las células 

a un  estado de estrés oxidativo claramente reflejado en los elevados niveles de TBARS. 

Aunque el daño a lípidos no pudo ser evitado, el aumento significativo de los 

niveles de carotenos y de GSH en la cepa εAT crecida en ambos medios de cultivo con las 

máximas concentraciones de arsenito, indicaría una prevalencia de la respuesta antioxidante 

no enzimática en esta cepa. En cambio la UTEX mostró una disminución de carotenos y de 

niveles basales de GSH, con una prevalencia de la respuesta enzimática tanto antioxidante 

como detoxificante. 
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II.5. Conclusiones  

 

No existen diferencias en el crecimiento entre las cepas UTEX y εAT de E. 

gracilis. 

El medio orgánico EGε proporcionó las condiciones óptimas para el crecimiento 

de ambas cepas de E. gracilis,  las cuales mostraron mayores densidades celulares y tasas 

de crecimiento en comparación con las alcanzadas en el medio mineral Cramer y εyers.  

El arsenito de sodio resultó tóxico para ambas cepas de E. gracilis, provocando 

alteraciones a nivel bioquímico, morfológico y ultraestructural.  

El arsenito inhibió el crecimiento de las cepas UTEX y εAT de manera dosis 

dependiente, independientemente del medio de cultivo empleado.  

El arsenito provocó un aumento del contenido de sustancia de reserva lo que llevó 

a una alteración de la morfología de E. gracilis (ensanchamiento celular). 

 El arsenito alteró los parámetros indicadores de estrés oxidativo evaluados. El 

aumento en los niveles de TBARS, GSH, carotenos y actividades SOD y GST en las 

células expuestas a arsenito, sugiere la participación de estrés oxidativo en la toxicidad de 

este metaloide. Si bien las defensas antioxidantes y detoxificantes aumentaron con la 

exposición al arsenito, éstas no fueron suficientes para prevenir el daño a lípidos, con la 

consecuente alteración en la estructura del sistema fotosintético, traduciéndose en una 

pérdida de pigmentación y en la alteración del arreglo de los tilacoides. 

δa respuesta al estrés provocado por la exposición al arsenito fue diferente en las 

dos cepas. En la εAT prevalecería una respuesta antioxidante no enzimática, en tanto que  

en la  UTEX una  enzimática detoxificante y antioxidante. 

δa cepa UTEX resultó ser más resistente al arsenito que la  εAT. Esta mayor 

tolerancia podría estar relacionada con los mayores niveles constitutivos de GSH y de 

actividad SOD.  

Por último, consideramos en base a nuestros resultados, que las respuestas 

adaptativas que pudo haber adquirido la cepa εAT en el ambiente contaminado de dónde 

provino, no le proporcionarían ventajas frente a la  UTEX al ser expuesta al arsenito. 
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III.1. Introducción 

 

III.1.1. La contaminación por materia orgánica en los cuerpos de agua naturales y su 

efecto sobre la biota 

 

El componente orgánico que se encuentra naturalmente en los cuerpos de agua se 

origina a partir de la descomposición de algas, plantas acuáticas, mudas, excreciones y 

restos de organismos que habitaron en ese sistema. Además, proveniente desde zonas 

litorales, puede incorporarse materia orgánica disuelta que llega por escorrentía, y restos de 

origen vegetal como hojas, ramas, polen y frutos que son transportados hasta allí por acción 

eólica.  

 El exceso de materia orgánica presente tanto en aguas superficiales como en 

subterráneas, procede principalmente de desechos producidos  por actividades humanas los 

cuales ingresan al ecosistema acuático por diferentes vías. El comportamiento de estos 

compuestos en el agua y su acción sobre el medio ambiente dependen de su concentración, 

estructura molecular, tamaño, forma y de la presencia de distintos grupos funcionales 

tóxicos para los organismos vivos. Entre estos se encuentran los plaguicidas, empleados en 

la agricultura en gran escala que alcanzan los cuerpos de agua por escorrentía, y los 

compuestos orgánicos provenientes de la actividad ganadera y tambera intensiva, y de las 

industrias, los cuales son volcados indiscriminadamente en forma directa o luego de ser 

tratados en plantas depuradoras de modo ineficiente (Castañé et al., 1998; Giorgi A. y 

εalacalza, 2001, Rocchetta et al., 2003; Salibián, 2006). Así mismo, la infiltración de 

excretas provenientes de tanques sépticos o redes cloacales mal mantenidas, junto a los 

vertidos urbanos como las aguas residuales domésticas, llegan a los ríos o lagos sin depurar. 

Bajo estas circunstancias, las características fisicoquímicas del agua de los ecosistemas 

acuáticos naturales se modifican, lo cual puede afectar directa o indirectamente la 

composición de su biota (Paul y εeyer, 2001; εeyer et al., 2005).  En caso de que la 

perturbación que sufre el medio genere un impacto desfavorable para la vida, éste se verá 

reflejado en una modificación del balance natural de sus interacciones bióticas (Conforti et 

al., 1995; Dokulil, 1996; Conforti, 1998; O’Farrell et al., 2002; Paul y εeyer, 2008). Es 

por ello, que la contaminación del ecosistema acuático por materia orgánica biodegradable 
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es uno de los casos de polución más importantes y extendidos, y produce, 

fundamentalmente, el empobrecimiento del medio en oxígeno, el cual es consumido hasta 

su agotamiento en la oxidación de la materia orgánica.  

δa degradación de la materia orgánica de origen biológico, en los sistemas 

acuáticos, sigue la ruta de descomposición llevada a cabo por microorganismos 

(mayoritariamente bacterias) que emplean estos compuestos como sustrato para obtener 

carbono y energía (quimioorganoheterótrofos). Dependiendo de las condiciones de 

oxigenación, la degradación puede ser completa en presencia de oxígeno, generándose 

materia inorgánica (dióxido de carbono), o incompleta en su ausencia originándose 

intermediarios orgánicos (materia orgánica oxidada) que son utilizados por otros 

microorganismos. Además, durante este proceso de degradación, se genera el aporte de 

grandes cantidades de nutrientes, tales como fosfatos y nitratos, que quedan disponibles en 

el medio y son importantes para el crecimiento de la biomasa algal. Como consecuencia, se 

da  un gran aumento de la productividad primaria lo que  implica cambios en la 

composición, estructura y dinámica del ecosistema. 

Ante la irrupción en el ecosistema acuático de materia orgánica en exceso, los 

organismos que integran la biota pueden responder de diferentes maneras,  tales como 

adaptarse y sobrevivir, escapar, formar estados de resistencia o morir. Estas diferencias 

pueden ser de gran valor para emplearlos como indicadores de contaminación orgánica. δa 

alta sensibilidad del fitoplancton a los cambios ambientales y su importancia ecológica 

como productores primarios, hacen de esta comunidad una herramienta muy valiosa para 

ser empleada como indicador biológico de este tipo de contaminación. Por esta razón, las 

algas son los organismos acuáticos que se emplean comúnmente en diferentes 

investigaciones ecológicas (Pringsheim, 1956; Ács et al., 2003; Torrisi y Dell 'Uomo, 2006; 

Falasco et al., 2009). δa posibilidad de poder cultivarlas in vitro y sus altas tasas de 

reproducción hacen que sean adecuadas para ser utilizadas como organismos de prueba en 

estudios ambientales, en los que se puede evaluar su abundancia, su morfología y su eco-

fisiología ante la exposición a diversos contaminantes (Dewez et al., 2005). En el caso de 

que resistan a la contaminación, sobreviven formando una comunidad biológica definida, 

indicadora de los impactos y, por lo tanto, de la calidad del agua. Si no la resisten, son 

sustituidos por otras especies que acaban constituyendo otra comunidad distinta (Conforti 
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et al., 2005). El proceso de sustitución de comunidades en relación con el gradiente de 

contaminación por materia orgánica ubica a los euglenofitos como un grupo indicador de 

contaminación orgánica excesiva (Sladeček & Perman, 1978), incluso en sitios donde se 

dan condiciones de anoxia (Conforti et al., 2005). Además de estas formas autotróficas, la 

totalidad de representantes del grupo se encuentran habitualmente en sitios ricos en materia 

orgánica (δackey, 1968; εunawar, 1972; Sladeček y Perman, 1978; Wolowski, 1998, 

1992, 1988; Rosowski, 2003). Bajo estas condiciones se ha visto, en cuerpos de agua 

naturales, que algunas especies de euglenofitos presentaban alteraciones morfológicas 

(Conforti, 1991; Conforti et al., 1995;  Bauer et al., 2012) y, en bioensayos de toxicidad 

con materia orgánica como único contaminante, estas alteraciones fueron las respuestas 

frente a sus elevadas concentraciones (Conforti, 1998). Para investigar más a fondo este 

comportamiento, se aislaron ejemplares de Phacus brachykentron (Pochm.) del río εatanza 

(Buenos Aires, Argentina), el cual presenta alta contaminación de materia orgánica causada 

por los diferentes vertidos que recibe en especial  de la industria cárnica.     

 

III.1.2. Phacus brachykentron 

 

Phacus Pochmann, es un género de microalgas unicelulares perteneciente al filo   

Euglenozoa (Adl et al., 2012). Están ampliamente distribuidas en aguas continentales, y 

muchas viven en lagos y ríos contaminados con materia orgánica y alta carga bacteriana. A 

igual que el resto de las euglenofitas su metabolismo es fotoauxotrófico, por lo que 

requieren, además de los productos generados por su fotosíntesis, incorporar  otros 

componentes orgánicos. δas vitaminas B1 y B12, como los ácidos grasos de cadena corta 

son metabolitos excretados por las bacterias y resultan favorables para su crecimiento.  

Phacus brachykentron presenta una forma celular dorso-ventralmente aplanada y 

frontalmente oval, con dimensiones que van desde los 24 a 36 m de largo y 15 a 26 m de 

ancho. En la cara dorsal posee un surco apical que recorre la célula hasta aproximadamente 

la mitad de su longitud. Su extremo anterior es redondeado, con una depresión conformada 

por un canal tubular que se extiende a lo largo de la célula hasta ensancharse y 

transformarse en  una cámara llamada reservorio o citofaringe. De esta zona emerge un 

flagelo locomotor cuya extensión es aproximadamente un tercio de la longitud celular y 
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otro de longitud muy corta que queda encerrado en el interior del reservorio. En su extremo 

posterior, la célula  termina con un apéndice caudal corto y curvo. δa película proteica 

presenta bandas o estrías longitudinales. Posee numerosos cloroplastos que son pequeños y 

discoides, sin pirenoide.  Presenta un disco grande de paramilon en posición central, y otro 

más pequeño en posición lateral, aunque también puede haber otros más pequeños 

diseminados en el citoplasma. En una zona adyacente al reservorio se encuentra el estigma 

de color rojizo formado por gránulos de  carotenoides  (Tell y Conforti, 1986, Huber-

Pestalozzi, 1955) (fig. 1).  

 

 
Figura 1. Imagenes de microscopía óptica de P. brachykentron. (A) Vista general 

mostrando el surco apical. (B) εagnificación mostrando las estructuras celulares. Escalas: 

20 m Fl- flagelo, S- surco apical, R- reservorio, E- estigma, P- paramilon, C- cloroplasto, 

A- apéndice caudal, B- bandas peliculares. 

 

 El desplazamiento celular de P. brachykentron en el medio acuático se produce 

únicamente por el movimiento del flagelo locomotor. Como su película proteica es rígida, 

no realizan movimientos metabólicos, que ayuden en la natación celular.  
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III.1.3. Objetivos 

 

o Estudiar la respuesta de P. brachykentron a la presencia de diferentes 

concentraciones de materia orgánica en el medio de cultivo.  

o Analizar las alteraciones en el crecimiento de la población, la morfología y la 

ultraestructura celular provocadas por esta sustancia. 

o Evaluar si estos cambios tienen implicancias sistemáticas y/o ecológicas. 

 

III.1.4. Hipótesis 

 

o El exceso de materia orgánica en el medio de cultivo provoca cambios en el 

desarrollo, morfología y ultraestructura de las células de Phacus brachykentron. 

o δas alteraciones generadas bajo estas condiciones pueden provocar dificultades para 

poder clasificar correctamente a los distintos especímenes originados.  

o δas modificaciones pueden provocar la lisis celular.  
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III.2. Materiales y métodos 

 

III.2.1. Cultivos 

 

δos cultivos de P. brachykentron empleados en esta investigación se realizaron a 

partir de su aislamiento de las aguas del Río εatanza-Riachuelo, Buenos Aires Argentina 

(35°06’34°38’S y 58°49’-58°21’O). δas muestras recolectadas se filtraron con una red de 

plancton con tamaño de poro de la malla de 15 m, se colocaron en frascos estériles y se 

mantuvieron  a oscuras y en frío (5 a 10° C) durante su traslado hasta el laboratorio. Allí, se 

observó su biodiversidad empleando un microscopio invertido Olympus CK40, y se 

determinó taxonómicamente a P. brachykentron (Hüber-Pestalozzi 1955, Tell y Conforti, 

1986). Para lograr su  aislamiento se colocaron 2 ml de la muestra de agua de río en un 

vidrio de reloj ubicado en un microscopio invertido y se separaron algunas células mediante 

el uso de una pipeta Pasteur de vidrio. Para obtener el cultivo stock  empleado en el 

experimento, las células seleccionadas se lavaron dos veces con solución de NaCl 0,9% pH 

7. Con el fin de obtener cultivos clonales, se inocularon con una de la células  aisladas,  

tubos de vidrio de 100 ml conteniendo medio de cultivo tierra agua (SWε Pringsheim, 

1946) estabilizado con carbonato de calcio (CaCO3). Estos se cultivaron durante dos meses 

en una cámara de cultivo a 24 ± 1° C con fotoperíodo 12/12 horas luz/oscuridad con luz 

blanca fría (25-35 E m-2 s-1) proporcionada por tubos fluorescentes de 40-W. Al cabo de 

este tiempo se verificó el crecimiento de los cultivos.  

 

III.2.2. Bioensayos 

 

Se prepararon 24 tubos de vidrio conteniendo 5 ml de medio SWε. Del total,  4 se 

reservaron  como controles, el resto se suplementaron con una solución a base de peptona 

(Bacteriological Peptone OXOID®) en las siguientes concentraciones: 3,3; 6,6; 10, 13 y 17 

mg/ml, estableciendo 4 réplicas por concentración. δos tubos se inocularon con el cultivo 

unialgal clonal de P. brachykentron en una concentración de 104 células/ml y se incubaron 

durante 48 horas en iguales  condiciones que el cultivo stock.  
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Transcurrido el tiempo de incubación, se prepararon los cultivos  para analizar: 

densidad, morfometría y ultraestructura celular.  

 

III.2.2.1. Recuento de células 

 

Se realizaron recuentos de células alteradas de P. brachykentron según la técnica 

descripta por Utermöhl (1958). Para ello, se homogenizó bien cada tubo con el cultivo 

agitándolo manualmente, se tomaron 2 ml de cada uno y se lo fijó con una solución de 

lugol al 2%. δuego se colocaron en cámaras de sedimentación de 2 ml de capacidad. 

Inmediatamente se taparon las cámaras con una pieza de cristal circular evitando que 

queden burbujas de aire. δuego, se mantuvieron durante 24 horas en un lugar  donde no 

llegaba luz solar directa, a temperatura ambiente y sobre una superficie plana, libre de 

vibraciones y bien nivelada para que la sedimentación se produzca de manera homogénea. 

δos recuentos de las células de P. bracykentron que mostraban alteraciones  se realizaron 

en un microscopio invertido con un aumento de 400 x, con un error estimado de =0,05. Se 

consideró una morfología alterada cuando las células presentaban sus márgenes con 

muescas, un espesor dorso-ventral incrementado, y cuerpos de paramilon muy 

desarrollados.  

Para obtener una estimación cuantitativa del crecimiento celular, el número de 

células se determinó utilizando una cámara de Neubauer en un microscopio óptico. δos 

recuentos de células en una muestra (células/ml) se repitieron hasta que el error estándar de 

la media fue menor al 10%(Venrick, 1978). δa tasa de crecimiento se estimó con la 

siguiente ecuación:  

 

 

donde N es el número de células finales y NO el de iniciales (εaclauso et al., 2009). 

 

III.2.3. Morfología y ultraestructura 

 

III.2.3.1. Microscopía óptica 

r= (ln N – ln N0) / (días) 
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Se determinó la longitud, el ancho y el espesor medio de las células de P. 

brachykentron de los cultivos controles y de los tratados con peptona. Para ello, se tomó 

una alícuota de la suspensión celular y se la fijó con una solución al 3% de formaldehído. 

Se tomaron gotas del material fijado y fue observado entre porta y cubreobjeto y se 

tomaron imágenes empleando un microscopio óptico Olympus BX50 equipado con una 

cámara digital Olympus C-7070 Wide Zoom. Se midieron al menos 300 células 

provenientes de cada uno de los tratamientos empleando el programa informático ImageJ.  

 

III.2.3.2. Estudios celulares con microscopía electrónica de transmición (MET) 

 

δas células de los cultivos controles y tratados fueron colectadas mediante 

centrifugación a 3500 x g durante 20 minutos. δos pellets obtenidos se sometieron a los 

siguientes tratamientos: 

 

1. Se fijaron durante toda una noche a 4°C en glutaraldehído 2,5% en buffer cacodilato 0,1 

ε pH 7,4.  

2. El material fue post-fijado durante 2 horas en tetróxido de osmio 1% en buffer fosfato 0,1 

ε pH 7,4. Se centrifugó a baja velocidad y los pellets se lavaron tres veces con buffer 

fosfato 0,1 ε pH 7,4. 

3. Se deshidrataron empleando una serie de concentraciones crecientes de acetona (30%, 

50%, 70%, 95%, y dos de 100%). 

4. δuego se embebieron en resina Spurr de baja densidad (Spurr, 1969). 

5.  δas secciones fueron cortadas con un ultramicrótomo con cuchilla de vidrio, se 

montaron sobre rejillas de cobre y se tiñeron con acetato de uranilo al 2% en la fase 

acuosa durante 45 minutos y con citrato de plomo 5% durante 5 minutos (Reynolds, 

1963). 

6.  δuego, los cortes fueron examinados usando un microscopio electrónico de transmisión 

Zeiss Eε 10 A/B del servicio de εicroscopía Electrónica de FCEyN, UBA. 
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III.2.3.3. Microscopía electrónica de barrido (MEB) de los granos de paramilon 

 

δos granos de  paramilon fueron  extraídos de las células y purificados según  la 

técnica de Kiss et al. (1988). Antes de la extracción, las células se lavaron tres veces con 

buffer fosfato 50 mε pH 7. δuego, se resuspendieron 100 ml del medio de cultivo se 

centrifugaron a 3700 x g. δos pellets se congelaron a -21° C durante la noche y luego se 

resuspendieron en SDS 2% (p/v) en buffer Tris 0,125 ε pH 6,8. δa suspensión celular se 

rompió por sonicado, empleando ciclos sucesivos de 10 segundos cada uno con intervalos 

de descanso de 50 segundos cada uno, a una frecuencia máxima de 20 KHz en un baño de 

hielo y luego se incubaron durante 60 minutos a 37° C. δos granos de paramilon se 

recuperaron por centrifugación durante 30 minutos a 1014 x g. δuego se lavaron dos veces 

con agua destilada a 70°C en un recipiente de vidrio y se filtraron a través de filtros 

εillipore GSWP 04700 (0,20 m de poro). δos filtros se adhirieron a  tacos de carbono con 

cinta adhesiva doble faz y se secaron al aire para ser posteriormente revestidos con oro / 

paladio. δas muestras se examinaron y fotografiaron en un microscópio elecrónico de 

barrido AFε NanoScope III perteneciente al servicio de microscopía de la FCEyN, UBA. 

 

III.2.4. Análisis estadístico 

 

Se realizaron 4 réplicas de cada tratamiento. δa densidad celular y las variables 

morfométricas: longitud, ancho y espesor, se analizaron por medio de un análisis de la 

varianza de un factor (ANOVA). δos valores de p0,050 se consideraron significativos. 
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III.3. Resultados 

 

δa figura 2 muestra la frecuencia relativa de las células alteradas obtenida en cada 

tratamiento. Este parámetro aumentó de manera proporcional con la concentración de 

peptona empleada, hasta un punto en el que todas las células resultaron afectadas. δas 

células se consideraron alteradas cuando ellas mostraban  un contorno celular con muescas, 

como se observa por ejemplo en la figura 3 (b, d, f y g), un aumento de su  grosor y/ o la 

presencia de cuerpos grandes de paramilon como se pueden ver  en la figura 3 (b y c).  

δa figura 4A muestra las variables morfométricas (longitud, ancho y espesor) 

medidas en los individuos tratados con la más alta concentración de peptona y sin ella. δas 

células expuestas al agregado orgánico disminuyeron significativamente su longitud, 

mientras que su ancho y espesor aumentaron significativamente. εuchas de ellas 

presentaron una coloración pardoverdosa. Por otro lado, la tasa de crecimiento de P. 

brachykentron en los cultivos con enriquecimiento orgánico fue  significativamente 

menoral control en todas las concentraciones ensayadas (figura 5). 

 

 
Figura 2. Frecuencia relativa de células deformadas observadas con las diferentes 

concentraciones de peptona empleada. δos resultados se expresan como la media ± la 

desviación estándar. (*) Denota diferencia significativa (p 0,05) con el cultivo control, n= 

4. 
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Figura 3. Imágenes de microscopía óptica de P. brachykentron de los cultivos control (a) y 

tratadas con peptona (d-h).  

 

Figura 4. δongitud, ancho y grosor de las células de P. brachykentron  provenientes del 

tratamiento con la mayor concentración de peptona, n= 301. Todos los resultados se 

expresan como la media ± la desviación estándar. (*) Denota diferencias significativas (p 

0,05) con el cultivo control. 
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 Figura 5. Tasa de crecimiento de P. brachykentron de los cultivos control y tratados con 

peptona, n= 4. Todos los resultados se expresan como la media ± la desviación estándar. (*) 

Denota diferencias significativas (p 0,05) con el cultivo control. 

 

Al observar las imágenes ultraestructurales de las células de P. brachykentron  

expuestas (fig. 6A-D) y las correspondientes al control (fig. 6E y F), se puede ver que 

aquellas  tratadas con la mayor concentración de materia orgánica mostraron marcados 

cambios.  Su vista apical resulta mucho más gruesa (fig. 6A, B) y la vista lateral también 

cambió de muy plana a globosa (fig. 6C), en ambos casos debido a un aumento en el 

volumen de los granos de paramilon. 

Con respecto a la película, se pudo observar que algunas bandas mostraron un 

ensanchamiento notable (fig. 6B y D, ver flechas) con respecto a las dimensiones que 

tienen en las células controles (fig. 6E, ver flecha). El ancho medido en la  banda pelicular 

de las células controles varió de 0,260 ± 0,01 m a 0,416 ± 0,01 m, mientras que en las 

células tratadas con la mayor concentración de peptona, este rango fue de 0,613 ± 0,01 a 

1,654 ± 0.01 m. 

El núcleo se observó desplazado respecto de su ubicación central a lateral, como 

consecuencia del  gran desarrollo  del cuerpo de paramilon (fig. 6D). Algunas células 

tratadas mostraron cloroplastos con sus tilacoides desordenados (fig. 7B) respecto a los de 

las células controles (fig. 7A), lo cual coincide con el gran número de células decoloradas 

que se observaron con microscopía óptica (fig. 3, d-h). 
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Figura 6. (A-D). Imágenes de εET de células de P. brachykentron tratadas con la mayor 

concentración de materia orgánica: (A) vista apical, (B) vista apical, la flecha apunta a las 

bandas peliculares ensanchadas, (C) vista lateral donde se evidencia el cambio del  

contorno celular,  (D) detalle de una célula que presenta el núcleo ubicado lateralmente; la 

flecha señala las bandas ensanchadas. E-F.  Imágenes de εET de células de P. 

brachykentron control: (E) vista apical, las flechas señalan las bandas peliculares. (F) 

Detalle de cloroplastos mostrando la organización característica de los tilacoides. Escala: 1 

m. C, cloroplasto; N, núcleo; P, paramilon.    
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Figura 7. Imágenes de εET de dos células, una control (A) con cloroplastos con tilacoides 

dispuestos ordenadamente y otra tratada con peptona (B) en las que se observan los 

cloroplastos (C) con sus tilacoides desordenados (Ti). Escala 1 m. N, núcleo. 

 

δa figura 8 muestra imágenes de la forma y tamaño de los granos de paramilon 

obtenidos de los cultivos controles y tratados de P. brachykentron. Al comparar los granos  

provenientes de las células controles (fig. 8A) con aquellos correspondientes a las  tratadas 

(fig. 8B), se  observó en estos últimos un gran aumento del volumen por  incremento del 

espesor del grano y una reducción de la luz de su  anillo central, además de presentar 

formas totalmente alteradas.  

Por último, en los cultivos ricos en materia orgánica se pudo determinar que la 

deformación causó, además, la ruptura  celular, y la liberación al medio de un gran número 

de granos paramilon. 
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Figura 8. Imágenes de εEB de cuerpos de paramilon  extraídos de células de cultivos  de 

P. brachykentron control (A) y tratados con la mayor concentración de peptona (B). 

Escala: 1 m. 
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III.4. Discusión 

 

δa mayor parte de la información sobre la ecología de euglenofitas proviene de 

estudios florísticos, donde el aspecto ecológico no es el tema principal. Por otro lado, la  

mayoría de las investigaciones hechas en este grupo se realizaron especialmente en el 

género Euglena, en particular en  E. gracilis. En este capítulo se estudió una especie del 

género Phacus, del cual no existía información alguna sobre su empleo en estudios 

experimentales. Para esto se aisló P. brachykentron del río εatanza–Riachuelo que tiene 

alta contaminación orgánica. Al hacerla crecer con cantidades crecientes de materia 

orgánica se pudieron evaluar los efectos de este contaminante sobre su desarrollo. 

Como se observó en otros euglenofitos expuestos a diferentes contaminantes, 

incluyendo varios metales pesados (Rocchetta et al., 2007; Bauer et al., 2012), P. 

brachykentron también manifestó cambios en la morfología celular al ser cultivado con 

diferentes concentraciones de peptona. δas células expuestas sufrieron modificaciones 

significativas en sus dimensiones y forma, presentando muescas en su contorno producto de 

su deformación. 

δos resultados obtenidos en este capítulo tienen implicancias sistemáticas 

importantes. δa morfología globosa de las células tratadas no coincide con la descripción 

original del género Phacus hecha por Dujardin (1841), que describe a los integrantes de 

este taxón presentando  células  rígidas y más o menos aplanadas, ni con la descripción 

posterior de εarin et al. (2003), quién ratificó esta diagnosis, especificando una vez más 

que las células son comprimidas dorso ventralmente. δinton et al. (2010), sobre la base de 

evidencias moleculares, modificó la  diagnosis del género, en donde si bien  incluye la 

posibilidad de que las células podrían ser en forma de huso u ovoides en aspecto frontal, 

mantiene su forma plana lateral. Por lo cual, tampoco permite la inclusión de células 

alteradas en el género. 

Cuando la secuenciación del ADN no está disponible, la determinación sistemática 

en organismos asexuales como los del el grupo euglenofita se basa únicamente en 

parámetros morfológicos. Siguiendo la taxonomía tradicional, según Huber-Pestalozzi 

(1955), algunas células encontradas en  los cultivos tratados podrían ser consideradas por su 

morfología como otras especies. Por ejemplo, si observamos los ejemplares de la figura 3, 
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la célula de la imágen “d” correspondería a  P. unguis  la “e” a P. acuminatus, la “f” a P. 

onyx, la “g” a P. brevicaudatus y la “h” a P. stokesii, en lugar de poder ser identificadas 

como P. brachykentron. En base a estos resultados, muchos de los nuevos taxones que se 

describen en cuerpos de agua ricos en materia orgánica, podrían ser solo diferentes 

ecomorfos de una misma especie. Quedando claro también, que muchos de los taxones 

descriptos en la bibliografía,  probablemente no sean especies diferentes y es necesario una 

fuerte revisión de la sistemática del grupo.  

El análisis por εEB de los granos de paramilon extraídos de las células de P. 

brachykentron tratadas con peptona, evidenció un gran aumento en el volumen y un cambio 

en la forma de los granos de esta sustancia de reserva energética. Históricamente, el 

número, la forma y la morfología externa de estos cuerpos han sido ampliamente utilizados 

como un carácter de diagnóstico entre las especies de euglenofita (Gojdics, 1953; Conforti, 

1998; Brown et al., 2003; Shin y Triemer, 2004; Ciugulea et al., 2008; εonfils et al., 

2011). Además el paramilon se puede utilizar a nivel de género para sostener grandes 

clados y relaciones genéricas, y puede dar una idea de la ubicación taxonómica al momento 

de la secuenciación  (εonfils et al., 2011). En base a los cambios detectados en los granos 

de paramilon en este estudio y en estudios anteriores (Conforti, 1998), concluimos que ellos 

tienen poca utilidad diagnóstica como carácter sistemático dentro de euglenofitas, dado que 

su morfología es extremadamente sensible a los cambios ambientales. 

δas modificaciones observadas bajo microscopía óptica en P. brachykentron en 

respuesta a la exposición a concentraciones crecientes de materia orgánica, fueron 

coincidente con aquellas observadas en otras especies de euglenofitas tales como P. tortus, 

P. curvicaudus,  Lepocinclis acus, L. spirogyra y Monomorphina pyrum aisladas del río 

εatanza-Riachuelo (Conforti, 1998). En el análisis celular realizado bajo εET, se pudo 

evidenciar que algunas bandas de la película de las células tratadas sufrieron un 

ensanchamiento, el cual pudo haber permitido el aumento del volumen celular. Esto difiere 

de lo observado en  Lepocinclis acus (Conforti et al., en prensa) en donde en repuesta al 

exceso de materia orgánica las células mostraron una duplicación de las bandas peliculares. 

Por lo tanto, la deformación celular en euglenofita, hasta que no se demuestre alguna otra 

alternativa, puede ser facilitada al menos por dos mecanismos: un aumento en el número de 

bandas como se observó en L. acus o un ensanchamiento de las bandas peliculares, sin que 
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esto implique una alteración en la ultraestructura pelicular. En las células deformadas de  P. 

brachykentron no se produjo un cambio de la orientación de las estrías, como se observó en 

otras especies como L. acus y L. spirogyra (Conforti, 1998), las cuales pasaron de 

longitudinales a espiraladas. 

Como consecuencia del aumento de peptona se pudo evidenciar una disminución 

significativa de la tasa de crecimiento de P. brachykentron en todas las concentraciones 

ensayadas, lo que podría significar que, en ambientes naturales afectados por este tipo de 

contaminación, se podría reducir notablemente su abundancia. Aún así, los resultados 

analizados en esta investigación, no son suficientes para determinar cuál de los cambios que 

se dieron en el medio de cultivo por la adición de materia orgánica, fue el factor que 

desencadenó o tuvo más influencia para provocar la serie de alteraciones descriptas en P. 

brachykentron. δos organismos del grupo de las Euglenophyta se ven favorecidos en su 

crecimiento por el desarrollo de bacterias en su medio, ya que aprovechan sus metabolitos, 

en especial las vitaminas. El cultivo stock desarrollado en este estudio fue unialgal pero no 

axénico, por lo cual el incremento de la concentración de materia orgánica en los 

tratamientos propició el aumento de la población bacteriana y con ellas el contenido de 

vitaminas en el cultivo. Este factor, junto a la disminución de oxígeno, constituyen 

condiciones que estimulan el desarrollo de este grupo algal (δackey, 1968). Debido al 

metabolismo bacteriano la concentración de oxígeno disuelto fue disminuyendo en el 

cultivo, al ser este utilizado por las bacterias para oxidar la materia orgánica. Por lo tanto, 

es probable que la combinación de estos dos factores (cantidad de metabolitos bacterianos y 

de oxígeno disuelto), que fueron cambiando en función de la concentración de materia 

orgánica, propicien las condiciones que estimulen la división celular con la consiguiente 

acumulación de paramilon. Sin embargo, por alguna razón, la célula se ve inhibida de 

reproducirse, lo cual concuerda con la disminución en la tasa de crecimiento observada. 

Esta imposibilidad conduce a que las células sufran deformaciones extremas, de tal grado 

que pueden llegar a provocar  la lisis celular, liberando al medio de cultivo un gran número 

de cuerpos de paramilon. Este comportamiento nos estaría indicando que la alteración del 

cuerpo puede llegar sólo hasta un cierto punto. Este  fenómeno también  fue observado en 

otros bioensayos celulares realizados con euglenofitas (Conforti, 1998; Bauer, et al., 2012; 

Conforti et al., en prensa),  por lo cual ésta podría ser la causa de la presencia de numerosos 
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granos de paramilon en aguas del río εatanza, en donde habitan varios géneros de 

euglenofitas. 
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III.5. Conclusiones 

 

Se puede concluir que la deformación de la célula de P. brachykentron observada 

frente a un exceso de materia orgánica, se puede producir por un ensanchamiento de 

algunas bandas peliculares, sin que éstas sufran alteración de su ultraestructura normal. 

Cuando estas deformaciones superan un cierto grado, se produce la lisis celular. 

En P. brachykentron, las dimensiones celulares y la estructura de los cuerpos de 

paramilon, caracteres que se utilizan normalmente en su determinación sistemática, fueron 

fuertemente afectados por el medio enriquecido, lo que sugiere que los organismos que se 

identifican como diferentes especies en ambientes con alta carga de materia orgánica, ya 

sea natural o por contaminación, pueden llegar a ser tan sólo ecomorfos del mismo taxón. 

Es notable también, aunque no sabemos ciertamente la causa, que este tipo de 

cambio ambiental afectó la tasa de crecimiento celular de esta especie. 

En organismos asexuales (como los estudiados en este capítulo), en los que la 

determinación sistemática se basa fundamentalmente sobre características morfológicas, 

estos cambios son particularmente preocupantes, quedando claro, una vez más, la necesidad 

de una revisión cuidadosa de la sistemática de este grupo. 

δa respuesta morfológica observada en este organismo, con el agregado de  

diferentes niveles de materia orgánica, fue rápida (dentro de las 48 horas de exposición al 

contaminante). Por consiguiente, podemos conjeturar que la frecuencia y el grado de 

alteración de las células deformadas, están relacionados con la magnitud del estrés al que 

fueron expuestas. 

Sobre la base de estos resultados, todo indicaría que la presencia de células 

deformadas en muestras naturales y / o la observación de cuerpos voluminosos de 

paramilon intracelulares, serían parámetros a tener en cuenta para ser utilizados como 

posibles bioindicadores ambientales  de ecosistemas acuáticos enriquecidos con materia 

orgánica. 
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En esta tesis se abordó la problemática asociada a la contaminación de cursos de agua, 

estudiando su impacto a escala ecológica, escala de organismo y escala bioquímica. Con 

estos enfoques se pudo evaluar el impacto de la contaminación compleja sobre el 

fitoplancton de un arroyo y el impacto de dos tipos de contaminantes habituales en estos 

cursos de agua sobre dos especies fitoplanctónicas.  

De todo lo analizado en esta tesis se desprende las siguientes conclusiones 

generales: 

 

 δa elevada contaminación del arroyo Carabassa se debió a una conjunción de 

factores antrópicos y naturales. δa descarga de diferentes contaminantes en el arroyo tuvo 

un impacto en la calidad del agua que se reflejó en un alto grado de eutrofización, lo cual 

incidió sobre la comunidad fitoplanctónica y biomarcadores de estrés oxidativo en los sitios 

más comprometidos.  

 El ingreso de materia orgánica y nitrógeno orgánico de origen antrópico constituyó 

una fuente de enriquecimiento de nutrientes que determinó un aumento de la densidad 

fitoplanctónica y un empobrecimiento de la biodiversidad.  

 En los sitios con mayor carga orgánica dominó la clase Chlorophyceae con 

codominancia de Euglenophyceae y Cyanophyceae.  

 δas condiciones eutróficas condujeron a un incremento de los procesos de oxidación 

de la materia orgánica con la consecuente disminución del oxígeno disuelto en el agua. Esta 

disminución se acentuó debido a factores naturales como la presencia de una escasa 

pendiente que impide una suficiente oxigenación del agua.  

 El grado de deterioro de las aguas habrían inducido respuestas antioxidantes y 

detoxificantes en el fitoplancton. Sin embargo, esas respuestas de defensa no fueron  

suficientes para contrarrestar el daño oxidativo. 

 El arsenito de sodio inhibió el crecimiento de Euglena gracilis y provocó 

alteraciones en la morfología y el metabolismo de la especie, particularmente en parámetros 

relacionados con estrés oxidativo, lo cual sugiere la participación de este mecanismo en la 

toxicidad del metaloide. 
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 El enriquecimiento orgánico en cultivos de Phacus brachykentron produjo una 

disminución significativa de su tasa de crecimiento. Ese efecto se vio acompañado, además, 

por alteraciones en  la morfología y la ultraestructura celular.  

 δas alteraciones incluyeron: ensanchamiento de algunas bandas de la película 

proteica celular, sin afectar su número, desorganización de los tilacoides plastidiales, y un 

gran desarrollo de los granos de paramilon.  

 Algunos de los parámetros que se utilizan normalmente en su determinación 

sistemática, fueron fuertemente afectados por el medio enriquecido, lo que sugiere que los 

organismos que se identifican actualmente como diferentes especies pueden llegar a ser, en 

realidad, ecomorfos del mismo taxón.  

 Todos los resultados obtenidos en el estudio del efecto del aumento de materia 

orgánica sobre P. brachykentron, dejan en claro que es necesaria una fuerte revisión 

sistemática de este grupo de microalgas. 
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