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“El mitílido Brachidontes rodriguezii (d’Orbigny, 1846) como bioindicador y 

centinela de contaminación ambiental en áreas costeras de Argentina” 

 

RESUMEN 
 

En las últimas décadas, los niveles de contaminación presentes en los ambientes 

marinos han aumentado como consecuencia de distintas actividades de origen antrópico. Es 

reconocido que el riesgo que producen los contaminantes no puede ser evaluado únicamente 

en base a análisis químicos de agua y sedimento o de bioacumulación de dichas sustancias 

en la biota, dado que no brindan información sobre los efectos biológicos que los 

contaminantes pueden provocar. En consecuencia, se ha implementado el uso de 

biomarcadores como indicadores de situaciones de estrés en los organismos acuáticos que 

brindan, además, información sobre el estado de salud de los organismos en distintos niveles 

de organización. 

En el presente trabajo se evaluó la salud ambiental de dos áreas marino-costeras a 

través de un enfoque integral de contaminación utilizando dos especies de mitílidos, 

Brachidontes rodriguezii (d’Orbigny, 1846) y Mytilus galloprovincialis Lamarck, 1819. Así, se 

estudió en las dos especies, en diferentes niveles de organización, las respuestas a los 

efectos causados por la contaminación generada por diferentes actividades antrópicas. El 

objetivo principal fue analizar el potencial uso del mitílido B. rodriguezii como centinela y 

bioindicador de contaminación ambiental para ser propuesto en programas de biomonitoreo 

de contaminación en áreas costeras. Se eligió a este bivalvo por ser la especie dominante del 

intermareal rocoso de la Provincia Argentina y un ingeniero ecosistémico clave del ambiente. 

Además, es capaz de acumular y responder a los contaminantes en varios niveles de 

complejidad; sin embargo, son escasos los trabajos sobre el uso de esta especie como 

centinela. En el marco de una estancia de investigación en el extranjero, se analizó un caso 

de estudio utilizando a la especie M. galloprovincialis como centinela de contaminación 

ambiental en la Bahía de Vizcaya, España. De esta manera, la presente tesis se estructuró 

en dos secciones, una desarrollada en Argentina —Sección I— y otra en el País Vasco —

Sección II. La Sección I, se denomina “Enfoque ambiental integrado para evaluar los efectos 



 

 
 

biológicos en el mitílido Brachidontes rodriguezii (d’Orbigny, 1846) en tres ambientes 

costeros con distintos tipos de impacto antrópico en la Provincia de Buenos Aires (Argentina)”; 

mientras que, la Sección II, “Enfoque ambiental integrado para evaluar los efectos biológicos 

en el mitílido Mytilus galloprovincialis Lamarck, 1819 en dos localidades del Golfo de Vizcaya, 

País Vasco (España)”. 

En la Sección I el área de estudio comprendió dos sitios con alto impacto antrópico 

(PC: Planta Camet y PMdP: Puerto Mar del Plata) y un tercer sitio con bajo impacto (PB: Playa 

Brusquitas), ubicados en la provincia de Buenos Aires. Se analizó la presencia de 

hidrocarburos alifáticos y aromáticos policíclicos (HAPs) y metales en sedimento; en el mejillín 

B. rodriguezii, además de los compuestos mencionados, se estudió también la presencia de 

microplásticos (MP) en la masa visceral. Los estudios de ambas matrices se realizaron a lo 

largo de 4 temporadas: otoño, invierno, primavera 2018 y verano 2019. Se estudiaron las 

variaciones estacionales de distintos biomarcadores —a nivel bioquímico, celular y tisular— y 

respuestas fisiológicas para conocer los valores basales y determinar cuál es el período más 

apropiado para implementar el monitoreo usando esta especie. Los sedimentos de las tres 

zonas no se encuentran contaminados por metales. PMdP es la zona con mayores niveles de 

contaminación por hidrocarburos en sedimentos y mejillines, y en menor medida, por MP en 

mejillines. PC presenta niveles moderados de contaminación por hidrocarburos en sedimentos 

y mejillines y muy alta cantidad de MP en los mejillines. Por otro lado, si bien se encontraron 

bajas concentraciones de hidrocarburos y MP en los mejillines de PB, se pudo comprobar que 

es una zona que puede ser utilizada como referencia (aunque habría que profundizar los 

estudios con respecto a algunos metales en los mejillines). Dentro de las respuestas 

bioquímicas, la actividad de la enzima glutatión-s-transferasa sería la mejor indicadora de 

defensa detoxificante en esta especie. Las respuestas tisulares serían las más recomendadas 

dada su alta sensibilidad para evaluar distintos cambios morfológicos en la glándula digestiva. 

Entre estos cambios se recomienda estudiar la atrofia a partir de MLR/MET y MET/MDR 

(relación entre el radio medio del lumen y altura media del epitelio y la altura media del epitelio 

y radio medio del túbulo, respectivamente), la pérdida del tejido a partir de CTD (proporción 

entre tejido conectivo y digestivo), el reemplazo celular a partir de VvBAS (densidad en 



 

 
 

volumen de células basófilas). Además, el uso de un índice histopatológico, calculado tanto 

para la glándula digestiva como para el tejido gonadal, permitió realizar una evaluación 

general del daño en ambos tejidos. Sumado a estos biomarcadores, las respuestas 

fisiológicas como la supervivencia al aire y el índice de condición también son respuestas 

recomendadas en esta especie debido a su sensibilidad, simplicidad y bajo costo. Las 

respuestas celulares analizadas, es decir, la acumulación intracelular de lípidios neutros , 

lipofuscinas y depósitos metálicos (BSD), no serían buenos indicadores en B. rodriguezii. 

Algunas de las respuestas biológicas analizadas, se encontraron estrechamente relacionadas 

con el ciclo reproductivo. Se demostró que se puede utilizar a B. rodriguezii como una especie 

centinela y bioindicadora del estado de salud ambiental, ya que es capaz de concentrar los 

contaminantes presentes en el ambiente sin sufrir efectos toxicológicos severos; además, 

dichos efectos pueden evaluarse a través de una amplia gama de respuestas biológicas en 

distintos niveles de organización. En base a todo lo observado, se sugiere realizar monitoreos 

una vez al año durante la temporada de invierno, usando como valores basales los reportados 

para PB. 

En la Sección II, el área de estudio comprendió dos sitios con distintos tipos de impacto 

antrópico ubicados en la Bahía de Vizcaya, Arriluze un sitio en una zona portuaria y Plentzia 

un sitio de referencia. Se estudió la presencia de hidrocarburos aromáticos policíclicos, 

policlorobifenilos (PCBs) y metales en sedimento y en el mejillón M. galloprovincialis en la 

temporada de primavera. Además, se analizaron distintos biomarcadores —a nivel 

bioquímico, transcriptómico, celular y tisular— y respuestas fisiológicas. Los sedimentos de 

ambos sitios no se encuentran contaminados por HAPs, aunque la contaminación de ciertos 

componentes individuales fue moderada-alta. Ambos sitios presentan contaminación 

moderada de PCBs y, en Arriluze, la contaminación por metales es principalmente moderada. 

Sin embargo, en ninguno de los sitios, los mejillones presentan bioacumulación de HAPs y 

PCBs y la bioacumulación de metales se encuentra por debajo de los límites tóxicos. Estos 

resultados se corresponden con una tendencia decreciente de estos compuestos a lo largo 

de los años, aunque también podrían deberse a la restricción de distintas actividades por el 

confinamiento del COVID-19. De todas formas, se observan efectos de genotoxicidad y daño 



 

 
 

de estrés general a través de distintas respuestas. Además, en ambos sitios, varios 

biomarcadores presentan valores mayores que los críticos de riesgo toxicológico establecidos 

por ICES para Mytilus spp. Esto indicaría que Plentzia, que históricamente fue considerado 

un sitio de referencia, se encuentra bajo distintas presiones que pueden producir efectos sobre 

la biota. Esto puede deberse a la presencia de otros contaminantes aquí no medidos como el 

TBT, microplásticos y desorganizadores endocrinos, que podrían explicar la mayor proporción 

de machos observada en Arriluze. Se profundizará el estudio de los contaminantes 

mencionados y el análisis trancriptómico en la glándula digestiva y se extenderá el análisis al 

tejido gonadal. 

La evaluación del estado de salud ambiental de la Bahía de Vizcaya se ve favorecida 

por la amplia información disponible sobre distintos criterios de evaluación ambiental, niveles 

basales de las respuestas biológicas y sus variaciones estacionales en Mytilus spp. La 

información disponible para ambientes y especies de Argentina (y la región sudamericana) es 

aun escasa por eso esperamos que los resultados aquí presentados contribuyan de manera 

significativa a futuros estudios y a la aplicación de programas de monitoreo de la 

contaminación. En este sentido, a) demostramos que B. rodriguezii es una buena especie 

centinela y bioindicadora de contaminación ambiental, b) reportamos los niveles base (y sus 

variaciones estacionales) para una amplia gama de biomarcadores y respuestas fisiológicas, 

c) indicamos el periodo más apropiado para realizar el monitoreo de la contaminación usando 

esta especie. 

 

Palabras clave: mitílidos, centinelas, biomarcadores, contaminantes, estacionalidad, 

biomonitoreo 

  



 

 
 

“The mytilid Brachidontes rodriguezii (d’Orbigny, 1846) as a bioindicator and 

sentinel organism of environmental contamination in coastal areas of 

Argentina” 

 

ABSTRACT 
 

In recent decades, levels of pollution in marine environments have increased due to 

various anthropogenic activities. It is recognized that the risk posed by pollutants cannot be 

assessed solely on the basis of chemical analyses of water and sediment or of bioaccumulation 

of these substances in biota, given that they do not provide information on the biological effects 

that pollutants can cause. As a consequence, the use of biomarkers has been implemented 

as indicators of stress situations in aquatic organisms that also provide information on the 

health status of organisms at different levels of organization. 

In this study, the environmental health of two marine-coastal areas was evaluated 

through an integrated approach using two mussel species, Brachidontes rodriguezii 

(d’Orbigny, 1846) and Mytilus galloprovincialis Lamarck, 1819. Thus, the responses and 

effects caused by pollution generated by different anthropogenic activities were studied in the 

two species, at different levels of biological organisation. The main objective was to analyse 

the potential use of the mussel B. rodriguezii as a sentinel and bioindicator of environmental 

pollution to be proposed in biomonitoring programs of pollution in coastal areas. This bivalve 

was chosen because it is the dominant species of the rocky intertidal zone of the Argentine 

province and a key ecosystem engineer of the environment. In addition, it is able to accumulate 

and respond to pollutants at several levels of complexity; however, there is little work on the 

use of this species as a sentinel. In the framework of a research stay abroad, a case study 

was analysed using the species M. galloprovincialis as a sentinel of environmental pollution in 

the Bay of Biscay, Spain. In this way, the present thesis was structured in two sections, one 

developed in Argentina —Section I— and another in the Basque Country —Section II. Section 

I is entitled “Integrated environmental approach to evaluate biological effects in the mussel 

Brachidontes rodriguezii (d’Orbigny, 1846) in three coastal environments with different types 



 

 
 

of anthropogenic impact in the Province of Buenos Aires (Argentina)”; while, Section II, 

“Integrated environmental approach to evaluate biological effects in the mussel Mytilus 

galloprovincialis Lamarck, 1819 in two localities of the Gulf of Biscay, Basque Country (Spain)”. 

In Section I, the study area included two sites with high anthropogenic impact, one 

called Plant Camet that is near a water treatment plant, and another called Mar del Plata Port 

that is in a commercial harbour (PC and PMdP by their Spanish acronym, respectively), and a 

third site with low impact, called Brusquitas beach (PB by its Spanish acronym), the three of 

them located in the province of Buenos Aires. The presence of aliphatic hydrocarbons, 

polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and metals were analysed in sediment and in the 

small mussel B. rodriguezii; and the presence of microplastics (MP) was also analysed in the 

mussels’ soft tissues. The studies of both matrices were carried out over a period of 4 seasons: 

autumn, winter, spring 2018, and summer 2019. The seasonal variations of different 

biomarkers —at biochemical, cellular and tissue levels— and physiological responses were 

studied to know the basal values and determine the most appropriate period to implement 

monitoring using this species. None of the three areas is contaminated with metals in their 

sediments. PMdP is a zone with higher levels of contamination by hydrocarbons in sediments 

and mussels and, to a lesser extent, by microplastics in mussels. PC presents moderate levels 

of contamination by hydrocarbons in sediments and mussels and a high amount of 

microplastics in the mussels. On the other hand, although low concentrations of hydrocarbons 

and microplastics were found in the mussels of PB, we concluded that it is a zone that can be 

used as a reference site (although studies should be deepened with respect to some metals 

in the mussels). Within the biochemical responses, the activity of the enzyme glutathione-s-

transferase would be the best indicator of detoxifying defense in this species. 

Tissue responses would be the most recommended given their high sensitivity for evaluating 

different morphological changes in the digestive gland. Amongst these changes, we 

recommend to study: atrophy based on MLR/MET and MET/MDR (mean luminal radius to 

mean epithelial thickness and mean epithelial thickness to mean diverticular radius, 

respectively), tissue loss based on CTD (proportion of connective tissue to digestive tissue), 

and cell replacement based on VvBAS (volume density of basophilic cells). In addition, the use 



 

 
 

of a histopathological index, calculated for both the digestive gland and the gonadal tissue, 

allowed for a general assessment of damage in both tissues. In addition to these biomarkers, 

physiological responses such as air survival and condition index are also recommended 

responses in this species due to their sensitivity, simplicity, and low cost. The cellular 

responses analysed, namely the intracellular accumulation of neutral lipids, lipofuscins, and 

metal deposits (BSD), would not be good indicators in B. rodriguezii. Some of the biological 

responses analysed were found to be closely related to the reproductive cycle. It was 

demonstrated that B. rodriguezii can be used as a sentinel and bioindicator species of 

environmental health status, as it is able to concentrate pollutants present in the environment 

without suffering severe toxicological effects; in addition, these effects can be evaluated 

through a wide range of biological responses at different levels of organisation. Based on all 

the above, it is suggested to carry out monitoring once a year during the winter season, using 

the basal values reported for PB as a reference. 

In Section II, the study area included two sites with different types of anthropogenic 

impact located in the Bay of Biscay, Arriluze, a site in a port area, and Plentzia, a reference 

site. The presence of PAHs, polychlorinated biphenyls (PCBs), and metals in sediment and 

mussels M. galloprovincialis was studied during the spring season. In addition, a variety of 

biomarkers at biochemical, transcriptomic, cellular, and tissue levels were analysed, as well 

as physiological responses. The sediments at both sites were not contaminated with PAHs, 

although the contamination of certain individual components was moderate-high. Both sites 

presented moderate contamination of PCBs, and in Arriluze, metal contamination was mainly 

moderate. However, at neither site did the mussels exhibit bioaccumulation of PAHs and 

PCBs, and metal bioaccumulation was below toxic limits. These results are consistent with a 

decreasing trend in these compounds over the years, although they could also be due to the 

restriction of various activities due to the COVID-19 lockdown. Nonetheless, genotoxicity and 

general stress damage effects were observed through various responses. In addition, at both 

sites, several biomarkers presented values higher than the toxicological risk thresholds 

established by ICES for Mytilus spp. This would indicate that Plentzia, which was historically 

considered a reference site, is under various pressures that can have effects on biota. This 



 

 
 

could be due to the presence of other pollutants not measured here, such as TBT, 

microplastics, and endocrine disruptors, which could explain the higher proportion of males 

observed in Arriluze. The study of the mentioned pollutants and transcriptomic analysis in the 

digestive gland will be furthered, and the analysis will be extended to gonadal tissue in a future 

work. 

The assessment of the environmental health status of the Bay of Biscay is facilitated 

by the availability of extensive information on environmental assessment criteria, baseline 

levels of biological responses, and their seasonal variations in Mytilus spp. The information 

available for environments and species in Argentina (and the South American region) is still 

scarce, so we hope that the results presented here will contribute significantly to future studies 

and the application of pollution monitoring programs. In this sense, we have a) demonstrated 

that B. rodriguezii is a good sentinel and bioindicator species of environmental pollution, b) 

reported the baseline levels (and their seasonal variations) for a wide range of biomarkers and 

physiological responses, and c) indicated the most appropriate period for carrying out pollution 

monitoring using this species. 

Keywords: mussels, sentinels, biomarkers, contaminants, seasonality, biomonitoring 
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INTRODUCCIÓN GENERAL 

Contaminación marino-costera 
 

Cuando hablamos de contaminación ambiental, es común entender que nos referimos 

a sustancias que, de alguna manera, y generalmente por acción del hombre, han llegado al 

ambiente y podrían provocar una alteración o daño en él o las distintas matrices que lo 

componen (aire, suelo, agua o biota). Sin embargo, el término contaminación no implica 

necesariamente un efecto negativo, sino la mera presencia de una sustancia donde no 

debería estar o que se halla en concentraciones superiores a los niveles de base. En cambio, 

cuando esos niveles provocan efectos biológicos negativos, hablamos de polución (Chapman, 

2007). En este sentido, Muniz y colaboradores (2013), refiriéndose particularmente a la 

contaminación marina, definen a la contaminación como el “ingreso de material y/o energía a 

los ecosistemas acuáticos y que puede ocasionar cambios en las concentraciones de los 

compuestos en el sistema al que ingresa, pero que no necesariamente provoca efectos sobre 

los individuos, poblaciones, comunidades y/o ecosistemas” mientras que reservan el término 

polución a toda “sustancia (materia o energía) introducida en el ambiente como resultado de 

actividades antrópicas en cantidades suficientes para producir efectos degradantes sobre la 

vida” (Muniz et al., 2013). De este modo, la producción, uso y liberación de distintas sustancias 

utilizadas tanto en proceso industriales como en la vida cotidiana, suelen acabar en los 

cuerpos de agua como xenobióticos causando contaminación o polución, un problema global 

que contribuye al empobrecimiento de la calidad ambiental y consecuentemente a la pérdida 

de biodiversidad. 

 En las últimas décadas, los niveles de contaminación presentes en los ambientes 

acuáticos han aumentado como consecuencia de distintas actividades de origen antrópico a 

nivel global (Islam y Tanaka, 2004; Halpern et al., 2008; Aronson et al., 2011; Tornero y 

Hanke, 2016; Häder et al., 2020). La zona costera es un ecotono en el cual el ecosistema 

terrestre, marino y aéreo convergen, como así también los usos de cada uno de estos 

ambientes. La densidad poblacional humana en esta zona es aproximadamente tres veces 

mayor que el promedio global (Intergovernmental Oceanographic Commission, 2011) debido 



 

 
 

a la importancia que tiene este ambiente en la economía global. También es de particular 

interés ya que provee múltiples servicios ecosistémicos, como la regulación del clima y la 

atmósfera, el ciclado de nutrientes, la productividad primaria, la diversidad biológica, absorción 

de dióxido de carbono (Miglioranza, 2021). Todas las actividades que se producen en las 

costas, como pesquerías, acuicultura, turismo, actividades portuarias, transporte marítimo y 

desarrollo de energía, generan un número elevado de presiones que emiten a los océanos 

distintos contaminantes. 

La contaminación en los ambientes marino-costeros puede ser de origen terrestre, 

marino y atmosférico. Según el Programa de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente 

(UNEP, por sus siglas en inglés) aunque puedan encontrarse diferencias stio-específicas, en 

general, los contaminantes de origen terrestre generan hasta el 80% de la contaminación 

marina y sus fuentes pueden ser las descargas de ríos, arroyos, estuarios, desechos 

municipales, industriales y agrícolas, los desagües y las escorrentías. Se estima que el origen 

del otro 20% de los contaminantes es de origen marítimo, como el vertido deliberado o 

accidental de hidrocarburos de los buques y de las plantas de extracción de petróleo 

submarinas (UNEP, 2016). La contaminación puede tener también un origen atmosférico, por 

ejemplo, como producto de la deposición de compuestos gaseosos. Estos contaminantes, 

pueden surgir de puntos no específicos relacionados con la ubicación de las industrias, 

desarrollos urbanísticos y zonas agrícolas generando un impacto indirecto o contaminación 

difusa, o a partir de puntos específicos que generan un impacto directo en el área o 

contaminación puntual como son los vertidos industriales o de efluentes de plantas de 

tratamiento de aguas residuales. 

Un gran número de convenciones internacionales como los Convenios de Estocolmo, 

de Rotterdam y de Basel (UNEP, 2019) han logrado, a lo largo de los años, regular el uso de 

ciertos contaminantes como metales, hidrocarburos y contaminantes orgánicos persistentes 

(hidrocarburos aromáticos policíclicos, bifenilos, organoclorados, etc.). Sin embargo, debido a 

su persistencia aún hoy se encuentran el ambiente. Estos compuestos suelen ser llamados 

“contaminantes históricos o heredados” y han sido monitoreados química y biológicamente en 

las últimas décadas, principalmente en el hemisferio norte (Thain et al., 2008; Lyons et al., 



 

 
 

2010; Collins et al., 2011; Roose et al., 2011). Por otro lado, recientemente han comenzado a 

surgir los “contaminantes de preocupación emergente”, que son aquellos que han sido 

detectados en el ambiente pero que aún no fueron incluidos en programas de monitoreo y su 

comportamiento e impacto toxicológico son poco conocidos, como por ejemplo los 

microplásticos, fármacos, o productos de cuidado personal.  

Los metales ingresan a los ecosistemas acuáticos principalmente por vías naturales 

como la erosión de rocas, vulcanismo y la quema de bosques, y por procesos derivados de 

las actividades humanas. Algunos metales, como el Fe, Zn, Cu, son esenciales para el 

organismo, pero en concentraciones elevadas pueden ser tóxicos. Otros, como el Pb, Cd, As 

y Hg no están presentes de manera natural en los organismos y pueden resultar tóxicos 

incluso en concentraciones mínimas. La presencia de estos contaminantes en el ambiente 

presenta un alto riesgo debido que no son ni química ni biológicamente degradables y pueden 

permanecer en el ambiente durante cientos de años (Muniz et al., 2013); además pueden 

acumularse en los organismos y biomagnificarse a través de las cadenas tróficas. Los 

hidrocarburos se encuentran naturalmente como parte de la materia orgánica, pero también 

introducidos por el hombre como componentes del petróleo. Los hidrocarburos alifáticos, 

como los n-alcanos, alcanos isoprenoides, y los aromáticos policíclicos (HAPs) son 

habitualmente estudiados en los programas de control ambiental. Algunos HAPs son 

altamente persistentes y bioacumulables y generan efectos cancerígenos y genotóxicos en la 

biota (Bolognesi et al., 1992). Los compuestos organoclorados, como los pesticidas 

organoclorados (el lindano o DDT, entre otros) y los policlorobifenilos (PCBs), usados en 

componentes eléctricos, no se presentan naturalmente en el ambiente y son altamente 

persistentes, debido a su alta resistencia a la degradación química, biológica y fotolítica. La 

exposición crónica a bajas concentraciones de estos contaminantes puede causar 

inmunodeficiencia, disminución de la eficiencia reproductiva y carcinogénesis (Muniz et al., 

2013). 

Por otro lado, dentro de los contaminantes emergentes, la acumulación de 

microplásticos (MP = partículas de plástico < 5 mm de diámetro, GESAMP, 2015) es uno de 



 

 
 

los problemas ambientales de preocupación emergente más abordado en la última década 

(Wang et al., 2021). Estos pueden ingresar al ambiente acuático ya sea por las actividades 

humanas terrestres, los efluentes cloacales y la descarga de los ríos o marítimas como la 

pesca, náutica, etc. (Xu et al., 2020; Vivekanand et al., 2021). La ingestión de MP ha sido bien 

documentada para una gran variedad de especies (Li et al., 2015; Van Cauwenberghe et al., 

2015; Rezania et al., 2018; Xu et al., 2020). Su acumulación puede causar daños físicos como 

bloqueos en el tracto digestivo, disminución en la alimentación, en el metabolismo y en las 

reservas energéticas provocando efectos adversos en el crecimiento, desarrollo y 

reproducción (Wright et al., 2013; Sussarellu et al., 2016; Galloway et al., 2017). También, 

pueden bioacumularse en diferentes tejidos provocando alteraciones a nivel celular, cambios 

en las actividades enzimáticas y genotoxicidad, entre otros (Browne et al., 2008; von Moos 

et al., 2012; Xu et al., 2020; Sendra et al., 2021) 

Si bien la detección temprana de todos estos contaminantes a partir de su 

cuantificación en agua, sedimento o tejidos es útil, no es suficiente, ya que no brinda 

información sobre los efectos deletéreos o las distintas alteraciones que pueden producir 

sobre la biota, es decir, si la contaminación se ha convertido en polución. Además, debido al 

costo y a la dificultad que conlleva el monitoreo de todos estos contaminantes en el ambiente 

marino, es necesario el desarrollo y uso de indicadores que representan un enfoque más 

rentable (Brown y Takada, 2017). 

La contaminación ambiental puede evaluarse a partir del uso de indicadores 

ambientales, que son medidas indirectas pero que representan las condiciones ambientales 

del ecosistema (Muniz et al., 2013). Cuando estos indicadores se tratan de especies u 

organismos sensibles a la contaminación hablamos de bioindicadores. La evaluación integral 

de la contaminación, es decir, la combinación de monitoreo químico y sus efectos biológicos 

usando especies bioindicadoras y centinelas permite entender los daños ambientales 

causados por los contaminantes en ecosistemas marinos de manera global. En este sentido, 

cabe destacar la diferencia entre organismos bioindicadores y centinelas que, aunque a veces 

sean utilizados como sinónimos, estrictamente no lo son. Un organismo bioindicador es aquel 

que brinda información sobre la calidad del ambiente mientras que un organismo centinela es 



 

 
 

aquel que brinda información sobre los aspectos cuantitativos de la calidad del ambiente. Así, 

un centinela es siempre un bioindicador pero un bioindicador no necesariamente es un 

centinela (Markert et al., 2003). Es decir, las especies centinelas son monitoreadores 

biológicos que acumulan un contaminante en sus cuerpos sin efectos adversos significativos 

y que pueden utilizarse para medir de alguna manera sensible la cantidad de contaminante 

biológicamente disponible (Beeby, 2001).  

Mitílidos como organismos bioindicadores y centinelas de 
contaminación ambiental 
 

Uno de los modelos de estudio más utilizados en programas de biomonitoreo son los 

moluscos. Estos representan, luego de los artrópodos, el segundo grupo más numeroso de 

animales del planeta, con alrededor de 200.000 especies vivientes y un notable registro fósil. 

Además, se trata del grupo más diverso: ocho clases vivientes y, al menos, dos extintas  

(Ponder et al., 2020). En 1975, se creó el programa de monitoreo Mussel Watch 

(Monitoreo/Vigilancia del mejillón, en español), en donde se propusieron desarrollar y aplicar, 

anualmente y a nivel mundial, un programa de biomonitoreo de bajo costo utilizando al mejillón 

Mytilus edulis (u otros bivalvos similares) como especie centinela de contaminación (Goldberg, 

1975). Así, se evaluarían las tendencias de contaminación de distintos compuestos químicos 

como hidrocarburos halogenados, metales y petróleo. Desde su implementación a la fecha, 

los mitílidos han ocupado un rol protagónico como modelo de estudio en los programas de 

monitoreo debido a las características que poseen (Farrington et al., 1983; Beyer et al., 2017). 

Dichas características se encuentran resumidas en la Figura 1. Entre las distintas cualidades, 

se destacan que poseen una amplia distribución global, son sésiles y fáciles de recolectar. 

Además, al ser filtradores y presentar baja actividad metabólica y baja capacidad de excreción 

pueden reflejar los contaminantes presentes en el ambiente. Son relativamente tolerantes a 

una amplia variedad de condiciones ambientales, incluyendo niveles moderados de 

contaminación y, como consumidores primarios, son especies claves en las redes tróficas 

(Beeby, 2001; Oehlmann y Schulte-Oehlmann, 2003; Beyer et al., 2017).  

 



 

 
 

 

Figura 1. Características de los mitílidos que los convierten en buenos centinelas de contaminación en 

programas de biomonitoreo. 

 

Respuestas biológicas a la contaminación ambiental  
 

La ONU creó en 1972 el “Programa de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente”, 

conocido como UNEP por sus siglas en inglés. Este programa obra como autoridad global, 

estableciendo la agenda ambiental y promoviendo la implementación coherente del desarrollo 

sostenible en el sistema de las Naciones Unidas, entre otras tareas (https://www.unep.org/es). 

Dentro de su esfera, operan distintas organizaciones como OSPAR (Convención para la 

Protección del Medio Ambiente Marino del Atlántico del Nordeste), que es un mecanismo de 

acción conjunta entre 15 países europeos y la Unión Europea, o ICES (Consejo Internacional 

para la Exploración del Mar), una organización intergubernamental de ciencia marina 

constituida por 20 países europeos, asiáticos y Estados Unidos. El objetivo principal de estas 

organizaciones es proveer guías con conceptos y estrategias, y generar documentos de base 

con sugerencias, metodologías, referencias y anexos que brinden una información detallada 



 

 
 

sobre cómo realizar una evaluación integrada usando especies centinela (Davies y Vethaak, 

2012) (Figura 2). 

Las respuestas a estresores ambientales pueden ser evaluadas en distintos niveles de 

organización biológica, desde el nivel molecular o bioquímico hasta el nivel poblacional o de 

comunidad (Mearns et al., 2019). Esto hace que se presente un compromiso entre la escala 

temporal, la especificidad y relevancia ecológica que cada respuesta supone (Figura 3). En 

resumen, los efectos biológicos en los niveles más bajos responden de manera relativamente 

rápida y tienen baja relevancia ecológica mientras que aquellos que ocurren en niveles más 

altos de organización biológica responden más lentamente, pero son más relevantes 

ecológicamente (Adams et al., 1989). 

Los biomarcadores, en particular, son respuestas o parámetros medibles a nivel 

suborganísmico (molecular, bioquímico, genético, celular o tisular) que sirven como 

herramientas de alerta temprana y permiten evaluar los efectos subletales de un contaminante 

o situación de estrés (McCarthy y Shugart, 1990; Markert et al., 2003). Anticipan cambios en 

niveles más altos de organización (poblaciones, comunidades y ecosistemas), y por ello son 

considerados “indicadores a corto plazo de los efectos biológicos a largo plazo” (Cajaraville 

et al., 2000). Pueden clasificarse en biomarcadores de exposición, de efecto o de 

susceptibilidad. Un biomarcador de exposición es la presencia o evidencia de un compuesto, 

sus metabolitos u otros productos, o algún cambio que pueda asociarse con la presencia de 

un estresor, es decir, indica si el organismo ha sido expuesto a cierta sustancia. Un 

biomarcador de efecto representa el cambio en la presencia, estado o capacidad funcional de 

distintos parámetros por la exposición a un estresor, es decir, revela la magnitud de la 

respuesta del organismo luego de haber sido expuesto a una sustancia. Por último, un 

biomarcador de susceptibilidad indica la presencia o cambio en algún parámetro que indica 

que el individuo puede ser más sensible a los efectos de cierto estresor (McCarty y Munkittrick, 

1996).  



 

 
 

 

Figura 2. Componentes principales del esquema de trabajo y estrategias brindados por OSPAR/ICES 

para el monitoreo integral de efectos químicos y biológicos en agua, sedimento y biota. Se detallan los 

métodos centrales (en negrita) y los métodos adicionales. AChE: acetilcolinesterasa, PCBs: 

policlorobifenilos, HAPs: hidrocarburos aromáticos policíclicos, RLBs: retardantes de llama bromados, 

BCs: bifenilos clorados, EROD: etoxirresorufina-O-deetilasa, CYP1A: citocromo P450 1A. Para más 

detalles ver Davies y Vethaak (2012). 

Tallas 



 

 
 

 

Figura 3. Respuestas biológicas a distintos niveles de organización en relación con sus distintas 

ventajas y desventajas según la escala temporal y relevancia ecológica. Se señalan, dentro de cada 

nivel, algunos ejemplos de posibles análisis o respuestas. 

 

El uso de biomarcadores como indicadores de estrés ambiental ha sido ampliamente 

utilizado en los sistemas acuáticos (Cajaraville et al., 2000; Viarengo et al., 2007; de los Ríos 

et al., 2016b; Blaise et al., 2017). A contunuación, se mencionarán algunos de los 

biomarcadores y respuestas que pueden encontrarse en las guías propuestas por UNEP e 

ICES (UNEP/RAMOGE, 1999; Davies y Vethaak, 2012).  
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Biomarcadores bioquímicos 

El estrés oxidativo es una respuesta frente a una situación de estrés ambiental 

comúnmente estudiada en bivalvos. Es básicamente un desequilibrio entre la producción 

celular de especies reactivas del oxígeno (ERO) y los mecanismos de defensa antioxidantes. 

La inducción de los mecanismos antioxidantes podría ser una reacción compensatoria para 

contrarrestar el aumento de la formación de ERO o, por el contrario, su inhibición aumentaría 

la acumulación de ERO provocando efectos tóxicos, como peroxidación lipídica de la 

membrana celular, degradación de proteínas, inactivación de enzimas y daños en el ADN 

(Regoli, 2000; Xie et al., 2016). Dentro de las enzimas involucradas en las defensas 

antioxidantes encontramos, entre otras, a la superóxido dismutasa (SOD) que cataliza la 

dismutación del radical superóxido (una de las principales ERO) en oxígeno y peróxido de 

hidrogeno y a la catalasa (CAT) que degrada el peróxido de hidrógeno en agua y oxígeno. 

También existen otras enzimas secundarias (o de biotransformación o fase II de 

metabolismo), como la glutatión-S-transferasa (GST), que actúan catalizando reacciones de 

detoxificación celular. 

Numerosos trabajos evidencian que la exposición a contaminantes (HAPs, pesticidas, 

PCBs, metales) o situaciones de estrés pueden inducir la formación intracelular de ERO 

(Lushchak, 2011). Esta acumulación puede inducir o inhibir las defensas antioxidantes, por lo 

tanto las variaciones observadas en este sistema son consideradas biomarcadores de efecto 

o de estrés no específico (Livingstone, 1993; Regoli, 2000; Kamel et al., 2012; Chandurvelan 

et al., 2015; Cajaraville et al., 2016; Montserrat, 2021). 

Por otro lado, la exposición a los contaminantes como HAPs y PCBs puede provocar 

proliferación en los peroxisomas, organelas involucradas en el metabolismo de los lípidos 

(Cancio et al., 1999; Cajaraville et al., 2003; Orbea y Cajaraville, 2006). Esta proliferación 

puede medirse mediante la inducción de la actividad de la enzima palmitoil-CoA oxidasa 

(AOX1), que es la enzima involucrada en el primer paso de la β-oxidación peroxisomal de 

ácidos grasos. 

 

 



 

 
 

Biomarcadores genéticos  

 La exposición a diversos xenobióticos (físicos, químicos o biológicos) puede provocar 

alteraciones sobre el material genético. Este daño puede desarrollar modificaciones 

permanentes en la estructura del ADN que podrían conducir a una modificación en la función 

de las proteínas, en la activación o inactivación de algunos genes, o mutaciones a nivel génico 

o cromosómico. Si estas mutaciones se producen en genes claves en la diferenciación, 

comunicación o crecimiento celular pueden provocarse alteraciones en las funciones celulares 

o directamente la muerte celular (Bolognesi et al., 1999). Dentro de los análisis de 

genotoxicidad comúnmente usados en bivalvos, se encuentran la electroforesis en gel de 

células individuales, comúnmente llamado ensayo cometa, y la frecuencia de micronúcleos 

(MN) (Baršienė et al., 2012; Lyons et al., 2012). El ensayo cometa permite evaluar la 

fragmentación —reversible— de las hebras de ADN, mientras que la frecuencia de MN evalúa 

el daño en el ADN cromosómico —irreversible— que puede resultar tanto de la ruptura de los 

cromosomas como de una falla en la segregación cromosómica durante la mitosis (Bolognesi 

y Fenech, 2012). 

 Por otro lado, la exposición a metales puede ser evaluada midiendo los niveles de 

transcripción del gen de metalotioneínas 20 (mt20) (Hylland, 2012). Las metalotioneínas son 

proteínas de bajo peso molecular que tienen una alta afinidad por los cationes y participan en 

la homeostasis intracelular de los metales. Hay numerosas evidencias de la inducción en la 

expresión de este gen en mejillones expuestos a metales (de los Ríos et al., 2013, 2018; 

Carella et al., 2018; Rocha et al., 2018) 

 De acuerdo a la EPA (2013), los desorganizadores endocrinos son agentes que pueden 

alterar la producción, liberación, transporte, metabolismo o eliminación de las hormonas 

naturales del cuerpo como los estrógenos.  La exposición a contaminantes orgánicos que 

pueden causar desorganización endocrina, por ejemplo, los HAPs, puede evaluarse mediante 

la inducción del gen de la vitelogenina (vtg) en el tejido gonadal de los machos (Ortiz-

Zarragoitia y Cajaraville, 2006). La vitelogenina es el principal precursor del vitelo presente en 

los oocitos y su síntesis está regulada por hormonas esteroides. En machos, durante la 

gametogénesis, los niveles de esta proteína son indetectables, pero aumentan luego de la 



 

 
 

exposición a contaminantes estrogénicos, y puede detectarse un aumento en la expresión de 

este gen (de los Ríos et al., 2012, 2013; Cajaraville et al., 2016; de los Ríos et al., 2016b). 

 

Biomarcadores celulares 

 A nivel celular, los biomarcadores de estrés no específicos destacados son aquellos que 

evalúan las alteraciones que se producen en los lisosomas, en los lípidos neutros y en las 

lipofuscinas (Cajaraville et al., 1995, 2000; Viarengo et al., 2007; Koukouzika et al., 2009; 

Marigómez et al., 2013a; Brooks et al., 2015; Blanco-Rayón et al., 2020). 

Los lisosomas presentes en las células digestivas de los moluscos, además de 

participar en la digestión intracelular y en procesos autofágicos, tienen una función importante 

en la acumulación de compuestos tóxicos (Marigómez y Baybay-Villacorta, 2003; Raftopoulou 

y Dimitriadis, 2012). Esto genera un aumento en el volumen o en el número de lisosomas que 

puede ser medido mediante la acumulación de lipidos neutros (LN) (Moore, 1988). Esta 

acumulación puede estar relacionada a la autofagia del exceso de lípidos o a la peroxidacion 

lipidica, que como producto final forma lipofuscinas (LF), es por ello que su acumulación 

tambien puede usarse como un biomarcador de estrés general (Regoli, 1992). Las 

alteraciones lisosomales y la acumulación de LN, en particular, tambien suele estar asociada 

a la exposicion a contaminantes orgánicos (Marigómez y Baybay-Villacorta, 2003; Marigómez 

et al., 2006; Garmendia et al., 2011a; Marigómez et al., 2013a). 

 En este nivel, la bioacumulación de metales puede ser inferida a través de técnicas 

autometalográficas que consisten en la detección histoquímica de depósitos metálicos dentro 

de los lisosomas de las células digestivas (Soto y Marigómez, 1997; Marigómez et al., 2002; 

Raftopoulou et al., 2003) 

 

Biomarcadores a nivel tisular 

 La histología es una herramienta útil para evaluar los efectos subletales y crónicos de 

la contaminación (Bignell et al., 2012). En el caso de los moluscos, y en particular los bivalvos, 

la glándula digestiva suele ser el órgano más estudiado ya que tiene un rol central en la 

acumulación, detoxificación y eliminación de xenobióticos (Faggio et al., 2018). La detección 



 

 
 

de alteraciones histológicas y los cambios en la morfología y en la composición celular de los 

túbulos de la glándula digestiva es generalmente una de las herramientas más sensibles para 

monitorear la respuesta a estresores ambientales (Marigómez et al., 2006; Aarab et al., 2008; 

Garmendia et al., 2011b; Costa et al., 2013; Cuevas et al., 2015; Vázquez et al., 2015). En los 

moluscos, en términos generales, la glándula digestiva presenta un epitelio simple, compuesto 

por al menos dos tipos celulares: las células digestivas y las células basófilas. Bajo 

condiciones fisiológicas normales las células digestivas son mucho más abundantes que las 

basófilas, pero bajo situaciones de estrés la proporción relativa de células basófilas aumenta, 

una situación denominada reemplazo celular (Marigómez et al., 1998; Zaldibar et al., 2007b). 

Los cambios morfológicos en la glándula digestiva se pueden cuantificar evaluando la atrofia 

en el epitelio digestivo. Este epitelio, en condiciones normales, sufre cambios que son 

atribuidos a la disponibilidad de alimento (Mathers et al., 1979), pero también se ha 

demostrado que estos cambios pueden producirse frente a la exposición a contaminantes 

(Vega et al., 1989; Cajaraville et al., 1992; Marigómez et al., 2006; Garmendia et al., 2010; 

Brooks et al., 2011). Entre ellos se observa una reducción tanto en la masa como en la altura 

del epitelio, que en última instancia produce atrofia o pérdida del tejido digestivo, y puede 

evaluarse midiendo la proporción entre tejido conectivo y digestivo (CTD, por sus siglas en 

inglés) o midiendo la altura del epitelio y el lumen (MLR/MET, por sus siglas en inglés) 

(Garmendia et al., 2010; Brooks et al., 2011). 

 

Respuestas fisiológicas 

Un ensayo recomendado es el de respuesta de supervivencia al aire o estrés al estrés 

(SOS por sus siglas en inglés), el cual se basa en el hecho de que durante la anaerobiosis, 

aquellos organismos que han estado expuestos a contaminantes mueren más rápidamente 

(Viarengo et al., 1995; Blaise et al., 2017). Por otro lado, el cálculo de índices de condición es 

un método sencillo que brinda información sobre el estado fisiológico de los organismos 

(Blaise et al., 2017). También, la exposición a desorganizadores  endocrinos, que alteran los 

procesos reproductivos, puede inferirse mediante el estudio de los índices gonadales, la 



 

 
 

frecuencia de sexos o la presencia de intersexos (Ortiz-Zarragoitia et al., 2011; Davies y 

Vethaak, 2012; de los Ríos et al., 2013, 2018; Cajaraville et al., 2016). 

Además, todos estos biomarcadores pueden ser correlacionados con la salud 

individual y el potencial reproductivo, lo cual permite luego extrapolaciones a nivel poblacional 

(de los Ríos et al., 2016a). 

 

Consideraciones sobre los análisis de biomarcadores y respuestas fisiológicas  

En el caso de estudios ambientales, donde en general se encuentra una mezcla de 

compuestos químicos y diversos factores de estrés, es recomendable incorporar al análisis 

múltiples biomarcadores y respuestas fisiológicas. Estos deben estudiarse tanto en los 

organismos que se sospecha han sido expuestos a contaminantes como también en aquellos 

que habitan en los sitios de “referencia” —sitios ecológicamente idénticos a los ambientes que 

se sospechan están contaminados excepto por la presencia de los contaminantes—. Así, se 

obtiene una línea de base para contrastar los valores obtenidos para las diferentes respuestas 

biológicas estudiadas en organismos expuestos a distintas sustancias. Estos resultados 

indican los valores de referencia en condiciones fisiológicas normales y brindan una referencia 

de los niveles de respuesta esperados para cada biomarcador estudiado en un ambiente 

contaminado. Por otro lado, estos valores de referencia proveen información sobre las 

variaciones estacionales, propias de la biología de la especie, como cambios metabólicos o 

reproductivos u otros factores ambientales que pueden afectar la respuesta biológica 

estudiada (McCarthy y Shugart, 1990). 

Evaluación del riesgo ambiental 
 
Dado que la finalidad de los programas integrales de monitoreo es proveer la 

información necesaria para determinar la calidad del ambiente en base a la presencia de las 

distintas sustancias en él presentes, se han desarrollado diversos criterios de evaluación.  Los 

sedimentos pueden ser una fuente de contaminación para la biota y potencialmente causarle 

efectos adversos. Es por ello que los niveles de compuestos orgánicos y metales se pueden 

comparar con pautas de calidad de sedimentos (SQG, por sus siglas en inglés de sediment 



 

 
 

quality guidelines). Estos pueden tener diferentes nominaciones dependiendo del organismo 

que lo establece. Por ejemplo, la NOAA los denomina Efecto de Rango Bajo o ERL (por sus 

siglas en inglés de effects range low) y Efecto de Rango Medio o ERM (por sus siglas en 

inglés de effects range median) (Long et al., 2006). La OSPAR los denomina concentraciones 

base de evaluación o BAC (por sus siglas en inglés de background assesment concentrations) 

y Criterios de Evaluación Ambiental o EAC (por sus siglas en inglés de environmental 

assesment criteria) (Vethaak et al., 2017). Ambos criterios establecen valores de base contra 

los cuales contrastar las distintas mediciones, respuestas biológicas o biomarcadores para 

poder entender si se producen efectos deletéreos sobre la biota. Los valores de respuestas 

menores que los reportados como ERL (o BAC), indicarían que no hay efectos biológicos 

deletéreos. En cambio, si se encuentran entre los valores ERL y ERM (o BAC y EAC) los 

efectos biológicos podrían ser deletéreos y si superan el ERM (o EAC) los efectos deletéreos 

serían altamente probables en el largo plazo (Martínez-Gómez et al., 2017). Además, para 

facilitar su comprensión y comparación, estos criterios pueden representarse en formato de 

semáforo de tres colores: azul (<ERL o <BAC), verde (>ERL o <ERM >BAC <EAC), y rojo 

(>EAC o >ERM). Existen otros criterios en otras regiones marítimas, como los Criterios de 

Calidad de Sedimentos de Canadá o CSQG (por sus siglas en inglés de Canadian sediment 

quality guidelines) (MacDonald et al., 2004); sin embargo, no hay reportes para especies 

endémicas de Latinoamérica y mucho menos de Argentina. A pesar de que estos valores 

puedan servir de guías para otras regiones o especies, se sugiere utilizar un enfoque validado 

regionalmente para establecer criterios de evaluación específicos (Vethaak et al., 2017). 

Por otro lado, el estudio de distintas respuestas biológicas a distintos niveles de 

organización, puede tornar el análisis un tanto complejo. Es por ello que, para simplificarlo de 

alguna manera, en los últimos años se han desarrollado índices de salud ambiental. Así, 

indicadores como el índice de evaluación de bioefectos, usado en peces, o el índice integral 

de biomarcadores (BAI e IBR por sus siglas en inglés, respectivamente) permiten combinar 

las distintas respuestas biológicas en un único valor para interpretar y describir los efectos en 

los organismos, lo cual funciona como una gran herramienta de comparación entre distintas 

poblaciones (Broeg y Lehtonen, 2006).  



 

 
 

Sobre los objetivos y estructura de esta tesis 
 

El objetivo original de la presente tesis era analizar la aptitud del mejillín Brachidontes 

rodriguezii para ser propuesto como centinela de contaminación en áreas costeras de 

Argentina evaluando múltiples respuestas biológicas en diferentes niveles de organización y 

analizando si existían variaciones estacionales. Durante el primer año del desarrollo de la 

tesis, se presentó la posibilidad de firmar un convenio de doctorado en cotutela internacional 

entre la Facultad de Ciencias Exactas y Naturales de la Universidad de Buenos Aires (FCEyN-

UBA, Argentina) y la Universidad del País Vasco/Euskal Herriko Unibertsitatea (UPV/EHU, 

España), institución a la que pertenece la Dra. Miren P. Cajaraville, codirectora de beca 

doctoral (CONICET). Por dicho convenio, esta tesis está inscripta en el doctorado en el área 

“Ciencias Biológicas”, en la FCEyN-UBA, y también, en el doctorado de “Contaminación y 

Toxicología Ambientales/Environmental Contamination and Toxicology CTA/ECT” en la 

UPV/EHU, lo cual permite optar por la doble titulación. La celebración del convenio de cotutela 

estableció que debía cumplirse con el reglamento de ambas Universidades para los requisitos 

de la carrera doctoral, y realizarse una estancia de investigación en la Universidad 

contraparte. Por este motivo, en el año 2021 se llevó a cabo una estancia de 9 meses en el 

grupo de investigación “Biología Celular en Toxicología Ambiental (CBET)” de la Estación 

Marina de Plentzia y el Departamento de Zoología y Biología Celular Animal de la UPV/EHU. 

El objetivo de dicha estancia era trasladar muestras de B. rodriguezii para realizar estudios 

transcriptómicos en la UPV/EHU. Debido a cuestiones logísticas asociadas a la emergencia 

sanitaria declarada por la Organización Mundial de la Salud (OMS) por causa del coronavirus 

COVID-19, las muestras biológicas no pudieron ser trasladadas. Por ello, se decidió cambiar 

la especie modelo a Mytilus galloprovincialis Lamarck, 1819 para aprender el know how del 

análisis transcriptómico con la intención de, en un futuro, poner en práctica las técnicas 

aprendidas en B. rodriguezii.  

Por todo lo anteriormente mencionado, la presente tesis se estructuró en dos 

secciones, una desarrollada en Argentina — Sección I— y otra en el País Vasco — Sección II. 

La Sección I, denominada “Enfoque ambiental integrado para evaluar los efectos biológicos 



 

 
 

en el mitílido Brachidontes rodriguezii (d’Orbigny, 1846) en tres ambientes costeros con 

distintos tipos de impacto antrópico en la Provincia de Buenos Aires (Argentina)” consta de 2 

capítulos. La Sección II, denominada “Enfoque ambiental integrado para evaluar los efectos 

biológicos en el mitílido Mytilus galloprovincialis Lamarck, 1819 en dos localidades del Golfo 

de Vizcaya, País Vasco (España)” está conformada por 2 capítulos. En cada sección se 

detallan los objetivos generales y específicos correspondientes y se discuten los resultados 

obtenidos. Finalmente, las conclusiones del presente trabajo integran ambas secciones. 

 
 

OBJETIVO GENERAL 
 

Analizar la salud ambiental de dos áreas marino-costeras a través de un enfoque 

integral utilizando dos especies de mitílidos. Evaluar, en las dos especies, las respuestas en 

diferentes niveles de organización biológica y los efectos fisiológicos causados por la posible 

contaminación generada por las diferentes actividades de origen antrópico. 

 

HIPÓTESIS GENERAL 
 

Las poblaciones de mitílidos aquí estudiadas están expuestas a la posible 

contaminación generada por las distintas actividades de origen antrópico y serían 

bioindicadores y centinelas ideales para estudios de monitoreo ambiental. El estudio integral, 

que incluye el análisis de los contaminantes, una selección de múltiples biomarcadores y 

respuestas fisiológicas, permite analizar el estado de salud de los ambientes marino-costeros 

estudiados. 

  



 

 
 

SECCIÓN I. Enfoque ambiental integrado para evaluar los 

efectos biológicos en el mitílido Brachidontes rodriguezii 

(d’Orbigny, 1846) en tres ambientes costeros con distintos 

tipos de impacto antrópico en la Provincia de Buenos Aires 

(Argentina) 

  



 

 
 

I.I OBJETIVO 
 

Determinar las variaciones estacionales de los potenciales efectos biológicos 

en el mitílido Brachidontes rodriguezii (d’Orbigny, 1846) recolectados en tres ambientes 

costeros de la Provincia de Buenos Aires (Argentina) con distintos tipos de impacto antrópico. 

Determinar cuáles son las respuestas biológicas más apropiadas para la utilización de esta 

especie como centinela y bioindicador de contaminación ambiental y evaluar el estado de 

salud de cada ambiente estudiado. 

 

I.II OBJETIVOS ESPECÍFICOS E HIPÓTESIS ASOCIADAS 
 

1. Objetivo: Determinar la disponibilidad de diferentes contaminantes a lo largo del año 

en sedimento proveniente de ambientes con distintos tipos de impacto antrópico y su 

relación con la bioacumulación en el mitílido Brachidontes rodriguezii. 

Hipótesis: Los sitios de estudio presentan diferentes contaminantes que pueden 

bioacumularse en individuos de esta especie a lo largo del año. 

 

2. Objetivo: Estudiar, a lo largo del año, biomarcadores relacionados con el estrés 

oxidativo y biotransformación en el mitílido Brachidontes rodriguezii en ambientes con 

distintos tipos de impacto antrópico. 

Hipótesis: Los distintos tipos de impacto antrópico generan respuestas en las enzimas 

antioxidantes y detoxificantes en esta especie a lo largo del año. 

 

3. Objetivo: Estudiar, a lo largo del año, la respuesta de distintos biomarcadores celulares 

y tisulares en el mitílido Brachidontes rodriguezii en ambientes con distintos tipos de 

impacto antrópico. 

Hipótesis: Los distintos tipos de impacto antrópico generan respuestas en los 

biomarcadores celulares y tisulares en esta especie a lo largo del año. 

 



 

 
 

4. Objetivo: Estudiar, a lo largo del año, distintas respuestas fisiológicas en el mitílido 

Brachidontes rodriguezii en ambientes con distintos tipos de impacto antrópico. 

Hipótesis: Los distintos tipos de impacto antrópico generan respuestas fisiológicas en 

la especie utilizada a lo largo del año. 

 

5. Objetivo: Establecer cuáles son las respuestas biológicas más apropiadas para la 

utilización del mitílido Brachidontes rodriguezii como centinela y bioindicador de 

contaminación ambiental y evaluar el estado de cada ambiente estudiado. 

Hipótesis: El uso de un índice integral de respuesta de biomarcadores permite 

establecer cuáles son las respuestas biológicas más apropiadas en esta especie. Los 

ambientes más contaminados presentan un índice mayor. 

 

6. Objetivo: Establecer cuál es el periodo más apropiado para aplicar programas de 

biomonitoreo de contaminación ambiental en Argentina utilizando al mitílido 

Brachidontes rodriguezii como centinela y bioindicador. 

Hipótesis: El período más apropiado para aplicar programas de biomonitoreo de 

contaminación ambiental está determinado por factores como el ciclo reproductivo de 

la especie utilizada. 

 

El objetivo específico 1 se desarrolla en el Capítulo 1, mientras que los objetivos 

específicos 2, 3, 4, 5 y 6 en el capítulo 2. Finalmente, ambos capítulos se integran en las 

Conclusiones. 

 

 

 
  



 

 
 

I.III INTRODUCCIÓN GENERAL 
 

El mitílido Brachidontes rodriguezii (d’Orbigny, 1846) 
 

Ecología de la especie, hábitat y distribución 

Originalmente esta especie fue descripta como Mytilus rodriguezii d’Orbigny, 1846. Se 

han analizado las relaciones filogenéticas de B. rodriguezii utilizando principalmente la forma 

de las valvas para diferenciarlo de otras especies (Trovant et al., 2015, 2016; Márquez et al., 

2018) y su clasificación sistemática vigente es la siguiente: 

Filo: MOLLUSCA 

Clase: Bivalvia 

Subclase: Autobranchia 

Infraclase: Pteriomorphia 

Orden: Mytilida 

Superfamilia: Mytiloidea 

Familia: Mytilidae 

Subfamilia: Brachidontinae 

  Género: Brachidontes 

  Brachidontes rodriguezii (d’Orbigny, 1846) 

 

Esta especie, comúnmente llamada mejillín, presenta un pequeño tamaño que puede 

alcanzar los 55 mm de largo, aunque en promedio no suele superar los 30 mm (Figura I.1). 

Este bivalvo filtrador se alimenta de algas, particularmente diatomeas y detritos orgánicos 

(Penchaszadeh, 1973). Es una especie dioica con fecundación externa y una larva velígera 

libre, nadadora y planctotrófica. Con respecto a su ciclo reproductivo, que ha sido 

caracterizado en poblaciones de Villa Gesell, Provincia de Buenos Aires, se ha observado un 

periodo de puesta principal en la primavera y verano austral, registrándose machos y hembras 

maduros sexualmente a lo largo de todo el año. Esto sugiere la presencia de eventos de 



 

 
 

puesta secundarios y un reclutamiento continuo (Torroglosa y Giménez, 2019). La talla de 

primera madurez se estima en 8,13 mm y 7,05 mm para machos y hembras, respectivamente. 

Además, se ha reportado que los machos con largo de valva mayor que 14 mm y hembras 

con largo de valva mayor que 13 mm son maduros sexualmente (Torroglosa y Giménez, 

2016).  

 

Figura I.1. El mitílido Brachidontes rodriguezii en los intermareales de la costa argentina. A. Banco de 

mejillinar sobre la plataforma de abrasión en un intermareal de la provincia de Chubut. B. Banco de 

mejillinar sobre sustrato artificial en un intermareal de la provincia de Buenos Aires. C. Comunidad del 

mejillinar donde se observan distintas especies de algas y macroinvertebrados asociados. D. Detalle 

del mejillinar donde se observa la alta densidad de individuos y el pequeño tamaño de los mismos. 

Escala 2 cm. 

 

Este molusco es un ingeniero ecosistémico que forma extensos bancos denominados 

mejillinares (Figura I.1), cuya densidad varía entre 200–800 ind.dm−2 (Arribas et al., 2015; 



 

 
 

Gutiérrez et al., 2015). Estos bancos aumentan la complejidad del hábitat  por lo que pueden 

albergar una gran variedad de especies (Borthagaray y Carranza, 2007). Brachidontes 

rodriguezii posee una amplia distribución en Sudamérica desde Torres, en el sur de Brasil 

(29°19′36″S, 49°46′03″O) (Agostini y Ozorio, 2018) hasta Caleta Olivia, en el sur de Argentina 

(47°26'47''S, 67°30'49''O) (Cuevas et al., 2006) (Figura I.2). Es la especie dominante de las 

costas rocosas de la Provincia de Buenos Aires (Penchaszadeh et al., 2007) e incluso es 

capaz de colonizar playas arenosas con estructuras artificiales como escolleras y muelles 

(Scelzo et al., 1996).  

 

Figura I.2. Distribución geográfica de Brachidontes rodriguezii en Sudamérica. Se encuentra en las 

costas desde el Sur de Brasil en Torres hasta el sur de Argentina en Caleta Olivia. 

 



 

 
 

Los mejillinares albergan y estructuran las comunidades bentónicas de los 

intermareales dado que funcionan como trampas de sedimento que modulan las temperaturas 

extremas y la desecación durante marea baja (Arribas et al., 2013; Gutiérrez et al., 2019). En 

Argentina, numerosos trabajos han estudiado la estructura de la comunidad asociada a 

B. rodriguezii. Dicha comunidad puede modificarse por diversos motivos como un aumento de 

materia orgánica disuelta o la disminución de la salinidad (Adami et al., 2004; Elías et al., 

2006), por acción del oleaje (Gutiérrez et al., 2015), por la presencia de algas epibiontes 

(Gutiérrez et al., 2019) o incluso por la cobertura en los bordes o interior de los parches de 

mejillines (Soria et al., 2022).  

 

Brachidontes rodriguezii como organismo bioindicador y centinela de 

contaminación ambiental en Argentina 

El mejillín B. rodriguezii reúne muchas de las características deseables previamente 

mencionadas para especies centinela (Figura 1, Sección General): es un bivalvo filtrador, 

sésil, abundante, fácil de muestrear y se encuentra ampliamente distribuido en la costa de 

Argentina. En la Figura I.3 se resumen los trabajos más relevantes sobre el uso de 

B. rodriguezii como bioindicador o centinela de los últimos 20 años y se detallan los diferentes 

contaminantes, biomarcadores o respuestas estudiados. 

Varios estudios han analizado los cambios en la dinámica poblacional de la especie 

en función de disturbios de origen antrópico como lo son las plantas de tratamientos de aguas 

residuales (Garaffo et al., 2018; Cuello et al., 2019; Saracho Bottero et al., 2020; Elías et al., 

2022). Las comunidades de los intermareales suelen verse afectadas según su distancia a las 

plantas de tratamientos de aguas residuales. En la comunidad asociada al mejillinar de la zona 

del efluente cloacal de Quequén (Provincia de Buenos Aires), se ha observado que la 

densidad poblacional de B. rodriguezii es directamente proporcional a la distancia del efluente 

dando lugar a la colonización de especies oportunistas (Vallarino et al., 2002). Este mismo 

patrón fue observado en el efluente de Mar del Plata en la Provincia de Buenos Aires (Elías 

et al., 2006, 2009). La abundancia de B. rodriguezii puede disminuir e incluso estar ausente 



 

 
 

en zonas de efluentes altamente contaminadas, lo cual podría deberse a las altas 

proporciones de partículas en suspensión que interferirían con los procesos de filtración en 

esta especie (López Gappa et al., 1990). Así, la proporción de mitílidos ha sido propuesta 

como un método para la evaluación de contaminación orgánica proveniente de plantas de 

tratamiento en la costa del Atlántico Sur (Vallarino et al., 2002).  

Además, varios estudios han reportado que B. rodriguezii posee la capacidad de 

acumular diferentes compuestos orgánicos persistentes y que dicha capacidad puede verse 

influenciada tanto por factores bióticos como abióticos. Por ejemplo, se ha observado que la 

bioacumulación de PCBs en los mejillines de la costa de Mar del Plata puede verse potenciada 

por el ingreso de materia orgánica proveniente de la escorrentía de los arroyos aledaños 

(Laitano et al., 2016). En el estuario de Bahía Blanca en la Provincia de Buenos Aires, se ha 

estudiado la bioacumulación de HAPs en varias oportunidades (Arias et al., 2009; Oliva et al., 

2015, 2017) y, de hecho, Oliva y colaboradores han señalado que el mejillín puede ser mejor 

indicador de contaminación que los sedimentos (Oliva et al., 2015). Estos autores también 

han analizado la relación entre la acumulación de HAPs y el índice de condición de salud 

general de los mejillines en diferentes puntos del estuario con distintos impactos antrópicos a 

lo largo del tiempo (Oliva et al., 2017). Observaron que hubo diferencias entre los índices de 

condición en distintas estaciones del año pero no así entre los distintos sitios, con lo cual 

dichas diferencias no podían ser atribuidas a la bioacumulación de HAPs y estarían más bien 

relacionadas con otros factores, como el ciclo reproductivo de la especie (Oliva et al., 2017). 

El mismo patrón en el índice de condición de los mejillines del estuario de Bahía Blanca fue 

observado con respecto a la bioacumulación de butilenos (Quintas et al., 2017). En base a los 

resultados de los trabajos previamente mencionados, el índice de condición no sería un buen 

indicador del estado fisiológico de los mejillines en relación a su bioacumulación de 

compuestos orgánicos persistentes. Sin embargo, al analizar la bioacumulación de metales 

traza y el índice de condición se ha observado que este disminuye al aumentar la 

concentración de metales en masa visceral (Buzzi et al., 2017; Buzzi y Marcovecchio, 2018). 

Por otro lado, al evaluar la acumulación de metales en mejillines y sedimento en relación con 

distintos índices de acumulación, se ha observado una influencia espacio-temporal en la 



 

 
 

bioacumulación en los mejillines, la cual es mayor en las temporadas de verano que de 

invierno (Buzzi et al., 2017). 

A nivel de biomarcadores, se ha comparado bioquímicamente la actividad de enzimas 

inmunológicas como las fenoloxidasa y peroxidasas, y la actividad de la enzima de 

biotransformación de fase II, glutatión-S-transferasa (GST) en B. rodriguezii y en otros 

invertebrados (Balanus glandula y Siphonaria lessonii) en relación con la contaminación de la 

zona portuaria de Mar del Plata (Laitano y Fernández-Gimenez, 2016). Se observó que el 

mejillín presentaba únicamente diferencias en la actividad de la enzima GST, y los autores 

advierten que la selección de la especie bioindicadora es crucial ya que no todos los 

organismos pueden reflejar los efectos de la contaminación crónica a través de cualquiera de 

sus respuestas bioquímicas (Laitano y Fernández-Gimenez, 2016). Además, en esta| especie 

se ha evaluado la respuesta de ciertas enzimas (entre ellas GST) al estrés térmico en distintos 

escenarios ambientales, aunque su relación no ha sido muy clara (Díaz-Jaramillo et al., 2020). 

Son escasos los estudios sobre las alteraciones histopatológicas en B. rodriguezii 

(Arrighetti et al., 2019; Ojeda et al., 2021). Recientemente, se ha estudiado la parasitosis y 

sus consecuentes alteraciones histopatológicas en los mejillines que habitan en el puerto de 

Mar del Plata, y otros sitios con distinto tipo de impacto de origen antrópico en la Provincia de 

Buenos Aires, y se han brindado los primeros registros de prevalencia de ciertos parásitos 

para esta especie (Ojeda et al., 2021). Arrighetti y colaboradores han analizado diversas 

alteraciones histopatológicas y han aplicado un enfoque de múltiples biomarcadores de 

contaminación demostrando que la especie es sensible a varios biomarcadores de 

contaminación ambiental (Arrighetti et al., 2019). Sin embargo, no se cuenta con información 

sobre las posibles variaciones estacionales de los distintos biomarcadores para la especie. 

Además, los estudios estacionales se han enfocado en uno o dos niveles de organización 

biológica, principalmente en la estructura de la comunidad asociada al mejillinar (Adami et al., 

2004; Elías et al., 2009, 2022; Saracho Bottero et al., 2020). Asimismo, son pocos los estudios 

integrales de contaminación, al igual que los análisis de acumulación de contaminantes de 

preocupación emergente como son los microplásticos (Truchet et al., 2021). Otro de los 

problemas en Argentina es que no se cuenta con información sobre los valores base de 



 

 
 

biomarcadores y respuestas fisiológicas en esta especie, ni de mitílidos en general, a pesar 

de ser modelos globalmente utilizados. Este problema es propio de la región, ya que en 

Sudamérica prácticamente no existen legislaciones sobre los valores de los niveles de 

contaminantes en sedimento o biota. Es por esto que todos los trabajos de la región suelen 

tomar como referencias los valores guía internacionales de organismos como la UNEP o 

ICES, entre otros. 

 



 

 
 

Figura I.3. Antecedentes de los últimos 20 años sobre el uso de Brachidontes rodriguezii en estudios 

de contaminación ambiental en Argentina. BT: butilestaño; CAT: catalasa; col.: colaboradores; GST: 

glutatión-S-transferasa; HAPs: hidrocarburos aromáticos policíclicos; HSP70: proteína de choque 

térmico 70; IC: índice de condición; PCBs: policlorobifenilos; Pe: peroxidasas; PO: fenoloxidasas; 

TBARs: ácido tiobarbitúrico; TL50: tiempo letal 50. 



 

 
 

I.IV METODOLOGÍA GENERAL 
 

Sitios de estudio 
 
La Provincia de Buenos Aires se encuentra en la región este de Argentina (América 

del Sur), en el Mar Argentino del Océano Atlántico. En la costa de la Provincia de Buenos 

Aires, alrededor de Mar del Plata, el régimen de mareas es mixto, preponderantemente 

semidiurno y presenta una amplitud media de 0,79 m (Servicio de Hidrografía Naval 

http://www.hidro.gob.ar). Dentro de las características físico-químicas, la temperatura 

superficial del agua varía entre 9,3 y 21 °C, la salinidad entre 33,3 y 33,8 ups (Guerrero y 

Piola, 1997; Lucas et al., 2005) y el pH se encuentra entre 7 y 8,5 (Isla et al., 1998). La deriva 

costera tiene un sentido predominante de sur a norte (Isla et al., 2006).  

El área de este estudio comprendió dos sitios con mayor impacto antrópico ubicados 

en el Partido de General Pueyrredón (PC: Planta Camet y PMdP: Puerto Mar del Plata) y un 

tercer sitio de menor impacto (PB: Playa Brusquitas), ubicado en el Partido de General 

Alvarado, en la costa de la Provincia de Buenos Aires, Argentina (Figura I.4).  

El primer sitio del Partido de General Pueyrredón, se encuentra en la playa Las Delicias 

en la localidad de Camet. Esta localidad comprende los barrios de Aeropuerto, Barrio Parque 

Félix Camet y Lomas de Camet y cuenta con 8458 habitantes (INDEC, 2001). Los principales 

atractivos de la zona de Camet son el Parque Camet, un predio de 139 ha. donde se realizan 

actividades de esparcimiento y de práctica de deportes, y las playas cuyo uso también es 

recreativo. El tránsito marítimo es bajo en la zona y el sitio de muestreo de Planta Camet (PC, 

37°56'06,4"S, 57°31'51,8"O) se encuentra, aproximadamente a 1,2 km al sur de la Planta de 

Pretratamiento de aguas residuales que recoge los residuos cloacales del partido de General 

Pueyrredón. Dicha planta, cuenta desde el año 2014 con un emisario submarino de 4 km de 

longitud y 2 m de ancho que descarga las aguas residuales directamente al submareal a través 

de difusores (a 4 km mar adentro de la línea de costa). Desde agosto de 2018 funciona, 

además, una nueva Estación Depuradora de Aguas Residuales (EDAR), la cual realiza la 

extracción y gestión de sólidos, arenas, grasas y aceites del efluente cloacal, para que luego 

http://www.hidro.gob.ar/


 

 
 

el emisario submarino realice la descarga al medio marino (OSSE, 2020; Miglioranza, 2021). 

En el partido de General Pueyrredón, se registran aproximadamente 618989 habitantes 

(INDEC, 2010), pero al contar con la ciudad balnearia más importante del país —Mar del 

Plata— recibe alrededor de 3 millones de turistas en la temporada de verano (diciembre a 

marzo) (Bouvet et al., 2005). Así, hay una marcada estacionalidad en las descargas de sus 

efluentes, que está ligada principalmente a las temporadas altas de turismo variando entre un 

caudal diario de 2,8 m3.seg-1  en invierno y 3,5 m3.seg-1 en verano (Scagliola y Furchi, 2006). 

Los principales estudios realizados en la zona corresponden a investigaciones sobre la 

descarga de los efluentes cloacales y el efecto sobre la comunidad asociada al mejillinar o la 

comunidad bentónica del intermareal antes, durante o después de la creación del emisario 

submarino (Elías et al., 2003, 2004, 2006, 2009, 2022; Garaffo et al., 2018; Cuello et al., 2019; 

Llanos et al., 2021). También se ha estudiado la contribución del uso de pesticidas en las 

zonas aledañas (Miglioranza et al., 2004). Por todos estos motivos, este sitio ha sido 

considerado como un lugar de alto impacto antrópico. 

El segundo sitio, aproximadamente a 10 km al sur de PC, se encuentra en el puerto 

de la ciudad de Mar del Plata. Se trata de un puerto marítimo artificial dividido en tres áreas: 

comercial, industrial y operativa, y dos sectores diferenciados por la presencia de dos 

escolleras principales: escollera sur (2750 m de largo) y escollera norte (1050 m de largo). El 

sector sur tiene carácter comercial y cuenta con tres dársenas y una posta de inflamables 

destinada a las operaciones de buques con gas licuado de petróleo. Por otro lado, el sector 

norte cuenta con un muelle de pasajeros, una dársena militar para submarinos y un 

fondeadero para naves deportivas. Se trata de un puerto principalmente pesquero, pero donde 

también se desarrollan actividades de transporte de petróleo y cereales. El puerto es también 

un atractivo turístico por estar arraigado a la historia de la ciudad y contar con una reserva de 

lobos marinos de un pelo, especie declarada monumento natural de la Ciudad de Mar del 

Plata en 1994. Además, ha sido designado como estación terminal de cruceros 

internacionales por la Asociación de Cruceros del Cono Sur, con lo cual cruceros 

internacionales con turistas pueden recalar en la ciudad balnearia de Mar del Plata. El sitio de 

muestreo se ubica en la escollera sur del puerto de Mar del Plata (PMdP, 38°02'30,3"S, 



 

 
 

57°31'28,7"O), a aproximadamente 200 m de la reserva de lobos marinos del Puerto de Mar 

del Plata. A la fecha, son varios los estudios que se han hecho en relación con la 

contaminación dentro de la zona del puerto sobre distintas especies que allí habitan (Rivero 

et al., 2005; Albano y Obenat, 2009; Nuñez et al., 2012; Albano et al., 2013; Laitano et al., 

2015; Laitano y Fernández-Gimenez, 2016). Por estos motivos, este sitio ha sido considerado 

como un lugar de alto impacto antrópico. 

Por último, se incluyó un tercer sitio a 50 km al sur de la ciudad de Mar del Plata en el 

balneario Las Brusquitas, perteneciente al partido de General Alvarado y ubicado en el barrio 

Copacabana, en la ciudad de Miramar. Si bien la población de Miramar es de 

aproximadamente de 30100 habitantes (INDEC, 2010), el sitio de estudio, playa Las 

Brusquitas (PB, 38°14'50,8"S 57°46'49,3"O), se encuentra en el límite entre General Alvarado 

y General Pueyrredón, en una zona poco urbanizada y principalmente rural. Dicho sitio, no 

cuenta con industrias asociadas y es una zona balnearia utilizada principalmente para 

actividades recreativas durante el verano. Allí, se ha estudiado el uso de pesticidas en el 

arroyo Las Brusquitas que desemboca en la costa (Miglioranza et al., 2004) y más 

recientemente la influencia de distintas actividades humanas sobre el arroyo (De Marco et al., 

2020). La mayoría de los trabajos del área corresponde a estudios sobre la ecología de la 

especie B. rodriguezii (Gutiérrez et al., 2018, 2019; Gonzalez et al., 2021; Soria et al., 2022) . 

Por este motivo, este sitio ha sido considerado como un lugar de bajo impacto antrópico en el 

presente trabajo y utilizado como sitio de “referencia”. 



 

 
 

Figura I.4. Sitios de estudio en la costa de la provincia de Buenos Aires y características generales del 

muestreo realizado. 

Muestreos 
 

Los muestreos fueron realizados aleatoriamente en el intermareal rocoso de PB, PC Y 

PMdP durante marea baja en las cuatro temporadas del año: otoño (abril 2018), invierno 

(agosto 2018), primavera (noviembre 2018) y verano (marzo 2019). Para simplificar los 

gráficos y el análisis de los resultados se llamará a cada temporada: otoño, invierno, primavera 

y verano. Se recolectaron ejemplares del mitílido B. rodriguezii, 1 muestra de sedimento 



 

 
 

superficial (hasta 5 cm de profundidad, 100 mL aprox.), y 1 muestra de agua marina superficial 

(500 mL aprox.) de los tres sitios, durante las cuatro temporadas del año (Figura I.4). Los 

mejillines se extrajeron como distintos parches del intermareal, durante marea baja con una 

espátula y aleatoriamente. En las campañas de invierno y primavera se encontró muy poca 

cantidad de sedimento superficial en PMdP por lo que no fue posible llegar al volumen final 

establecido. Además, en cada sitio se registraron datos físico-ambientales como temperatura 

del agua, salinidad y pH con un sensor multiparamétrico (Water Quality Meter 850081, Sper 

Scientific). Los ejemplares de B. rodriguezii fueron trasladados inmediatamente en agua 

marina al laboratorio para su procesado. Las muestras de sedimento fueron conservadas a -

20 °C.  

Procesado de muestras 
 
Una vez en el laboratorio, en cada sitio y en cada temporada, los animales fueron 

medidos en largo de valva con un calibre de precisión (0,01 mm) y se seleccionaron 

únicamente los individuos sexualmente maduros correspondientes a una talla mayor que 8,13 

mm de la largo  (Torroglosa y Giménez, 2016). Luego, los individuos fueron divididos en 7 

grupos para ser disecados, procesados, fijados y almacenados según correspondía para el 

tipo de respuesta o análisis a realizar (Figura I.5).  

Básicamente, para las determinaciones de presencia de microplásticos (n = 10, 

Grupo 1), las determinaciones analíticas de compuestos orgánicos (n = 30, Grupo 2) y metales 

(n = 20, Grupo 3), los individuos fueron conservados a -40 °C hasta su análisis.  Para los 

estudios histológicos (n = 10, Grupo 4), los ejemplares fueron fijados en formaldehído 

neutralizado en buffer 10 % (NBF 10 %). Para los análisis histoquímicos, se disecaron 

pequeñas porciones de la glándula digestiva (n = 10, Grupo 5) que fueron criopreservadas en 

nitrógeno líquido y luego conservadas a -80 °C. Para las determinaciones enzimáticas (n = 7, 

Grupo 6), los ejemplares enteros fueron criopreservados en nitrógeno líquido y luego 

conservadas a -40 °C. Por último, 20 ejemplares fueron utilizados para el ensayo de 

supervivencia al aire (Grupo 7). Los protocolos de todos los análisis previamente mencionados 



 

 
 

se detallan en la sección Materiales y Métodos de cada capítulo de esta Sección I y en el 

Anexo. 

 

 

Figura I.5. Resumen del procesado de muestras de Brachidontes rodriguezii en diferentes grupos 

según los distintos análisis realizados. El n indicado corresponde al número de individuos de cada sitio 

de estudio en cada temporada. gd: glándula digestiva; IC: índice de condición; NBF: formaldehído 

neutralizado en buffer; Nliq: nitrógeno líquido; TL50: tiempo letal 50. 

Análisis estadísticos 
 
Para determinar la existencia de diferencias estadísticamente significativas entre los 

valores de los distintos resultados, en todas las pruebas estadísticas realizadas se 

consideraron los factores sitio y temporada. Antes de realizar cualquier prueba estadística se 



 

 
 

verificaron los supuestos (normalidad y homocedasticidad) correspondientes al análisis 

estadístico que se pretendía usar. En caso de no cumplirse los supuestos del modelo a utilizar, 

los datos fueron transformados y si aún no se cumplían, fueron evaluados a través de análisis 

no paramétricos. Para todos los análisis se estableció un nivel de significancia del 95 % 

(p < 0,05) y se utilizó el programa STATISTICA 13 (StatSoft, Inc.). El tipo de prueba estadística 

realizada para cada análisis y conjunto de datos se detalla en la sección Materiales y Métodos 

de cada capítulo. 

  



 

 
 

CAPÍTULO 1. Presencia de contaminantes en Brachidontes 

rodriguezii en ambientes con distinto impacto antrópico a lo 

largo del año  

 

  



 

 
 

1.1 MATERIALES Y MÉTODOS 
 
 

1.1.1 Factores ambientales 
 
En cada sitio y temporada se registraron datos físico-ambientales como temperatura 

del agua, salinidad y pH mediante el uso de un sensor multiparamétrico (Water Quality Meter 

850081, Sper Scientific). 

1.1.2 Compuestos orgánicos y metales traza en sedimentos 
 

Las determinaciones de hidrocarburos alifáticos (HAs), hidrocarburos aromáticos 

policíclicos (HAPs) y metales traza en sedimento, se realizaron en colaboración con la Dra. 

Natalia Cappelletti en el Departamento de Ambiente y Turismo de la Universidad Nacional de 

Avellaneda (UNDAV). Para ello, las muestras de sedimento, de cada sitio y temporada, se 

homogenizaron y se separaron en submuestras para la determinación de humedad (24 h a 

90 ºC), materia orgánica, análisis de compuestos orgánicos y de metales traza. La 

determinación de materia orgánica se calculó como el porcentaje de la pérdida de peso por 

combustión a 450 ºC durante 8 h. 

Para el análisis de HAs y HAPs se tomaron submuestras de sedimentos húmedos (50-

70 g) que fueron secadas en una estufa a 30 °C, se enriquecieron con estándares de 

recuperación (1-Clorooctadecano y o-Terfenilo; Restek 31479) y fueron extraídas mediante 

ultrasonicación (3 ciclos de 15 minutos) con una mezcla de éter de petróleo: diclorometano. 

Los extractos obtenidos se concentraron bajo flujo de nitrógeno y purificaron y fraccionaron 

por cromatografía sobre gel de sílice. Posteriormente, las fracciones que contenían los n-

alcanos (F1) e hidrocarburos aromáticos (F2) se concentraron y analizaron por cromatografía 

gaseosa de alta resolución acoplada a un detector de ionización por llama (Thermo Ultra 

Trace). La cuantificación fue realizada mediante el uso de estándares certificados de 31 

hidrocarburos alifáticos (n-C10 a n-C38 más pristano y fitano; AccuStandard Inc.) y 24 

hidrocarburos aromáticos (Standard Reference Material NIST 2260). Para asegurar la calidad, 

se realizaron blancos de procedimiento cada ocho muestras, verificando la ausencia de 



 

 
 

interferencias. La recuperación de n-alcanos e hidrocarburos aromáticos promedió entre 70 y 

90 %. Los límites de detección fueron estimados como 3 veces la relación señal/ruido y 

oscilaron entre 1,0 y 5,0 ng/g para los hidrocarburos individuales. Los resultados se 

expresaron como ng/g peso seco (ng/g ps). 

En las submuestras destinadas al análisis de metales, se realizó una digestión con 

ácido nítrico (1+1) y ácido clorhídrico (1+1). Se analizó la presencia de cadmio (Cd), níquel 

(Ni), plomo (Pb) y zinc (Zn) mediante espectrometría de absorción atómica utilizando un 

equipo Thermo iCE 3000 Series con llama de aire-acetileno, corrección de background, y 

estándares de alta pureza Chem-Lab ®. Los resultados se expresaron como µg/g peso seco 

(µg/g ps). 

Con el fin de poder evaluar los potenciales efectos biológicos adversos de los HAPs 

prioritarios individuales, ∑HAPs prioritarios y metales presentes en los sedimentos, se utilizó 

la Guía de Calidad de Sedimentos (SQG) descripta por Long y colaboradores (2006). En esta 

clasificación se usan valores de referencia denominados Efecto de Rango Bajo (ERL) y Efecto 

de Rango Medio (ERM) en donde: si la concentración del contaminante es < ERL los efectos 

adversos son raramente observados; si está entre el ERL y ERM los efectos adversos son 

ocasionalmente observados y si es > ERM los efectos adversos son frecuentemente 

observados. El potencial del contaminante para causar efectos biológicos adversos se evaluó 

a través de la estimación de los Cocientes Guía de Calidad de Sedimentos (SQG-Qs) como 

la relación entre la concentración del contaminante y su respectivo ERM. Finalmente, los 

sedimentos de ambos sitios fueron categorizados según su riesgo toxicológico para cada tipo 

de contaminante de la siguiente manera: SQG-Q < 0,1 = sedimento no impactado; SQG-Q 

0,1–1 = sedimento moderadamente impactado; SQG-Q > 1 = sedimento altamente impactado 

(MacDonald et al., 2004). Para poder realizar estos cálculos y simplificar el análisis, para cada 

sitio se calculó la mediana de cada contaminante entre temporadas.  

 

 

 



 

 
 

1.1.3 Compuestos orgánicos y metales traza en mejillines 
 

Las determinaciones de HAs, HAPs y metales traza en masa visceral de B. rodriguezii 

se realizaron en colaboración con la Dra. Natalia Cappelletti en el Departamento de Ambiente 

y Turismo de la Universidad Nacional de Avellaneda (UNDAV).  

Para el análisis de HAs y HAPs se utilizaron, para cada sitio y temporada, pools de 30 

individuos de B. rodriguezii (Grupo 2) que fueron descongelados y disecados bajo condiciones 

libre de contaminación. Las determinaciones se realizaron siguiendo la misma metodología 

que para sedimentos, pero a partir de una submuestra de 5 g de masa visceral. Los resultados 

se expresaron como ng/g peso seco (ng/g ps). 

Para el análisis de los metales, se utilizaron de cada sitio y temporada, pools de 20 

individuos de B. rodriguezii que habían sido previamente disecados para la determinación del 

índice de condición y que se hallaban preservados a -40 °C (Grupo 3). Se determinaron las 

concentraciones de cadmio (Cd), cromo (Cr), níquel (Ni), plomo (Pb) y zinc (Zn) por 

espectrometría de absorción atómica utilizando un equipo Thermo iCE 3000 series con llama 

de aire-acetileno, corrección de background, y estándares de alta pureza Chem-Lab ®. Los 

resultados se expresaron como µg/g peso seco (µg/g ps).  

1.1.4 Evaluación del origen de compuestos orgánicos 
 
Evaluación del origen de los hidrocarburos alifáticos 

Con el fin de evaluar el posible origen (i.e antropogénico o biogénico) de los HAs 

presentes en los sedimentos y mejillines de los sitios de estudio a lo largo de las distintas 

temporadas, se calcularon 8 índices de evaluación de acuerdo a Commendatore y 

colaboradores (2000). Como fuentes de origen antropogénico podemos considerar al petróleo 

o materia orgánica reciclada de diferentes orígenes (lixiviados, aguas residuales, efluentes de 

plantas de tratamiento). Las fuentes de origen biogénico pueden ser algas, plancton, plantas, 

animales, plantas vasculares terrestres y bacterias. Los índices calculados fueron los 

siguientes (las siglas derivan de su término en inglés):  

- Hidrocarburo principal (MH): concentración más alta de n-alcano. 



 

 
 

- Hidrocarburos de bajo/alto peso molecular (LMW/HMW): relación entre la sumatoria de n-

alcanos ≤C20 y la sumatoria de n-alcanos ≥C21. Valores cercanos a 1 fueron reportados para 

algas, plancton y petróleo y <1 para bacterias sedimentarias, animales marinos y plantas 

superiores. 

- Relación n-C16: relación entre la suma de todos los n-alcanos y los alcanos n-C16. 

- Relación Pristano/Fitano (Pri/Phy): valores cercanos a 1 indican hidrocarburos derivados 

del petróleo y valores mayores indican hidrocarburos biogénicos. 

- Índice de preferencia de carbono (CPI): relación entre distintos hidrocarburos 2(C27 + C29) 

/ C26 + (2C28) + C30. 

- Relación par/impar (Par/impar): proporción de alcanos de cadena par e impar. 

- n-C17/Pristano (n-C17/Pri) y n-C18/Fitano (n-C18/Phy): relación entre los alcanos n-C17 y 

el pristano y relación entre los alcanos n-C18 y el fitano. Indica la presencia de aceites y su 

biodegradación. Valores bajos sugieren alta degradación, mientras que valores altos indican 

baja degradación. 

 

Evaluación del origen de los hidrocarburos aromáticos policíclicos 

 Con el fin de evaluar el posible origen (i.e pirolítico o petrogénico) de los HAPs 

presentes en los sedimentos y mejillín de los sitios de estudio a lo largo de las distintas 

temporadas, se calcularon tres índices de evaluación de acuerdo a Yunker y colaboradores 

(2002): 

- Benzo(a)antraceno/(benzo(a)antraceno + criseno) (BaA/228): valores menores que 0,2 se 

atribuyen a fuentes petrogénicas, mayores que 0,35 indican origen pirolítico, mientras que 

valores entre 0,2 y 0,35 indican un origen mixto. 

- Fluoranteno/(fluoranteno + pireno) (Fl/(Fl + Py)): valores menores que 0,4 se atribuyen a 

fuentes petrogénicas, mayores que 0,5 a la combustión de maderas mientras que valores 

intermedios a la combustión de petróleo. 

- Antraceno/(antraceno + fenantreno)  (Ant/(Ant + Phe): valores menores que 0,1 se 

atribuyen a fuentes petrogénicas, mayores que 0,1 indican combustión. 

 



 

 
 

1.1.5 Compuestos orgánicos y metales traza en agua  
 

Las determinaciones analíticas en las muestras de agua no pudieron realizarse debido 

a que algunas muestras se descongelaron durante el periodo de cuarentena por COVID-19, 

en el cual el acceso al MACN estaba restringido.  Además, en base a los resultados obtenidos 

en las determinaciones a partir de las muestras de sedimento, se llegó a la conclusión que el 

volumen de las muestras de agua con las que se contaban no era suficiente. 

1.1.6 Microplásticos en mejillines 
 
La presencia de microplásticos en la masa visceral de B. rodriguezii se analizó en base 

al protocolo estandarizado recomendado por JPI Oceans (Bessa et al., 2019) con pequeñas 

modificaciones (ver Anexo). Para ello, se tomaron todas las precauciones necesarias en la 

manipulación del material desde su recolección hasta su análisis, como así también se 

realizaron todos los controles necesarios. Los mejillines del Grupo 1 (n = 10 por sitio y en cada 

temporada) fueron descongelados a temperatura ambiente en un recipiente tapado y tratados 

individualmente a lo largo de todo el protocolo. Una vez descongelados, se los lavó con agua 

destilada filtrada, se midió el largo de la valva con un calibre de precisión (0,01 mm) y con un 

bisturí se eliminó el biso y separó la masa visceral de las valvas. Se registró el peso de cada 

ejemplar antes y después de disecarlos utilizando una balanza de precisión (0,01 g) (Denver 

Instrument APX-200). Posteriormente, cada individuo fue introducido en un vial con una 

solución de 10% de hidróxido de potasio (KOH) para su digestión (20 mL de solución de KOH 

por gramo de masa visceral). La digestión alcalina se realizó a temperatura ambiente durante 

48h. La solución de digestión fue filtrada en vacío con filtros reticulados de nitrato de celulosa 

de 1,2 µm (Microclar®) que luego fueron guardados en placas de Petri de vidrio hasta su 

inspección. Cada filtro fue pesado antes y después de la filtración para calcular la eficiencia 

de la digestión como el porcentaje de masa visceral luego de la filtración de acuerdo a la 

ecuación I.1 (Dehaut et al., 2016). Se aceptó una eficiencia de digestión de entre el 98 y 

100 %.  

𝐸𝑑 % = 100 − (
𝑃𝑓𝑑−𝑃𝑓

𝑃𝑡
) × 100%  (Ecuación I.1) 



 

 
 

Donde: 

Pfd: peso del filtro cubierto por materia orgánica y residuos luego de la digestión 

Pf: peso del filtro cubierto por materia orgánica y residuos antes de la digestión 

Pt: peso de masa visceral antes de la digestión 

La inspección visual de los filtros se realizó utilizando un estereomicroscopio (Leica 

MZ9 5) y se registró tipo y color de cada elemento observado. Los resultados de abundancia 

de microplásticos fueron expresados como ítems/individuo e ítems/g de peso húmedo de 

masa visceral (ítems/g ph) ± el error estándar (EE). 

1.1.7 Análisis estadísticos 
 
Para las determinaciones analíticas de compuestos orgánicos y metales traza en 

sedimento y masa visceral de mejillín, no se realizaron pruebas estadísticas de los resultados 

obtenidos por no contarse con réplicas de las muestras analizadas. 

La abundancia de microplásticos (MP) (ítems/individuo e ítems/g de masa visceral) fue 

analizada mediante un análisis de la varianza de 2 factores (ANOVA 2 vías) con el fin de 

determinar el efecto del sitio, temporada y su interacción (sitio x temporada).  Luego, se realizó 

la prueba de comparaciones múltiples de Tukey para determinar las diferencias entre sitios y 

entre temporadas. Se verificó previamente el cumplimiento de los supuestos de normalidad 

mediante la prueba de Shapiro-Wilk y la homocedasticidad mediante la prueba de Levene. En 

caso de no cumplirse los supuestos, se aplicó la prueba equivalente no paramétrica (Kruskal-

Wallis con comparaciones múltiples por pares de mediana). Para los análisis estadísticos se 

estableció un nivel de significancia del 95 % (p < 0,05) y se utilizó el programa STATISTICA 

13 (StatSoft, Inc.). 

 

 

 

 

 



 

 
 

1.2 RESULTADOS 
 

1.2.1 Factores ambientales 
 
La temperatura del agua varió entre los 9,9 y 24,8 °C a lo largo de las distintas 

temporadas (Tabla I.1). La salinidad se encontró entre los 32,8 y 34 ups (unidades prácticas 

de salinidad) y el pH del agua entre 8,23 y 8,5 (Tabla I.1). Si bien en varias ocasiones no fue 

posible determinar algunos parámetros debido a problemas con el instrumental en el campo, 

no se observaron variaciones entre los valores de los sitios en cada temporada estudiada, 

excepto para la temperatura, donde se observaron los mayores valores en otoño y los 

menores en invierno. 

 

Tabla I.1. Datos de temperatura (ºC), salinidad (ups) y pH del agua registrados en los distintos sitios de 

estudio a lo largo de las temporadas. 

TEMPORADA SITIO TEMPERATURA (°C) SALINIDAD (UPS) pH 

Otoño 

PB 24,8 s.r s.r 

PC s.r. s.r s.r 

PMdP s.r. s.r s.r 

Invierno 

PB 13,6 33 8,46 

PC 9,9 33,3 8,48 

PMdP 10,6 33 8,23 

Primavera 

PB 18 s.r 8,27 

PC s.r. s.r s.r 

PMdP 18,8 32,8 8,5 

Verano 

PB 20 34 s.r 

PC 21 34 s.r 

PMdP 22 34 s.r 

s.r: sin registro. PB: Playa Brusquitas, PC: Planta Camet, PMdP: Puerto Mar del Plata 

1.2.2 Compuestos orgánicos y metales traza en sedimento  
 
Contenido de materia orgánica en sedimento 

El porcentaje de materia orgánica (%MO) de las muestras de sedimento analizadas se 

detalla en la Tabla I.2. En general se encontraron valores bajos (0,39 y 1,37 %MO), siendo 



 

 
 

PB el sitio de menor valor y PC el de mayor valor (PB%MO < MdP%MO < PC%MO) en todas las 

temporadas, salvo en la temporada de verano donde fue mayor en PMdP (PB%MO < PC%MO < 

PMdP%MO) (Tabla I.2).  

 

Tabla I.2. Porcentaje de materia orgánica (%MO) en los sedimentos de los sitios de estudio a lo largo 

de las temporadas. 

TEMPORADA Otoño Invierno Primavera Verano 

SITIO PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP 

% MO 0,89 1,29 1,12 0,75 1,37 n.a 0,58 1,08 n.a 0,39 0,56 0,79 

n.a: no analizado. PB: Playa Brusquitas; PC: Planta Camet; PMdP: Puerto Mar del Plata. 

 

Hidrocarburos alifáticos en sedimento 

Los resultados del análisis de hidrocarburos alifáticos en sedimento se resumen en la 

Tabla I.3. El intervalo de valores para el total de HAs (∑HAs) fue de 107,7 ng/g ps a 889,4 

ng/g ps. Para todas las temporadas, los menores valores de ∑HAs se observaron en PB, 

mientras que los mayores fueron observados en PMdP (salvo en invierno y primavera donde 

no se contó con muestra suficiente para realizar el análisis y el valor más alto correspondió a 

PC).  En PB el valor mínimo de ∑HAs se encontró en otoño y el máximo en invierno, mientras 

que en PC el valor mínimo se observó en verano y el máximo en otoño. En PMdP, no se pudo 

hacer el análisis para las temporadas de invierno y primavera debido a la poca cantidad de 

muestra disponible, aun así, el valor mínimo de ∑HAs se observó en verano mientras que el 

máximo correspondió al otoño; este sitio y temporada fue donde se encontraron los valores 

más altos para ∑HAs del total de las muestras analizadas. No se observaron mezclas de 

compuestos alifáticos no resueltas (MNR).  

 

 

  



 

 
 

Tabla I.3. Concentraciones (ng/g peso seco) de hidrocarburos alifáticos en muestras de sedimento de 

los sitios de estudio lo largo de las distintas temporadas del año.  

  

TEMPORADA Otoño Invierno Primavera Verano 

SITIO PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP 

% Humedad 2,7 16,9 13,9 2,6 7,5 n.a 3,6 14 n.a 20,9 10,7 17 

n-ALCANOS ng/g ps 

C10 0,0 33,9 1,6 0,6 0,6 n.a 0,1 2,1 n.a 15,9 13,9 1,1 
C11 3,0 0,2 20,6 3,4 2,2 n.a 3,1 1,0 n.a 4,8 3,1 9,3 
C12 < LD < LD 11,6 1,3 5,7 n.a 1,6 11,5 n.a 2,8 2,3 7,6 
C13 1,1 0,6 1,8 1,0 2,3 n.a 0,7 2,3 n.a 0,7 0,8 1,4 
C14 2,6 7,1 15,7 3,1 10,0 n.a 3,0 17,1 n.a 3,6 4,0 17,7 
C15 3,2 10,2 35,0 3,7 6,9 n.a 3,0 10,5 n.a 5,4 3,6 28,4 
C16 6,1 18,1 2,3 7,9 1,7 n.a 7,0 2,3 n.a 10,6 9,4 26,1 
C17 9,8 20,6 118,6 12,1 1,1 n.a 6,6 2,0 n.a 0,7 13,1 65,3 
PRISTANO 7,6 15,6 58,0 4,1 2,3 n.a 0,8 12,8 n.a 12,3 9,0 29,6 
C18 13,7 49,9 219,3 9,1 33,7 n.a 8,6 48,4 n.a 16,4 20,7 99,6 
FITANO 24,9 84,7 225,1 21,9 38,6 n.a 7,5 33,2 n.a 67,9 33,6 134,3 
C19 6,8 13,6 73,6 8,9 11,6 n.a 7,8 12,7 n.a 10,7 11,0 45,8 
C20 9,8 35,2 25,6 4,8 16,3 n.a 8,2 20,0 n.a 12,6 13,4 8,4 
C21 1,7 4,0 39,9 3,9 2,2 n.a 1,7 10,3 n.a 3,6 4,6 17,6 
C22 15,3 38,6 158,0 9,3 21,3 n.a 12,9 39,7 n.a 7,8 20,3 90,1 
C23 4,8 71,1 39,6 2,5 14,3 n.a 12,7 18,5 n.a 5,6 21,0 68,6 
C24 n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a 
C25 n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a 
C26 4,71 5,42 1,21 10,22 8,57 n.a 4,93 17,94 n.a 0,00 4,62 18,86 
C27 5,07 8,84 59,66 8,37 22,06 n.a 6,02 19,03 n.a 14,32 7,38 19,75 

C28 4,81 15,01 < LD 5,73 27,79 n.a 4,79 18,19 n.a 14,48 13,08 12,99 

C29 2,55 36,23 < LD 103,23 23,57 n.a 6,31 19,21 n.a 14,73 12,46 13,06 

C30 3,70 70,30 < LD 10,81 71,20 n.a 8,41 14,77 n.a 11,30 63,81 17,05 

C31 5,42 2,99 52,01 3,96 4,09 n.a 5,91 23,03 n.a 13,51 3,09 18,75 
C32 0,11 2,43 7,62 4,07 1,00 n.a 0,30 19,59 n.a 10,33 1,91 11,66 
C33 1,38 3,14 2,12 1,76 3,27 n.a 2,12 7,60 n.a 6,53 1,86 1,39 
C34 1,95 3,93 0,03 0,95 3,34 n.a 1,83 9,06 n.a 7,50 1,28 0,06 
C35 0,01 1,39 0,43 0,02 1,37 n.a 0,01 2,89 n.a 11,87 1,77 0,26 
C36 0,02 3,75 2,92 1,96 0,00 n.a 0,01 0,03 n.a 0,76 2,35 0,03 
C37 0,09 0,06 0,05 0,02 < LD n.a 0,02 2,40 n.a 1,57 0,01 0,04 
C38 < LD  < LD  0,06 0,19 0,04 n.a < LD  0,09 n.a 1,10 0,01 0,03 
C39 0,016 < LD  < LD < LD < LD n.a < LD  0,033 n.a 0,025 0,031 < LD 
C40 0,012 < LD  < LD < LD < LD n.a 0,019 0,039 n.a < LD  < LD  < LD  

∑HAs 107,7 456,7 889,4 222,9 296,3 n.a 117,7 352,1 n.a 209,4 254,9 600,9 

n.a: no analizado; ∑HAs: hidrocarburos alifáticos totales; LD: límite de detección; PB: Playa Brusquitas; 

PC: Planta Camet; PMdP: Puerto Mar del Plata. 

 

 



 

 
 

Hidrocarburos aromáticos policíclicos en sedimento 

Los resultados del análisis de hidrocarburos aromáticos en sedimento se resumen en 

la Tabla I.4. Teniendo en cuenta todos los sitios y temporadas, los valores de ∑HAPs se 

encontraron entre 125 ng/g ps y 1316 ng/g ps. En PB, los valores mínimos de ∑HAPs se 

observaron en invierno y los máximos en primavera, mientras que en PC el mínimo se observó 

en primavera y el máximo en otoño, este último, fue el valor máximo y de un orden superior a 

lo observado en los demás sitios y temporadas. En PMdP, el valor mínimo de ∑HAPs se 

encontró en verano mientras que el máximo correspondió a la temporada de otoño. Además, 

en todos los sitios se encontraron distintas concentraciones de una mezcla de compuestos no 

resuelta en todas las temporadas. En los sedimentos de PB, el intervalo de valores de esta 

mezcla varió entre 167 y 12409 ng/g ps. En PC, la mezcla no resuelta varió entre 657 y 112689 

ng/g ps, y este valor fue el más alto de todos los sitios y temporadas. En PMdP, el valor mínimo 

de mezcla no resuelta fue de 1277 ng/g ps y el máximo de 85390 ng/g ps. 

 

 

 

  



 

 
 

Tabla I.4. Concentraciones (ng/g peso seco) de hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs) en 

sedimento de los sitios de estudio lo largo de las distintas temporadas del año. Se distinguen en negrita 

los nombres de los 16 HAPs prioritarios. 

TEMPORADA Otoño Invierno Primavera Verano 

SITIO PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP 

% Humedad 71 78 82 81 82 84 73 80 72 74 82 67 

HAPs ng/g ps 

Naftaleno 8 < LD < LD < LD < LD n.a < LD < LD n.a < LD 1 3 
1Metil Naftaleno < LD  1 2 < LD n.a 3 3 n.a < LD 3 < LD 
2Metil Naftaleno 3  2 < LD 5 n.a 2 3 n.a < LD 1 < LD 
Bifenil 11 13 7 5 15 n.a 12 14 n.a 15 9 22 
26DiMetil Naftaleno < LD < LD < LD < LD < LD n.a < LD < LD n.a < LD < LD < LD 
Acenaftileno < LD < LD < LD < LD < LD n.a < LD < LD n.a 2 < LD < LD 
Acenafteno 2 3 3 1 < LD n.a 1 < LD n.a 2 1 < LD 
235 TriMetil Naftaleno 7 10 < LD 4 5 n.a 8 9 n.a 8 7 14 
Fluoreno < LD < LD 2 < LD 3 n.a < LD 3 n.a < LD 1 < LD 
Fenantreno 9 19 12 7 12 n.a 6 12 n.a 12 7 17 
Antraceno 7 9 8 4 6 n.a 5 8 n.a < LD 7 9 
MeFenantreno 41 64 2 4 24 n.a 43 2 n.a 24 36 22 
Fluoranteno 3 3 < LD 1 < LD n.a < LD 9 n.a 6 3 15 
Pireno < LD < LD < LD 7 < LD n.a < LD < LD n.a < LD < LD < LD 
Benzo(a)antraceno < LD < LD < LD 17 11 n.a < LD 8 n.a < LD 4 < LD 
Criseno 6 15 < LD 2 < LD n.a < LD 8 n.a < LD 5 < LD 
Benzo(b)flouranteno 121 171 < LD 6 123 n.a 19 13 n.a 56 < LD 11 
Benzo(k)fluoranteno < LD < LD 78 < LD < LD n.a 198 5 n.a 27 22 < LD 
Benzo(e)pireno < LD 62 < LD < LD < LD n.a < LD < LD n.a < LD 43 < LD 
Benzo(a)pireno < LD 403 77 66 354 n.a < LD 4 n.a < LD 270 < LD 

Perileno 21 506 < LD < LD < LD n.a 6 25 n.a 73 123 8 

Indeno(123)pireno < LD < LD < LD < LD < LD n.a < LD < LD n.a < LD < LD < LD 

Dibenzo(ah)antraceno 51 41 < LD < LD 51 n.a < LD 11 n.a 45 28 21 
Benzo(ghi)perileno < LD < LD 78 < LD < LD n.a < LD < LD n.a < LD < LD < LD 

∑HAPs prioritarios 208 661 201 111 565 n.a 232 83 n.a 151 352 77 

∑HAPs  288 1316 211 125 608 n.a 304 136 n.a 271 572 142 

MNR 895 112689 85390 12409 75793 n.a 167 657 n.a 1438 66931 1277 

∑HAPs + MNR 1183 114004 85601 12535 114004 n.a 472 793 n.a 1709 67504 1419 

n.a: no analizado; ∑HAPs: total hidrocarburos aromáticos policíclicos; MNR: mezcla de compuestos 

aromáticos no resuelta; LD: límite de detección; PB: Playa Brusquitas; PC: Planta Camet; PMdP: Puerto 

Mar del Plata. 

 

Metales en sedimento 

Los resultados de los 4 metales analizados (Cd, Ni, Pb y Zn) en los distintos sitios de 

estudio y temporadas se detallan en la Tabla I.5. No se detectó presencia de Cd en ningún 

sitio y temporada mientras que en la temporada de invierno no se registró la presencia de 



 

 
 

ninguno de los metales analizados. El Zn (0,76-8,42 µg/g ps) fue metal más abundante y 

estuvo presente en todos los sitios y temporadas, su concentración fue siempre menor en PB 

que en PC y PMdP, salvo en verano, cuando fue mayor en PB que en PC. El Ni (0,79-1,16 µg/g 

ps) solo fue detectado en PC durante el otoño y en PMdP durante el otoño y el verano. El Pb 

presentó un intervalo de valores de 0,86 µg/g ps a 1,73 µg/g ps y solo fue registrado en PC y 

PMdP durante el otoño y verano y en PC durante la primavera. En invierno no se registró la 

presencia de ninguno de los metales analizados. 

 

Tabla I.5. Determinación de metales traza (µg/g peso seco) en sedimento de los distintos sitios de 

estudio y temporadas. Se indica entre paréntesis el valor del LD (límite de detección) para cada metal. 

n.a: no analizado; LD: límite de detección; PB: Playa Brusquitas; PC: Planta Camet; PMdP: Puerto Mar 

del Plata. 

 

 

 

 

 

 

TEMPORADA SITIO 

Metal traza (µg/g ps) en sedimento 

Cd 

(0,25) 

Ni 

(0,65) 

Pb 

(0,70) 

Zn 

(0,70) 

Otoño 

PB < LD < LD < LD 2,10 

PC < LD 0,79 1,73 6,54 

PMdP < LD 1,16 1,44 8,42 

Invierno 

PB < LD < LD < LD < LD 

PC < LD < LD < LD < LD 

PMdP n.a n.a n.a n.a 

Primavera 

PB < LD < LD < LD 0,76 

PC < LD < LD 0,86 5,52 

PMdP n.a n.a n.a n.a 

Verano 

PB < LD < LD < LD 6,63 

PC < LD < LD 0,74 4,52 

PMdP < LD 1,15 1,10 8,10 



 

 
 

La significancia toxicológica de cada contaminante se representa en la Tabla I.6, en 

donde se expresan los valores Guía de la Calidad de los Sedimentos y el cálculo del cociente 

SQG-Q para la mediana de los HAPs pioritarios individuales, ∑HAPs prioritarios y metales 

para cada sitio. En todos los sitios los HAPs pioritarios individuales se encontraron dentro del 

límite establecido para sedimentos no impactados (SQG-Q < 0,1), excepto en PC donde las 

concentraciones de benzo(a)pireno y dibenceno(ah)antraceno presentan valores de SQG-Q 

de 0,20 y 0,13 respectivamente. La mediana de los ∑HAPs prioritarios y los metales en todos 

los sitios se encuentra por debajo del ERL.  

 

Tabla I.6. Mediana (ng/g ps para HAPs y µg/g ps para metales) y significancia toxicológica de los 

contaminantes en cada sitio, expresada mediante los Cocientes Guía de Calidad de Sedimentos (SQG-

Qs) usando los valores guía establecidos por Long y colaboradores (1995).  

CONTAMINANTE ERL ERM 
PB PC PMdP 

Mediana SQG-Q Mediana SQG-Q Mediana SQG-Q 

Naftaleno 160 2100 - - - - 0,95 < 0,01 

Acenaftileno 44 640 0,89 0,01 - - - - 

Acenafteno 16 500 1,39 < 0,01 0,57 < 0,01 1,66 < 0,01 

Fluoreno 19 540 - - 1,87 < 0,01 0,82 < 0,01 

Fenantreno 240 1500 8,91 0,01 11,98 0,01 11,76 0,01 

Antraceno 85,3 1100 1,96 < 0,01 7,50 0,01 7,98 0,01 

Fluoranteno 600 5100 3,71 < 0,01 2,89 < 0,01 9,40 < 0,01 

Pireno 665 2600 - - - - - - 

Benzo(a)antraceno 261 1600 - - 6,16 < 0,01 4,51 < 0,01 

Criseno 384 2800 0,95 < 0,01 6,85 < 0,01 6,10 < 0,01 

Benzo(b)flouranteno - - 32,04 - 68,02 - 29,28 - 

Benzo(k)fluoranteno - - 13,56 - 2,26 - 1,15 - 

Benzo(a)pireno 430 1600 - - 311,88 0,20 68,65 0,04 

Indeno(123)pireno - - - - - - - - 

Dibenzo(ah)antraceno 63,4 260 22,69 0,1 34,27 0,13 10,31 0,04 

Benzo(ghi)perileno - - - - - - - - 

∑HAPs prioritarios 4022 44792 178,05 < 0,01 455,37 0,01 162,21 < 0,01 

Ni 20,9 51,6 - - 0,79 0,01 1,15 0,02 

Pb 46,7 218 - - 0,86 < 0,01 1,27 < 0,01 

Zn 150 410 2,10 < 0,01 5,52 0,01 8,26 0,02 

ERL: Efecto de Rango Bajo; ERM: Efecto de Rango Medio; PB: Playa Brusquitas; PC: Planta Camet; 

PMdP: Puerto Mar del Plata. 



 

 
 

1.2.3 Compuestos orgánicos y metales traza en mejillín 
 
Hidrocarburos alifáticos en mejillines 

Los resultados del análisis de HAs en B. rodriguezii se resumen en la Tabla I.7. 

Teniendo en cuenta todos los sitios y temporadas, los valores de ∑HAs se encontraron entre 

6583 ng/g ps y 260396 ng/g ps. En PB, los valores mínimos de ∑HAs se observaron en 

primavera y los máximos en otoño, mientras que en PC el mínimo se observó en otoño y el 

máximo en invierno. En PMdP, el valor mínimo de ∑HAs se encontró en verano mientras que 

el máximo correspondió a la temporada de primavera, siendo este último el valor máximo y 

de un orden superior a lo observado en los demás sitios y temporadas. Además, en este sitio 

se encontraron altas concentraciones de una mezcla de compuestos no resuelta en todas las 

temporadas (25152-1132143 ng/g ps).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 
 

Tabla I.7. Concentraciones (ng/g peso seco) de hidrocarburos alifáticos en Brachidontes rodriguezii de 

los sitios de estudio lo largo de las distintas temporadas del año.  

  

TEMPORADA Otoño Invierno Primavera Verano 

SITIO PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP 

% Humedad 71 78 82 81 82 84 73 80 72 74 82 67 

n-ALCANOS ng/g ps 

C10 19 2 < LD 402 < LD 129 248 253 54 2 318 6 
C11 34 13 < LD 84 79 233 80 177 244 58 113 32 
C12 < LD < LD < LD < LD < LD 1889 < LD < LD 1740 < LD 1 < LD 
C13 18 34 658 5 21 1723 64 166 6257 59 184 60 
C14 < LD < LD 3920 < LD < LD 8472 < LD < LD 20348 < LD < LD < LD 
C15 17 311 3844 158 786 11003 587 880 31034 341 710 298 
C16 < LD < LD 4477 < LD < LD 13047 < LD < LD 29072 < LD < LD 0 
C17 42 552 4969 748 1355 13200 563 763 28636 134 1127 326 
PRISTANO 233 599 25795 155 757 10942 410 561 22800 131 588 874 
C18 992 720 3129 1691 1613 12628 908 317 26254 801 1007 439 
FITANO 86 179 19829 89 498 8820 88 512 16189 374 1461 722 
C19 723 358 2762 1776 1142 11291 536 501 29693 436 331 295 
C20 461 451 5700 332 921 11815 42 199 22665 121 339 307 
C21 381 280 4858 512 833 9741 218 668 17661 193 409 296 
C22 5571 7028 5 18 7975 14725 4893 3068 18807 6192 7409 2594 
C23 3360 372 10767 2425 670 11 933 3432 13122 277 922 12 
C24 1104 811 11706 290 1260 7059 407 314 39 991 705 620 
C25 775 756 193 778 1060 4569 91 279 5877 913 841 428 
C26 877 24 4 413 1086 718 470 472 3267 5 903 205 
C27 806 731 3020 1245 933 1917 742 938 2148 934 1552 307 

C28 736 582 1791 866 762 1155 374 207 1020 667 364 222 

C29 486 570 144 307 649 828 425 426 625 516 581 36 

C30 414 1 1151 171 598 820 240 419 493 23 412 265 
C31 435 3 2 438 602 2 375 505 574 548 681 238 
C32 63 195 445 175 5 335 123 165 313 258 262 140 
C33 155 1 20 193 245 763 101 205 286 166 266 9 
C34 4 101 366 66 94 347 21 42 201 52 114 1 
C35 < LD < LD 148 154 < LD 103 2 29 < LD < LD 37 64 
C36 345 < LD 2 33 1 < LD 3 7 1 1 2 1 
C37 2 10 < LD 2 6 < LD 2 1 1 4 2 < LD 
C38 < LD < LD < LD < LD < LD < LD 1 3 < LD 2 2 < LD 
C39 1 3 2 2 3 2 2 2 2 < LD < LD 2 
C40 2 < LD < LD 4 < LD < LD < LD 2 < LD < LD 3 1 

∑n-alcanos  16718 13098 52377 12997 21440 121466 12043 14127 260396 12706 18893 6583 

MNR n.d n.d 783333 n.d n.d 390625 n.d n.d 1132143 n.d n.d 25152 

∑HAs 16718 13098 835710 12997 21440 512091 12043 14127 1392539 12706 18893 31735 

n.d: no detectado; MNR: mezcla de compuestos alifáticos no resuelta; ∑HAs: hidrocarburos alifáticos 

totales; LD: límite de detección; PB: Playa Brusquitas; PC: Planta Camet; PMdP: Puerto Mar del Plata. 

 

 



 

 
 

Hidrocarburos aromáticos policíclicos en mejillines 

Los resultados del análisis de HAPs individuales y totales (∑HAPs) en B. rodriguezii 

se resumen en la Tabla I.8. El intervalo de valores de ∑HAPs observado fue de 2639 ng/g ps 

a 38585 ng/g ps. En PB, se detectaron todos los HAPs prioritarios menos el benzo(a)pireno y 

el indeno(123)pireno. El valor mínimo de ∑HAPs se encontró en otoño y el máximo en 

invierno. En PC, no se encontró benzo(a)pireno, dibenceno(ah)antraceno y el 

benzo(ghi)perileno en ninguna temporada y el valor mínimo de ∑HAPs se observó en 

primavera mientras que el valor máximo en invierno. En PMdP, se detectaron todos los HAPs 

prioritarios y el valor mínimo de ∑HAPs se encontró en invierno y el máximo en otoño, y  este 

último fue el valor más alto observado en todos los sitios y temporadas. Además, en este sitio 

se encontraron altas concentraciones de una mezcla de compuestos no resuelta (30007-

500915 ng/g ps). Teniendo en cuenta esta mezcla, la concentración de todos los 

hidrocarburos encontrados en los distintos sitios varió entre 2639 y 539499 ng/g ps. En el caso 

de los ∑HAPs prioritarios se observó el mismo patrón espacio-temporal que para los ∑HAPs.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 
 

Tabla I.8. Concentraciones (ng/g peso seco) de hidrocarburos aromáticos policíclicos en Brachidontes 

rodriguezii de los sitios de estudio lo largo de las distintas temporadas del año. Se distinguen en negrita 

los nombres de los 16 HAPs prioritarios. 

TEMPORADA Otoño Invierno Primavera Verano 

SITIO PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP 

% Humedad 71 78 82 81 82 84 73 80 72 74 82 67 

HAPs ng/g ps 

Naftaleno 143 328 229 < LD 649 944 1616 936 5 303 206 71 
1Metil Naftaleno 4 < LD < LD 112 112 38 77 113 252 < LD < LD 4 
2Metil Naftaleno 49 < LD 85 < LD 40 205 142 < LD 247 4 < LD < LD 
Bifenil < LD 62 < LD < LD 10 7 40 67 13 22 < LD < LD 
26DiMetil Naftaleno 213 585 373 65 336 510 204 290 2080 202 206 139 
Acenaftileno < LD 33 71 < LD < LD 65 < LD < LD 835 5 < LD < LD 
Acenafteno 82 < LD 204 282 < LD 123 < LD < LD 357 12 14 16 
235 TriMetil Naftaleno < LD < LD 363 < LD 141 < LD 14 23 2920 111 134 55 
Fuoreno 6 9 413 < LD 42 296 69 < LD 738 < LD < LD < LD 
Fenantreno 21 168 583 899 406 230 < LD < LD 2353 402 1031 < LD 
Antraceno 973 4608 3351 392 4820 665 36 685 562 298 5369 1474 
MeFenantreno 568 288 3174 < LD 461 1827 < LD < LD 2313 1224 615 22 
Fluoranteno 35 < LD 5694 1185 157 1962 280 1457 3784 1067 181 178 
Pireno < LD 120 606 1145 48 376 < LD < LD 688 139 < LD 25 
Benzo(a)antraceno 64 314 713 154 89 172 < LD 115 27 152 1046 307 
Criseno 3 < LD 737 224 72 847 60 132 1031 20 < LD 31 
Benzo(b)flouranteno 64 333 198 < LD 723 147 12 113 < LD 16 489 26 
Benzo(k)fluoranteno 25 < LD 138 < LD < LD 46 < LD < LD 20 65 21 22 
Benzo(e)pireno 282 < LD 321 659 < LD 432 343 < LD 487 421 256 < LD 
Benzo(a)pireno < LD < LD 20373 < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 1737 

Perileno < LD 259 < LD 99 < LD 241 29 450 13 < LD 730 530 

Indeno(123)pireno < LD < LD < LD < LD 1908 < LD < LD < LD < LD < LD 0 923 

Dibenzo(ah)antraceno < LD < LD 959 764 < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 3646 
Benzo(ghi)perileno 107 < LD < LD < LD < LD 11 < LD < LD < LD 34 < LD < LD 

∑HAPs prioritarios 1572 5913 34354 5043 8955 6089 2215 3437 10646 2515 8358 8457 

∑HAPs  2639 7107 38585 5978 10015 9145 2923 4380 18722 4496 10299 9207 

MNR n.d. n.d. 500915 n.d. n.d. 238465 n.d. n.d. 122497 n.d. n.d. 30007 

∑HAPs + MNR 2639 7107 539499 5978 10015 247610 2923 4380 141218 4496 10299 39214 

n.d: no detectado; ∑HAPs: total hidrocarburos aromáticos policíclicos; MNR: mezcla de compuestos 

aromáticos no resuelta; LD: límite de detección; PB: Playa Brusquitas; PC: Planta Camet; PMdP: Puerto 

Mar del Plata. 

 

Metales en mejillín 

Los resultados de los 5 metales (Cd, Cr, Ni, Pb y Zn) analizados en los distintos sitios 

de estudio y temporadas se detallan en la Tabla I.9. El Cd presentó valores entre 1,3 µg/g ps 

y 7,73 µg/g ps, encontrándose en PB en todas las temporadas. En los ejemplares de PC, 



 

 
 

también se observó Cd en todas las temporadas excepto en primavera y en PMdP no fue 

detectado. El Cr (1,89-10,78 µg/g ps) fue observado en PB en todas las temporadas excepto 

invierno, mientras que en PC solo en invierno. El Ni presentó valores entre 1,18 µg/g ps y 2,65 

µg/g ps, en PB solo fue detectado en invierno y en PC en todas las temporadas. Solo se 

encontró Ni en PMdP en verano. Las concentraciones de Pb en los ejemplares estudiados en 

todos los sitios y temporadas estuvieron por debajo del LD mientras que se detectó la 

presencia de Zn (65-122 µg/g ps) en todos los sitios y temporadas analizados.  

 

Tabla I.9. Determinación de metales traza (µg/g peso seco) en masa visceral de Brachidontes 

rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas. Se indica entre paréntesis el valor del límite 

de detección de cada metal. 

LD: límite de detección; PB: Playa Brusquitas; PC: Planta Camet; PMdP: Puerto Mar del Plata. 

 

1.2.4 Evaluación del origen de los compuestos orgánicos 
 
Evaluación del origen de los hidrocarburos alifáticos 

Los índices de evaluación del posible origen de los HAs presentes en los sedimentos 

de los sitios de estudio a lo largo de las distintas temporadas se detallan en la Tabla I.10. El 

índice MH indicó principalmente la presencia de compuestos pesados excepto en PB durante 

el verano, en PC durante la primavera y en PMdP durante todas las temporadas analizadas. 

TEMPORADA SITIO 

Metal traza (µg/g ps) en masa visceral 

Cd 
(0,42) 

Cr 
(0,89) 

Ni 
(1,18) 

Pb 
(3,14) 

Zn 
(0,18) 

Otoño 

PB 5,8 < LD < LD < LD 109 

PC 2,3 < LD 1,18 < LD 68 

PMdP < LD < LD < LD < LD 69 

Invierno 

PB 7,3 2,62 2,65 < LD 76 

PC 2,0 1,89 2,17 < LD 65 

PMdP < LD < LD < LD < LD 122 

Primavera 

PB 1,3 2,13 < LD < LD 75 

PC < LD < LD 1,52 < LD 73 

PMdP < LD < LD < LD < LD 104 

Verano 

PB 2,9 10,78 < LD < LD 71 

PC 1,3 < LD 2,27 < LD 98 

PMdP < LD < LD 1,39 < LD 91 



 

 
 

El índice LMW/HMW presentó valores entre 0,49 y 1,72 para PB, entre 0,65 y 1,08 para PC y 

entre 1,64 y 2,2 para PMdP. El índice n-C16 fue siempre > 15 mientras que el CPI se encontró 

alrededor del 1, excepto para PMdP en otoño y en PB en invierno. El índice par/impar se 

encontró entre 0,43 y 1,9. En el caso del índice Pri/Phy, en todos los sitios y temporadas, fue 

mayor que 1. El n-C17/Pri fue mayor que 1 en todos los sitios y temporadas analizados, 

mientras que el índice n-C18/Phy se encontró en el intervalo 0,24 y 1,15 para PB, 0,59 y 1,46 

para PC y entre 0,74 y 0,97 para PMdP.  

 

Tabla I.10. Valores de los índices de evaluación de los hidrocarburos alifáticos de las muestras de 

sedimento de los sitios de estudio a lo largo de las distintas temporadas.  

TEMPORADA SITIO 
ÍNDICE 

MH 
LMW/ 
HMW 

Relación 
n-C16  

CPI 
Par/ 

impar 
Pry/ 
Phy 

n-C17/ 
Pri 

n-C18/ 
Phy 

Otoño 

PB C22 1,72 17,78 0,85 1,27 3,27 1,29 0,55 

PC C23 1,08 25,26 0,85 1,44 5,43 1,32 0,59 

PMdP C18 2,22 383,4 98,78 0,64 3,88 2,05 0,97 

Invierno 
  

PB C29 0,49 28,24 6,87 0,43 5,35 2,95 0,41 

PC C30 0,65 171,4 0,67 1,79 16,74 0,47 0,87 

PMdP n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a 

Primavera 
  

PB C22 0,85 16,87 1,08 0,96 9,38 8,25 1,15 

PC C18 0,79 150,1 1,11 1,41 2,59 0,15 1,46 

PMdP n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a 

Verano 

PB C18 1,31 19,75 1,44 1,18 5,5 0,06 0,24 

PC C30 0,86 27,03 0,42 1,9 3,73 1,46 0,62 

PMdP C18 1,64 23 1,06 0,83 4,55 2,21 0,74 

MH: Hidrocarburo principal; LMW/HMW: Hidrocarburos de bajo/alto peso molecular; Relación n-C16: 

∑n-alcanos/n-C16; CPI: Índice de preferencia de carbono: Par/impar: Relación par/impar; Pri/Phy: 

Relación Pristano/Fitano; n-C17/Pri: n-C17/Pristano; n-C18/Phy: n-18/Fitano. PB: Playa Brusquitas; PC: 

Planta Camet; PMdP: Puerto Mar del Plata. 

 

Los índices de evaluación del posible origen de los HAs presentes en B. rodriguezii de 

los sitios de estudio a lo largo de las distintas temporadas se detallan en la Tabla I.11. En la 

mayoría de los sitios y temporadas el hidrocarburo principal encontrado fue el C22. El índice 

LMW/HMW fue menor que 1 en todos los sitios y temporadas excepto para PMdP durante 



 

 
 

otoño, invierno y primavera. La relación n-C16 solo se pudo calcular para PMdP, ya que no 

se encontró C16 en el resto de los sitios, y fue < 15. El CPI presentó valores entre 0,75 y 2,19, 

mientras que el índice par/impar se encontró en el intervalo de 0,51 a 2,48. En el caso del 

índice Pri/Phy, en todos los sitios y temporadas, fue mayor que 1, excepto en PB y PC durante 

el verano. Para el índice n-C17/Pri se observaron valores entre 0,19 y 1,92 excepto en PB 

durante el invierno, que fue mayor, mientras que el índice n-C18/Phy se encontró entre 2,14 

y 19 para PB, entre 0,62 y 4,03 para PC y en el intervalo de 0,16 y 1,62 para PMdP.  

 

Tabla I.11. Valores de los índices de evaluación de los hidrocarburos alifáticos en Brachidontes 

rodriguezii de los sitios de estudio a lo largo de las distintas temporadas.  

TEMPORADA SITIO 
ÍNDICE 

MH 
LMW/ 
HMW 

Relación 
n-C16  

CPI 
Par/ 

impar 
Pry/ 
Phy 

n-C17/ 
Pri 

n-C18/ 
Phy 

Otoño 

PB C22 0,2 - 0,94 1,46 2,70 0,18 11,50 

PC C22 0,3 - 2,19 2,48 3,35 0,92 4,03 

PMdP C27 2,2 14,3 1,34 1,04 1,30 0,19 0,16 

Invierno 
  

PB C23 0,7 - 1,34 0,51 1,74 4,83 19,00 

PC C22 0,4 - 0,99 1,71 1,52 1,79 3,24 

PMdP C22 2,4 9,9 1,43 1,32 1,24 1,21 1,43 

Primavera 
  

PB C22 0,4 - 1,60 1,64 4,66 1,37 10,32 

PC C19 0,4 - 2,09 0,61 1,09 1,36 0,62 

PMdP C19 3,6 9 0,96 0,91 1,41 1,26 1,62 

Verano 

PB C22 0,2 - 2,13 1,99 0,35 1,03 2,14 

PC C22 0,4 - 2,09 1,53 0,40 1,92 0,69 

PMdP C22 0,6 - 0,75 2,00 1,21 0,37 0,61 

MH: Hidrocarburo principal; LMW/HMW: Hidrocarburos de bajo/alto peso molecular; Relación n-C16: 

∑n-alcanos/n-C16; CPI: Indice de preferencia de carbono: Par/impar: Relación par/impar; Pri/Phy: 

Relación Pristano/Fitano; n-C17/Pri: n-C17/Pristano; n-C18/Phy: n-18/Fitano. PB: Playa Brusquitas; PC: 

Planta Camet; PMdP: Puerto Mar del Plata. 

 

Evaluación del origen de los hidrocarburos aromáticos 

Respecto a los índices de evaluación del posible origen de los HAPs en los sedimentos, 

solo se pudo calcular el BaA/228 de PC en otoño y primavera y de PMdP en otoño, que fue, 

en todos los casos, mayor que 0,35.  Los índices de evaluación del posible origen de los HAPs 



 

 
 

presentes en B. rodriguezii de los sitios de estudio a lo largo de las distintas temporadas se 

detallan en la Tabla I.12. El índice BaA/228 fue mayor que 0,35 en todos los sitios y 

temporadas excepto en PMdP durante el invierno y primavera. Los valores observados para 

el índice Fl/(Fl + Py) fueron mayores que 0,5 mientras que para Ant/(Ant + Phe) fueron 

mayores que 0,1.  

  

Tabla I.12. Valores de los índices de evaluación de hidrocarburos aromáticos en Brachidontes 

rodriguezii de los sitios de estudio a lo largo de las distintas temporadas.  

TEMPORADA SITIO 
INDICE 

BaA/228 Fl/(Fl + Py) Ant/(Ant + Phe) 

Otoño 

PB 0,96 - 0,98 

PC - - 0,96 

PMdP 0,49 0,90 0,85 

Invierno 
  

PB 0,41 0,51 0,30 

PC 0,55 0,76 0,92 

PMdP 0,17 0,84 0,74 

Primavera 
  

PB - - - 

PC 0,47 - - 

PMdP 0,03 0,85 0,19 

Verano 

PB 0,89 0,88 0,43 

PC - - 0,84 

PMdP 0,91 0,88 - 

BaA/228: Benzo(a)antraceno/(benzo(a)antraceno + criseno); Fl/(Fl + Py): Fluoranteno/(fluoranteno + 

pireno); Ant/(Ant + Phe): Antraceno/(antraceno + fenantreno). PB: Playa Brusquitas; PC: Planta Camet; 

PMdP: Puerto Mar del Plata.  

 

1.2.5 Microplásticos en mejillines 
 

La eficiencia en la digestión fue de 98% en promedio para todas las muestras. Se 

encontró la presencia de microplásticos (MP) en la masa visceral de todos los ejemplares de 

B. rodriguezii de los distintos sitios y temporadas analizados. La abundancia total de MP fue 

de 14,32 ± 0,92 ítems/individuo y de 83,22 ± 7,82 ítems/g ph de masa visceral (media ± EE, n 

= 120). La abundancia total de MP fue de 12,13 ± 1,92 en PB, de 16,08 ± 5,57 en PC y de 



 

 
 

14,84 ± 2,44 en PMdP ítems/individuo y de 97,53 ± 15,42 en PB, de 75,23 ± 15,05 en PC y 

de 75,96 ± 12,49 en PMdP ítems/g ph de masa visceral (media ± EE). Todos los ítems de MP 

observados correspondieron a la categoría fibras, el  transparente fue el color más abundante 

(65,6 %), y el menos abundante el fue el color blanco (0,4 %) (Figura I.6). 

 

Figura I.6. Porcentajes de los distintos colores de microplásticos (% MP totales) encontrados en la 

masa visceral de los ejemplares de Brachidontes rodriguezii de todos los sitios y temporadas 

analizados. n = 120. 

 

La abundancia de MP en los distintos sitios y temporadas estudiados, expresados 

como ítems por individuo (media ± EE), se muestran en la Figura I.7. En otoño, la abundancia 

de MP fue mayor en los ejemplares recolectados en PC que en PB (Figura I.7; K-W, H = 7,14; 

p < 0,05), aunque la abundancia entre estos dos sitios no presentó diferencias significativas 

con PMdP. En invierno no se observaron diferencias significativas entre los sitios (Figura I.7; 

K-W, H = 1,50; p > 0,05). En primavera, la abundancia de MP fue significativamente mayor en 

los ejemplares de PC y PMdP en comparación con PB (Figura I.7; K-W, H = 12,56; p < 0,05). 

En verano, la abundancia fue significativamente mayor en PC en comparación con PB y PMdP 

(Figura I.7; K-W, H = 10,71; p < 0,05). Se observaron diferencias estadísticamente 

significativas entre las temporadas únicamente en PB, donde la abundancia de MP en invierno 

fue significativamente mayor que la de primavera (Figura I.7; K-W, H = 9,76; p < 0,05). 
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Figura I.7. Abundancia de MP (ítems/individuo) en la masa visceral de Brachidontes rodriguezii para 

los distintos sitios y temporadas de estudio (media ± EE). Letras distintas representan diferencias 

significativas (p < 0,05) entre los sitios en cada temporada. Matrices triangulares con asteriscos 

representan diferencias significativas (p < 0,05) entre las temporadas para cada sitio. o: Otoño; 

i: Invierno; p: Primavera; v: Verano. 

 

Al analizar la abundancia de MP en relación con el peso de los mejillines (ítems/g ph), 

si bien los patrones fueron similares a lo observado en la abundancia por individuo, la 

significancia fue diferente (Figura I.8). En otoño no se observaron diferencias significativas 

entre los sitios (Figura I.8; K-W, H = 2,03; p > 0,05). En invierno, la abundancia de MP fue 

menor en los ejemplares recolectados en PC que en los de PB y PMdP (Figura I.8; K-W, H = 

11,85; p < 0,05). En primavera, la abundancia fue significativamente mayor en los ejemplares 

de PC y PMdP en comparación con PB (Figura I.8; K-W, H = 10,02; p < 0,05). En verano no 

se observaron diferencias significativas entre los sitios (Figura I.8; K-W, H = 3,11; p > 0,05). 

Por otro lado, al comparar la abundancia de MP de cada sitio a lo largo de las temporadas, en 

PB se observó que la abundancia de MP en primavera es significativamente menor que en 

otoño e invierno (Figura I.8; K-W, H = 17,38; p < 0,05). En PC la abundancia de MP en otoño 

fue significativamente mayor que en invierno (Figura I.8; K-W, H = 12,30; p < 0,05). En PMdP 

no se observaron diferencias entre temporadas (Figura I.8; K-W, H = 0,84; p > 0,05). 
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Figura I.8. Abundancia de MP (ítems/g peso húmedo) en la masa visceral de Brachidontes rodriguezii 

para los sitios y temporadas de estudio (media ± EE). Letras distintas representan diferencias 

significativas entre los sitios en cada temporada (p < 0,05). Matrices triangulares con asteriscos 

representan diferencias significativas entre las temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: Otoño; 

i: Invierno; p: Primavera; v: Verano. 
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1.3 DISCUSIÓN  
 

Para entender los efectos de la contaminación sobre los ecosistemas marinos, primero 

es necesario distinguir su naturaleza y cuál es su origen. Dentro de los contaminantes más 

importantes encontramos a los hidrocarburos derivados del petróleo y los metales que aportan 

las industrias, el transito marítimo, las descargas de residuos cloacales, etc. y su persistencia 

y efectos tóxicos son bien conocidos (Collins et al., 2011). Además, en los últimos años han 

surgido contaminantes de preocupación emergente como los microplásticos (Wang et al., 

2021). 

El petróleo está formado por una mezcla compleja de compuestos que generalmente 

se usan como marcadores químicos en sedimentos y en bivalvos. Entre ellos encontramos 

los hidrocarburos alifáticos (HAs) (n-alcanos, alcanos cíclicos y ramificados, isoprenoides, 

hopanos y esteranos), los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs) y las mezclas de 

compuestos no resueltas (MNR) (Lopes et al., 2012). La Agencia de Protección Ambiental de 

los Estados Unidos (USEPA, por sus siglas en inglés) junto con la Organización Mundial de 

la Salud han reconocido como contaminantes prioritarios a 16 compuestos derivados de la 

fracción aromática (ATSDR, 1995). De muchos de estos HAPs, se conocen sus efectos 

carcinogénicos y mutagénicos en mamíferos, por lo que su acumulación en las cadenas 

tróficas es de vital importancia. Además, debido al carácter hidrofóbico, todos estos 

compuestos tienden a adsorberse a los sedimentos por lo que pueden reflejar su acumulación 

a largo plazo.  

El área costera de Mar del Plata es una zona de alto transito marítimo debido a la 

presencia del puerto pesquero y de carga y descarga de petróleo, pero a pesar de ser un área 

potencialmente amenazada por este tipo de contaminante existen escasos estudios sobre su 

acumulación en sedimentos (Albano et al., 2013; Laitano et al., 2015) y ninguno en especies 

filtradoras como los bivalvos. Además, en la zona se encuentra el emisario submarino donde 

se descargan los desechos de la planta de tratamiento de aguas residuales. Estas descargas 

pueden potencialmente contaminar el ecosistema acuático. Es por ello que en este trabajo se 



 

 
 

focalizó en estudiar la acumulación de HAs, HAPs y metales tanto en sedimento como en 

B. rodriguezii y tratar de entender el origen de cada compuesto.  

En sedimentos que no están contaminados se encuentran valores de hidrocarburos 

alifáticos totales por debajo de los 10 µg/g ps (Muniz et al., 2004; Albano et al., 2013). En este 

trabajo, si bien se detectó la presencia de ∑HAs en todos los sitios y temporadas, los valores 

fueron inferiores a este límite (107,7-889,4 ng/g ps) por lo cual se puede inferir que ninguno 

de estos sedimentos está contaminado por estos compuestos. Esto puede deberse a que los 

sitios estudiados presentan un ambiente aeróbico y con altas condiciones hidrodinámicas, 

evidenciado por los bajos porcentajes de materia orgánica encontrados en los sedimentos, lo 

que favorecería los procesos de biodegradación de estos compuestos (Muniz et al., 2004). 

Aun así, se estudió el posible origen de estos compuestos, aunque los índices estudiados no 

indicaron un patrón claro. El índice Pry/Phy usualmente es mayor en muestras cuyo origen es 

biogénico, y esto es lo que se observó en este estudio, incluso se observaron valores 

extremadamente altos, como en PC durante el invierno. Esto se encuentra reforzado por los 

bajos valores en el índice par/impar, ya que las plantas vasculares tienen un numero de n-

alcanos impares hasta 8 veces mayor que los pares (Volkman et al., 1992). Sin embargo, los 

bajos valores en el índice n-C18/Phy indicaron lo contrario, niveles significativos de petróleo. 

En resumen, en la mayoría de las muestras algunos índices indicaron la presencia de 

hidrocarburos de origen biogénico mientras que otros índices indicaron que el origen de estos 

es antrópico por lo que es posible que los HAs encontrados en los sedimentos, en todos los 

sitios y temporadas, sean de origen mixto.   

En general, en este estudio, la tendencia de acumulación de HAs difirió en sedimentos 

y mejillín del mismo sitio y temporada. Esto sugiere que los mejillines no están directamente 

expuestos a los HAs adsorbidos en los sedimentos, por lo que podrían estar incorporándolos 

a través de las partículas suspendidas en la columna de agua mediante filtración. Por otro 

lado, los valores observados en la biota son de hasta tres órdenes superiores a los sedimentos 

(6583-260396 ng/g ps) evidenciando un proceso de bioacumulación. Al estudiar su origen 

(analizando los índices en conjunto) se pudo observar que en PB la mayor parte de los HAs 

acumulados en el mejillín provienen de fuentes naturales. Lo mismo sucede con PC, aunque 



 

 
 

algunos de los índices indicaron un origen antrópico. En ambos sitios las concentraciones de 

HAs en el mejillín se mantuvieron estables al largo de todas las temporadas y no superaron 

los 21,4 µg/g ps, valores similares a lo reportado en otros sitios considerados no contaminados 

(Rowland y Volkman, 1982). En PMdP se observó un patrón diferente, con la mayoría de los 

índices indicando una acumulación de HAs de origen petrogénico. En áreas contaminadas 

con petróleo los n-alcanos con el tiempo terminan degradándose mientras que las mezclas no 

resueltas (MNR) suelen acumularse (Granby y Spliid, 1995). La proporción entre las MNR y 

los n-alcanos reflejan los procesos de degradación ambiental a los que están sometidos los 

hidrocarburos (Volkman et al., 1992), dado que los alcanos de cadena lineal se degradan más 

fácilmente que el resto, por lo que esta relación nos puede indicar si la contaminación es 

reciente (= 1) o antigua (> 1) (Lopes et al., 2012).  En los ejemplares de PMdP, se encontraron 

los mayores valores de n-alcanos y además altas concentraciones de MNR, lo que indicaría 

que la población presente en el puerto está expuesta a hidrocarburos derivados del petróleo. 

Durante todas las temporadas, en el mejillín, se registraron concentraciones de MNR entre 

251,5 µg/g ps y 1132,1 µg/g ps, valores similares a lo reportado en mejillones del Mar del 

Norte expuestos a emisarios de refinerías de petróleo (Rowland y Volkman, 1982). El hecho 

de que las MNR sean el principal contribuyente al total de hidrocarburos alifáticos podría 

indicar la capacidad de los organismos para incorporar una gran concentración de diferentes 

compuestos y de metabolizar estos MNR más lentamente (Massara Paletto et al., 2008). Esta 

acumulación de MNR es un indicio de que la población presente en el puerto de Mar del Plata 

fue expuesta en el pasado a algún tipo de derrame de petróleo.  

La mayoría de los HAPs encontrados en el ambiente marino tienen un origen antrópico, 

y pueden ser introducidos al ambiente a través de procesos de combustión (origen pirogénico) 

o derrames directos de petróleo (origen petrogénico). Es por ello que se desarrollaron diversos 

índices, basados en la concentración de los componentes individuales, para poder discernir 

su origen (Baumard et al., 1998b). En este trabajo, el uso de estos índices en sedimentos fue 

limitado debido a la ausencia de la mayoría de los compuestos que los componen. El índice 

BaA/228, que solo se pudo calcular para PC en otoño y primavera y para PMdP en otoño, nos 

indica que los HAPs acumulados en sedimentos son de origen pirogénico. Los valores de 



 

 
 

SQG-Q calculados para la ∑HAPs prioritarios nos indican que los sedimentos de los tres sitios 

estudiados no se encuentran contaminados. Sin embargo, al analizar estos compuestos 

individualmente podemos observar que en PC hay valores moderados de contaminación por 

benzo(a)pireno y dibenceno(ah)antraceno. En PMdP la mediana de ∑HAPs prioritarios 

(162,21 ng/g ps) se encuentra debajo del valor ERL, lo cual contrasta con el estudio realizado 

por Laitano y colaboradores (2015) en donde encontraron en el puerto de Mar del Plata una 

concentración máxima de ∑HAPs prioritarios de 17093,7 ng/g ps. Igualmente, hay que 

considerar que durante el invierno y la primavera no se pudo realizar ninguna cuantificación 

debido a la poca cantidad de muestra. 

En general, la tendencia en la composición de los diferentes HAPs encontrados difirió 

en sedimentos y mejillín del mismo sitio y temporada. Esto indicaría, al igual que para los HAs, 

que los mejillines no están directamente expuestos a los contaminantes adsorbidos en el 

sedimento, sino que los estarían incorporando a través de las partículas suspendidas en la 

columna de agua. En todos los sitios y temporadas se encontraron HAPs y al analizar el origen 

de estos compuestos los valores obtenidos indicaron que el origen principal de los HAPs 

acumulados en los mejillines es pirogénico. Es posible que estas emisiones se originen tanto 

por la combustión interna de motores (automotores, barcos) como por la combustión de los 

combustibles fósiles usados en las industrias cercanas. Por otro lado, en los ejemplares de 

PMdP, durante el invierno y la primavera, el índice BaA/228 indicó una acumulación de HAPs 

cuyo posible origen sea petrogénico, es decir producto de algún tipo de derrame de 

hidrocarburos local. Al igual que lo observado para ∑HAs, los mayores valores de ∑HAPs 

fueron encontrados en los mejillines de PMdP, además de ser el único sitio con 

concentraciones de MNR. También, en PMdP, durante el verano y el otoño, fue donde se 

encontraron concentraciones de benzo(a)pireno, uno de los componentes más 

carcinogénicos del petróleo (ATSDR, 1995). Este compuesto se metaboliza a una tasa 

diferente produciendo un patrón de bioacumulación distinto al resto (Baumard et al., 1999), lo 

que refuerza la hipótesis de un posible derrame en los meses anteriores. 

Los valores de ∑HAPs encontrados en este estudio superan ampliamente a lo 

informado para especies similares. Arias y colaboradores (2009) realizaron una revisión de 



 

 
 

los HAPs encontrados en diferentes especies de bivalvos alrededor del mundo. Por ejemplo, 

en diferentes zonas de la costa europea se han reportado valores máximos de ∑HAPs de 

2420 ng/g ps en una zona altamente urbanizada de la bahía de Arcachon (Francia) para 

Mytilus galloproviciallis (Baumard et al., 1999) o de 11670 ng/g ps en M. edulis recolectados 

en el puerto de Reikjavik (Islandia) (Skarphéðinsdóttir et al., 2007). Las tasas de alimentación 

y respiración dependen de la talla de los individuos, lo que influye en las tasas de absorción 

de los contaminantes. Los individuos más pequeños pueden tener una tasa de alimentación 

más alta, lo que puede conducir a un factor de acumulación más alto (Maioli et al., 2010). 

Brachidontes rodriguezii es una especie de tallas promedio inferiores a las especies de 

mejillones mayormente estudiadas, esta podría ser una explicación de los altos valores 

encontrados en este estudio. Además, los valores encontrados en toda el área aquí estudiada, 

superan a lo informado para B. rodriguezii en el estuario de Bahía Blanca (Arias et al., 2009). 

Allí se encontró un valor máximo de ∑HAPs 1597 ng/g ps considerándose un sitio de 

moderada contaminación. Por lo que podemos concluir que PMdP es una zona altamente 

contaminada por HAPs, mientras que las concentraciones encontradas en PB y PC se 

encuentran dentro de los valores esperados para zonas de contaminación moderada. 

Los metales pueden ingresar al ambiente acuático a través de fuentes naturales, como 

la meteorización, los incendios forestales o vulcanismo, o fuentes de origen antrópico. Entre 

estas últimas encontramos a los efluentes industriales, mineros y domésticos, lixiviados desde 

vertederos de desechos sólidos, las zonas rurales con uso intensivo de pesticidas (Hamed y 

Emara, 2006). También, la quema de combustibles fósiles y basura y las emisiones de las 

industrias liberan metales a la atmosfera que en última instancia son depositados en los 

ambientes terrestres y acuáticos (Collins et al., 2011). Los metales, al ingresar al ambiente 

marino pueden quedar atrapados en los sedimentos y bioacumularse en los bivalvos.  

En este trabajo las concentraciones de metales detectadas en sedimentos se 

encontraron por debajo de los umbrales establecidos para ambientes contaminados 

(GESAMP, 1982) presentando valores de SQG-Q < 0,1. Sin embargo, la acumulación de 

metales observada en sedimentos difirió de lo observado en el mejillín. Esta diferencia 

también ha sido observada en otras especies de mitílidos en Argentina (Giarratano et al., 



 

 
 

2010; Duarte et al., 2011; Buzzi et al., 2017). En los ejemplares de B. rodriguezii recolectados 

en PB y PC durante todas las temporadas (excepto en PC durante la primavera), se encontró 

cadmio aun cuando no fue detectado en sedimentos. Esta diferencia podría deberse a la 

mayor solubilidad del Cd en sistemas oxidados por lo que es posible que predominen las 

formas disueltas, disponibles para la biota (Gil et al., 2006). Las mayores concentraciones de 

Cd se encontraron en PB durante el otoño (5,8 µg/g ps) y el invierno (7,3 µg/g ps). Estos 

valores fueron superiores a lo previamente reportado en la misma especie en el estuario de 

Bahía Blanca (Oliva et al., 2017; Buzzi y Marcovecchio, 2018) y en Mytilus edulis chilensis en 

Ushuaia (Argentina) (Giarratano y Amin, 2010; Duarte et al., 2011; Giarratano et al., 2011). Si 

bien en uno de los sitios del estuario estudiado por Buzzi y colaboradores durante el verano 

observaron un valor de Cd similar al de PB en otoño, las concentraciones de otros metales 

también fueron altas en comparación con los demás sitios y temporadas. Los autores 

señalaron que esos altos valores podía estar relacionado a eventos puntuales de floraciones 

de fitoplancton en la zona que potenciarían la incorporación de metales (Buzzi et al., 2017). 

Las altas concentraciones de Cd encontradas en PB pueden deberse a la presencia de la 

desembocadura del arroyo Las Brusquitas cuya cuenca abarca gran parte del partido de Gral. 

Pueyrredón y atraviesa una zona de alta actividad agrícola y ganadera que podría estar 

aportando por escorrentías fertilizantes fosfatados que contienen Cd (De Marco et al., 2020). 

Según lo establecido por la Comunidad Económica Europea (CEE, 2002) y el Servicio 

Nacional de Sanidad y Calidad Agroalimentaria de Argentina (SENASA, 2000) el límite 

máximo de Cd en moluscos para consumo humano es de 1 µg/g peso húmedo. Los valores 

máximos encontrados en PB superan este límite, 1,6 µg/g ph (otoño) y 1,4 µg/g ph (invierno) 

y, aunque la especie no se utiliza para consumo humano, deberían profundizarse los estudios 

sobre los posibles peces predadores de B. rodriguezii. Los valores encontrados en ejemplares 

de PC (0,9-2,3 µg/g ps) fueron menores que los de PB, y su aporte podría estar dado por las 

emisiones que genera la planta de tratamientos de aguas residuales de la zona. Esto se ve 

reforzado por el mayor porcentaje de materia orgánica observada en PC.  

El plomo, si bien fue detectado en el sedimento, no se encontró a concentraciones por 

encima del límite de detección en el mejillín. Este mismo comportamiento fue observado en 



 

 
 

otros estudios donde se detectó Pb en sedimentos y no en tejidos de M. edulis (Giarratano y 

Amin, 2010) y B. rodriguezii (Buzzi et al., 2017). En este último trabajo proponen que el Pb es 

transferido de los tejidos blandos al biso con mayor efectividad, en contraste con lo que ocurre 

con el Cd, que se acumula principalmente en la glándula digestiva. Dado que en este trabajo 

el biso de B. rodriguezii fue descartado del análisis, esta podría ser una explicación a la 

ausencia de Pb. En el caso del cromo, uno de los metales con mayor toxicidad reportada para 

la biota, por un problema metodológico no pudo ser cuantificado en sedimentos, pero se 

encontraron concentraciones considerables en PB en todas las temporadas (menos otoño) y 

en PC durante el invierno. Estos valores se encontraron dentro del intervalo observado en 

M. edulis en una zona portuaria de Rio Negro (Argentina) (Sabatini et al., 2023). Asimismo, 

salvo la excepcionalmente alta concentración observada en PB en verano (10,78 µg/g ps), los 

demás valores fueron similares a los observados en programas de monitoreo de largo plazo 

en la costa del País Vasco (España) (Franco et al., 2002; Solaun et al., 2013). El zinc fue 

detectado en casi todas las muestras de sedimentos, excepto durante el invierno en PB y PC, 

y en los mejillines de todos los sitios y temporadas. Esto último se debe a que es un elemento 

esencial que suele ser incorporado mediante la alimentación, pero que en concentraciones 

elevadas puede ser tóxico (Duarte et al., 2011).  

La NOOA estableció una clasificación de la calidad ecológica de los ecosistemas 

costeros basada en la concentración de metales encontrados en masa visceral de mejillones 

(Kimbrough et al., 2008). Allí se establecen 3 categorías: baja, media y a alta contaminación 

dependiendo de la concentración del metal. Según esta clasificación las poblaciones de 

B. rodriguezii de los tres sitios estudiados presentan niveles bajos de contaminación por 

metales, excepto en PB durante el otoño y el invierno donde la contaminación por Cd es 

moderada. Las diferencias en las tendencias de los distintos contaminantes analizados en las 

muestras de sedimento y su bioacumulación en los mejillines, destacan la importancia de 

incluir, en futuros estudios, análisis de muestras de agua, algo que originalmente estaba 

planeado en este trabajo y no pudo realizarse por impedimentos metodológicos. Si bien 

pudieron observarse ciertas tendencias de acumulación de los contaminantes analizados y el 



 

 
 

presente trabajo brinda una primera caracterización de los ambientes estudiados, en futuros 

monitoreos sugerimos aumentar el tamaño muestral en las distintas matrices a analizar. 

Respecto a la contaminación generada por microplásticos, en este estudio se observó 

la presencia de fibras en todos los ejemplares analizados. Esto coincide con lo reportado en 

otros estudios de bivalvos filtradores, en donde las fibras es el tipo de MP más abundante 

(Bråte et al., 2018b; Qu et al., 2018; Hermabessiere et al., 2019; Truchet et al., 2021). Esto 

podría deberse, por un lado, a que los mejillones ingieren y retienen más fácilmente las 

partículas pequeñas y, por otro lado, a la mayor tendencia de las fibras a enredarse dentro 

de las estructuras de alimentación (Shimeta y Jumars, 1991; Murray y Cowie, 2011; 

Kolandhasamy et al., 2018).  

La clasificación de los MP según el color es útil para identificar potenciales fuentes 

de ingreso. Las fibras pueden presentar colores que difieren del color original como 

producto del desgaste de los textiles durante el lavado o por la acción climática (Bissen y 

Chawchai, 2020). Esto podría ser una explicación a la gran abundancia de fibras 

transparentes (65,6%) observadas en todas las muestras.  

A pesar de que internacionalmente los estudios relacionados con la acumulación de 

MP en bivalvos son numerosos (Li et al., 2019), en Argentina, aún son escasos habiéndose 

estudiado solo en 5 especies: Crassostrea gigas (Fernández Severini et al., 2019), Aulacomya 

atra (Ríos et al., 2020), Mytilus chilensis (Pérez et al., 2020), Amarillodesma mactroides y 

B. rodriguezii (Truchet et al., 2021). En ejemplares de B. rodriguezii recolectados en 

Claromecó (al sur de la Provincia de Buenos Aires) se registró una abundancia promedio 0,17 

± 0,07 fibras/g ph (Truchet et al., 2021). Este valor es altamente inferior a lo observado en 

este estudio, en donde la abundancia promedio de MP fue de 83,22 ± 7,82 ítems/g ph. Esta 

diferencia se debe principalmente a que, en el primer trabajo, se toma en cuenta el peso 

de mejillín entero (valva incluida) mientras que aquí los resultados se informan por peso 

húmedo de la masa visceral (sin la valva). Además, Truchet y colaboradores (2021) 

utilizaron muestras agrupadas y, por lo tanto, informan valores medios en todos los 

individuos, tengan o no MP. Por todo esto, ambos resultados no serían comparables. La 



 

 
 

abundancia media total de MP encontrada en los ejemplares de Mytilus chilensis 

recolectados en las costas del canal de Beagle (Ushuaia) (8,6 ± 3,53 ítems/individuo) 

(Pérez et al., 2020) es inferior a lo encontrado en este estudio (14,32 ± 0,92 

ítems/individuo). A pesar de estas diferencias, en ambos estudios los valores son mayores 

que los reportados para otras especies de bivalvos presentes en otras regiones (para un 

resumen ver Li et al., 2019; Reguera et al., 2019). Esto posiblemente se deba a que, en 

ambos estudios, se encontraron MP en la mayoría de los ejemplares analizados (98%-

100%) a diferencia de lo reportado en otras regiones. Por ejemplo, Digka y colaboradores 

(2018), encontraron en M. galloprovincialis recolectados en el mar Mediterráneo, una 

abundancia de 1,9 ± 0,2 ítems/individuo solo en el 46,3% de los ejemplares analizados. 

Respecto a la distribución espacial, en PB se observaron la menor abundancia total y 

por temporada, excepto durante el invierno. En esta zona, la temporada con mayores 

precipitaciones corresponde al otoño, por lo que el caudal del arroyo Las Brusquitas aumenta 

llegando a su flujo máximo (De Marco et al., 2020). Como es sabido, los ríos son el nexo 

principal entre la tierra y el mar, descargando altas cantidades de contaminantes al océano, 

entre ellos los MP. El aumento en el volumen de la descarga de este arroyo durante el otoño 

podría estar aumentando la cantidad de MP en el intermareal, y en consecuencia la 

acumulación de MP en B. rodriguezii en la temporada siguiente.   

En PC se observó la mayor abundancia total. Estudios recientes han demostrado que 

las plantas de tratamiento de aguas residuales tienen un rol importante en la liberación de MP 

al ambiente (Browne et al., 2011; Sun et al., 2019). Las ropa sintética, fabricada generalmente 

con nylon o el poliéster, pueden arrojar miles de fibras a las aguas residuales durante un ciclo 

de lavado (Browne, 2015). Por ejemplo, se estimó que 6 kg de tela sintética, luego de un ciclo 

de lavado en lavarropas automático, pueden liberar unas 700.000 fibras (Napper y Thompson, 

2016). Si bien las plantas de tratamientos pueden retener algunas de estas partículas, no 

están diseñadas para removerlas, por lo que la mayoría de ellas pasan de largo, terminando 

en los cuerpos de agua y finalmente acumulándose en el ambiente y en la biota (Browne et al., 

2011; Murphy et al., 2016). Solamente en China, a través de las aguas residuales domésticas, 



 

 
 

se liberan por día al ambiente alrededor de 9,1 x 1010 MP (Tang et al., 2020). Mar de Plata es 

el principal balneario del país, por lo que durante las vacaciones de verano e invierno aumenta 

la población y, en consecuencia, aumenta el volumen de las descargas de los efluentes 

cloacales. Esta marcada estacionalidad se ve reflejada en el aumento de MP que se observa 

en la población presente en PC durante primavera y otoño, es decir al finalizar el periodo 

vacacional. El sector pesquero es una de las principales fuentes de contaminación por MP, 

principalmente por la pérdida o abandono de sogas y redes de pesca. Estas sogas o redes al 

desgastarse por la acción climática (rayos UV, vientos, etc.) pueden liberan fibras sintéticas 

al medio acuático. Esto podría explicar las altas abundancias de MP observadas en los 

ejemplares recolectados en PMdP principalmente durante la primavera y el verano.  

De todas formas, dado que las cantidades de MP aquí observadas han sido muy 

superiores a las observadas en estudios previos, no podemos descartar una sobreestimación 

en la acumulación registrada. Se prevee analizar la composición de las partículas 

contabilizadas mediante el análisis químico a partir de submuestras de los filtros mediante 

microscopia confocal RAMAN en el Departamento de Química Inorgánica, Analítica y Química 

Física – INQUIMAE, de la Facultad de Ciencias Exactas y Naturales (FCEyN-UBA) para contar 

con una evaluación más precisa.  

Con todos los resultados presentados en este trabajo podemos concluir que las tres 

zonas estudiadas presentan diferentes niveles y tipos de contaminación y,  PMdP, es la zona 

con mayores niveles de contaminación por hidrocarburos y en menor medida por 

microplásticos. La zona de PC presenta niveles moderados de contaminación por 

hidrocarburos mientras que la cantidad de microplásticos es muy alta. Por último, si bien se 

encontraron bajas concentraciones de hidrocarburos y microplásticos en el mejillín, se pudo 

comprobar que PB es una zona para tomar como referencia, pero habría que profundizar los 

estudios referentes a la acumulación de metales. 

En base a los resultados observados, podemos considerar a B. rodriguezii como un 

buen indicador de contaminación por hidrocarburos, metales y microplásticos. Dado que las 

condiciones de cada ambiente pueden cambiar con el tiempo se sugiere establecer programas 

que monitoreen la contaminación espacial y temporal usando al mejillín como especie 



 

 
 

centinela y bioindicadora. De esta manera se podrán identificar las áreas más vulnerables y 

de alto riesgo toxicológico para otras especies marinas. 

  



 

 
 

CAPÍTULO 2. Enfoque de múltiples biomarcadores de 

contaminación y respuestas fisiológicas en Brachidontes 

rodriguezii en ambientes con distintos tipos de impacto a lo 

largo del año 

 

  



 

 
 

2.1 MATERIALES Y MÉTODOS  
 

2.1.1 Respuestas de biomarcadores bioquímicos 
 

Para evaluar el estrés oxidativo y la biotransformación, se midió la actividad de las 

enzimas antioxidantes superóxido dismutasa (SOD) y catalasa (CAT), junto con la enzima de 

metabolismo de biotransformación de fase II, la glutatión-S-transferasa (GST) en las muestras 

criopreservadas de B. rodriguezii (Grupo 6, n = 7 por sitio para cada temporada). Las 

mediciones se realizaron bajo la supervisión de la Dra. Sabrina Lavarías quien facilitó el 

equipamiento necesario en el Instituto de Limnología de La Plata "Dr. Raúl A. Ringuelet" 

(ILPLA). CONICET-Universidad Nacional de La Plata (UNLP), Argentina.  

 

Preparación de los homogenatos para las determinaciones enzimáticas 

Se disecaron los individuos de B. rodriguezii separando la masa visceral de las valvas 

con un bisturí. Se pesó la masa visceral en una balanza de precisión (0,01 g) (Denver 

Instrument APX-200) y se la homogenizó con una solución de buffer Tris-HCl 50 mM (pH 7,4) 

en relación 1:6 p/v. Los homogenatos fueron centrifugados a 10000 xg en una centrífuga 

refrigerada (Eppendorf Centrifuge 5804 R) a 4 °C durante 15 min. El sobrenadante se 

recolectó en tubos eppendorf y se guardó en el freezer (-20°C) hasta su análisis. Todos los 

pasos previamente mencionados fueron realizados en frío. La concentración total de proteínas 

fue determinada por el método de Bradford (1976) utilizando albúmina de suero bovino como 

estándar.  

 

Mediciones de la actividad enzimática de SOD, CAT y GST 

La actividad enzimática se determinó utilizando un espectofotómetro (Metrolab 1700 

Uv Vis) a la longitud de onda correspondiente para cada enzima. Se resume a continuación 

el protocolo utilizado para cada enzima: 

Superóxido dismutasa (SOD, EC 1.15.1.1). La actividad de SOD se midió de acuerdo 

a Marklund y Marklund (1974). El método se basa en la inhibición de la autooxidación del 



 

 
 

pirogalol (26 mM, pH 2) seguida espectrofotométricamente a 420 nm. La reacción se llevó a 

cabo con buffer Tris-cacodilato 50 mM (pH 8,8) en un volumen final de 1 mL. Una unidad SOD 

se definió como la cantidad de enzima necesaria para inhibir el 50 % de la oxidación 

autocatalítica de pirogalol/min. La actividad específica se expresó como unidades de SOD por 

mg de proteína total. 

Catalasa (CAT, EC 1.11.1.6). La actividad de CAT se determinó siguiendo la 

disminución de la absorbancia a 240 nm debido a la descomposición del H2O2 (10 mM) (Aebi, 

1984). La mezcla de reacción fue 1 mL de buffer de fosfato de potasio 50 mM (pH 7). Una 

unidad CAT se definió como la cantidad de enzima que cataliza 1 µmol de H2O2/min. La 

actividad específica se expresó como unidades de CAT por mg de proteína total. 

Glutatión-S-transferasa (GST, EC 2.5.1.18). La actividad de GST se midió según el 

método descripto por Habig y colaboradores (1974) usando 1-cloro-2,4-dinitrobenceno 

(CDNB) como sustrato. La reacción se llevó a cabo con buffer fosfato 0,1 M (pH 6,5), CDNB 

1 mM y GSH 1 mM, en un volumen final de 1 mL. Una unidad de GST se definió como la 

cantidad de enzima requerida para conjugar GSH con 1 μmol de CDNB/min, determinada a 

340 nm. La actividad específica se expresó como unidades de GST por mg de proteína total. 

Para una descripción más detallada de todos los protocolos previamente 

mencionados, ver el Anexo. 

2.1.2 Respuestas de biomarcadores celulares en glándula 
digestiva  
 
Acumulación intracelular de lípidos neutros y lipofuscinas  

Se tomaron 4 glándulas digestivas (de cada sitio y temporada) almacenadas a −80 ºC 

(Grupo 5) y se cortaron a 9 μm de espesor utilizando un crióstato Leica CM1850 (Leica 

Instruments GmbH, Nusslock, Alemania). Los cortes fueron almacenados a −20 ºC hasta su 

procesamiento. La evaluación del contenido de lipofuscinas (LF) se realizó a través de la 

reacción histoquímica de Schmorl (Lowe et al., 1981). Para ello, las secciones cortadas en 

crióstato fueron fijadas en formol calcio durante 15 min a 4 ºC y luego enjuagadas con agua 

destilada. Se las incubó en un medio de reacción que contenía cloruro férrico 1 %, y   



 

 
 

ferricianuro de potasio 1 % en relación 3:1, durante 5 min. Luego, se lavaron en ácido acético 

1% durante 1 min, se enjuagaron con agua destilada y finalmente se montaron con glicerina.  

Por otro lado, la evaluación de la acumulación de lípidos neutros (LN) se realizó a 

través de la reacción histoquímica  de aceite rojo Red Oil O 1 % (Culling, 1974). Para ello, las 

secciones cortadas en el crióstato fueron fijadas en formol calcio durante 15 min a 4 ºC, luego 

secadas a temperatura ambiente y lavadas en isopropanol 60 %. Posteriormente, las 

secciones se tiñeron con aceite rojo 1 % en isopropanol 60 % durante 20 min a temperatura 

ambiente. Luego, se lavaron en isopropanol 60 % y posteriormente en agua destilada. Para 

obtener contraste se tiñeron con Fast Green FCF 1 % (Sigma, F-7252) durante 20 min, y 

finalmente se montaron en glicerina.  

Los cortes de ambas reacciones fueron observados con un microscopio óptico a 40 

aumentos (AXIOPLAN 2 Zeiss®) y fotografiados con una cámara digital (Zeiss AXIOCAM 

HRc). Para calcular el área porcentual de la sección de tejido cubierta por LF y LN, las 

imágenes fueron procesadas con un sistema de análisis de imágenes (Image-Pro® Plus). 

Para corregir las ligeras diferencias en la intensidad de la tinción entre diferentes secciones, 

la segmentación se ajustó manualmente en la primera medición de una sección y luego se 

automatizó en el resto. Para una descripción más detallada de ambos protocolos, ver el 

Anexo. 

 

Análisis autometalográfico para la detección de depósitos metálicos en las células de 

los túbulos de la glándula digestiva 

Los ejemplares del Grupo 4 (n = 10, por sitio y temporada) fueron fijados en 

formaldehído neutralizado en buffer (NBF) 10 % durante 24 h y luego conservados en alcohol 

(etanol) 70° hasta su utilización. Al disecarlos, se realizaron cortes transversales bajo un 

microscopio estereoscópico de manera de incorporar las branquias, tejido gonadal y la 

glándula digestiva en una sola sección histológica. Las muestras se deshidrataron usando 

una serie ascendente de concentraciones de alcohol y luego fueron incluidas resina de glicol-

metacrilato (Leica Historesin®). Para una descripción más detallada del protocolo de inclusión, 

ver el Anexo. Finalmente, las muestras fueron cortadas en secciones de 5 μm con un 



 

 
 

micrótomo electrónico (Leica® RM 2155) y se las dejó secar durante 24 h en estufa a 50 °C 

antes de ser utilizadas. 

Los cortes fueron luego tratados con el kit silver enhancing reagent de AURION® (R-

Gent SE-LM) siguiendo las instrucciones del fabricante. En resumen, se preparó una mezcla 

de los reactivos revelador y potenciador en partes iguales y se aplicaron unas gotas de la 

misma sobre todas las muestras. Los cortes se mantuvieron en una cámara húmeda durante 

20 min a temperatura ambiente y luego fueron lavados con agua destilada. Se realizó una 

contra coloración de hematoxilina-eosina y se montó con bálsamo de Canadá. Los cortes 

fueron finalmente observados con un microscopio óptico (AXIOPLAN 2 Zeiss®) y conservados 

siempre en cajas protegidos de la luz. La cuantificación de los depósitos metálicos BSD (por 

sus siglas en inglés de Black Silver Deposits) se realizó de acuerdo a Lowe y colaboradores 

(1981). Se utilizaron cortes provenientes de un experimento de exposición a plata (Ag) 

realizado por Jimeno-Romero y colaboradores (2017) como controles negativos (mejillones 

control en el experimento, sin exposición a Ag) y controles positivos (mejillones tratados en el 

experimento, expuestos a Ag 750 µg/L). Para una descripción más detallada del protocolo, 

ver el Anexo. 

 

2.1.3 Respuestas de biomarcadores tisulares en la glándula 
digestiva y tejido gonadal 

 
Para el análisis de las respuestas de biomarcadores tisulares en glándula digestiva y 

tejido gonadal, los cortes histológicos del Grupo 4 (n = 10 por sitio y temporada) fueron teñidos 

con hematoxilina-eosina (H-E). Para ello, los cortes fueron hidratados en agua destilada 

durante 10 min y luego coloreados con hematoxilina de Carazzi durante 15 min. 

Posteriormente al viraje en agua corriente y pasaje de agua destilada, se los coloreó con 

eosina alcohólica por 15 min. Luego, fueron deshidratados en una graduación alcohólica 

ascendente, secados y montados con bálsamo de Canadá (ver Anexo). 

 

 



 

 
 

Análisis morfométrico de los túbulos digestivos  

La cuantificación de los cambios en la morfología de los túbulos digestivos se realizó 

estudiando distintos parámetros planimétricos de acuerdo a Bignell y colaboradores (2012). 

Los cortes histológicos teñidos con H-E fueron observados en un microscopio óptico 

(AXIOPLAN 2 Zeiss®) utilizando un objetivo de 40 aumentos. Se seleccionaron al azar 10 

campos de glándula digestiva que fueron fotografiados con una cámara digital (Zeiss 

AXIOCAM HRc). Mediante un sistema de análisis de imágenes (Axio Vision Rel. 4.8) se dibujó 

un total de 50 túbulos por individuo. Se calculó la altura media del epitelio (MET por sus siglas 

en inglés; en µm), el radio medio del lumen (MLR por sus siglas en inglés; en µm) y el radio 

medio del túbulo o divertículo (MDR por sus siglas en inglés; en µm) de acuerdo a las 

ecuaciones I.2, I.3 y I.4, respectivamente. Luego se calcularon los cocientes MLR/MET y 

MET/MDR (en µm/ µm) como medida integradora de los cambios en la morfología de los 

túbulos, incluido el adelgazamiento epitelial. Los valores finales fueron computados como la 

media de cada sitio y temporada. 

𝑀𝐸𝑇 = 2 (𝐴𝑜 − 𝐴𝑖) (𝑃𝑜 + 𝑃𝑖)⁄  (Ecuación I.2) 

𝑀𝐿𝑅 =  √(𝐴𝑖 𝜋)⁄    (Ecuación I.3) 

𝑀𝐷𝑅 = √(𝐴𝑜 𝜋)⁄    (Ecuación I.4) 

Donde: 

Ao es el área de sección de todo el perfil del túbulo 

Po es el perímetro de un círculo con área Ao 

Ai es el área de sección del perfil del lumen 

Pi es el perímetro del círculo correspondiente con área Ai 

 

Análisis estereológico de la composición celular e integridad del tejido digestivo 

La ocurrencia de reemplazo celular, es decir la pérdida de células digestivas, se evaluó 

como la densidad del volumen de las células basófilas (VvBAS) en la glándula digestiva 

(Bignell et al., 2012). Para ello se utilizó el programa STEPanizer1 (Tschanz et al., 2011), que 

permite realizar procedimientos estereológicos en imágenes digitales utilizando cuadrículas 



 

 
 

de prueba generadas por computadora. Para ello, se utilizaron las fotografías de la glándula 

digestiva de los individuos teñidos con H-E tomadas para el análisis morfométrico de los 

túbulos digestivos (n = 10 por sitio y temporada). Para la estimación del volumen se utilizó un 

sistema de prueba multipropósito con puntos (sistema de prueba M36), en el que el número 

de puntos que “toca” una célula basófila (b) fue relacionado con el número de puntos que 

“tocan” una célula digestiva (d). Asimismo, simultáneamente se determinó la integridad del 

tejido de la glándula digestiva como la extensión del tejido conectivo intersticial en relación 

con el espacio ocupado por los túbulos digestivos, a partir del parámetro CTD. De acuerdo 

con el principio de Delesse (Weibel, 1979), la fracción de volumen VvBAS se calculó según la 

ecuación I.5 y la relación CTD de acuerdo a la ecuación I.6. Los valores finales fueron 

computados como la media de cada sitio de estudio y temporada. Para un mayor detalle de 

ambos procedimientos, ver el Anexo. 

𝑉𝑣𝐵𝐴𝑆 = 𝑏 ⁄ (𝑑 + 𝑏)  (Ecuación I.5) 

𝐶𝑇𝐷 = 𝑐 (𝑏 + 𝑑 + 𝑙)⁄   (Ecuación I.6) 

Donde: 

b es el número de “toques” de células basófilas 

d es el número de “toques” de células digestivas 

l es el número de “toques” en el lumen o luz del túbulo 

c es el número de “toques” en el espacio de tejido conectivo 

 

Análisis histopatológico en glándula digestiva y tejido gonadal 

Los cortes histológicos teñidos con H-E se observaron al microscopio óptico 

(AXIOPLAN 2 Zeiss ®) y se seleccionaron al azar aproximadamente 10 campos donde se 

analizó la presencia de alteraciones en la glándula digestiva y el tejido gonadal de cada 

individuo (n = 10 por sitio y temporada).  

Se calculó la prevalencia (P) de cada alteración como la relación entre el número de 

individuos afectados y el número de individuos analizados por 100 (Kim et al., 2006) y la 

prevalencia media como el promedio de las P de todos los sitios y temporadas. Se calculó la 



 

 
 

P acumulada como la sumatoria de todas las alteraciones histopatológicas para cada sitio y 

temporada. Se analizó la frecuencia de aparición o intensidad de cada alteración a partir de 

una escala semicuantitativa de acuerdo a Kim y colaboradores (2006) con las siguientes 

modificaciones: 0 = sin alteración presente en ningún corte; 1 = alteración histopatológica 

leve, presente en <25 % de los cortes; 2 = alteración histopatológica moderada, presente en 

25–75 % de los cortes y 3 = alteración histopatológica severa, presente en >75 % de los 

cortes. Además, se calculó la intensidad media (I) como el promedio de la frecuencia de 

aparición de cada alteración.  

 

Parasitosis 

En los mismos cortes utilizados anteriormente se analizó la presencia de parásitos. Se 

calculó la prevalencia de infección (P) de cada tipo de parásito como la relación entre el 

número de individuos infectados y el número de individuos analizados por 100. La intensidad 

de infección (I) se calculó como la relación entre la frecuencia de aparición de cada tipo de 

parásito y el número de hospedadores infectados por ese parasito (Bush et al., 1997) 

utilizando la escala semicuantitativa descripta anteriormente.  

 

Índice histopatológico en glándula digestiva y tejido gonadal 

Se calculó un índice cuantitativo de condición histopatológica individual (IHh) según el 

significado biológico de cada alteración (peso) y su frecuencia de aparición (intensidad) (Costa 

et al., 2011, 2013; Cuevas et al., 2015). El peso indica la relevancia de la lesión, que depende 

de la importancia de su patología y puede tomar los siguientes valores: 1 = importancia 

mínima, la lesión es reversible; 2 = importancia moderada, la lesión podría ser reversible ante 

la desaparición del estresor; 3 = importancia severa, la lesión es irreversible y puede provocar 

la pérdida parcial o total de la función del órgano. Los pesos asignados a cada alteración 

histopatológica en glándula digestiva y tejido gonadal se detallan en las Tablas I.8 y I.9, 

respectivamente. La intensidad fue asignada en base a la frecuencia de aparición de cada 

alteración a partir de la escala semicuantitativa descripta para el análisis histopatológico. 

 



 

 
 

Tabla I.8: Alteraciones histopatológicas evaluadas en la glándula digestiva de Brachidontes rodriguezii 

con su respectivo peso. 

Alteración Peso 
Infiltración hemocítica  1 
Aumento del espacio intertubular 1 
Células pigmentadas en tejido conectivo 1 
Agregados simil-lipofuscinas en células digestivas 1 

Hipervacuolización de células digestivas 2 
Hiperplasia de células basófilas 2 
Granulocitoma 2 

Fibrosis 2 
Atrofia del epitelio  2 
Necrosis 3 

 

 

Tabla I.9: Alteraciones histopatológicas evaluadas en el tejido gonadal de Brachidontes rodriguezii con 

su respectivo peso. En los individuos machos, la atresia oocitaria no fue computada. 

Alteración Peso 
Infiltración hemocítica  1 
Células pigmentadas en acinos 1 
Agregados simil-lipofuscinas en los acinos 1 
Granulocitoma 2 

Fibrosis 2 
Atresia oocitaria 3 
Necrosis 3 

 

El IHh se calculó de acuerdo a la ecuación I.7 (Costa et al., 2011). 

𝐼𝐻ℎ =  ∑ 𝑝𝑗 ×  𝑖𝑗ℎ
𝑗
1   (Ecuación I.7) 

Donde: 

IHh es el índice histopatológico para el individuo h 

pj es el peso asignado a la enésima alteración j 

ijh es la intensidad asignada al individuo h para la enésima alteración j 

Se calculó además el Ihh incluyendo la parasitosis. Finalmente, se calculó el IH con y 

sin parasitosis como la media de los distintos Ihh para cada sitio y temporada. Para una 

descripción más detallada del protocolo, ver el Anexo. 



 

 
 

2.1.4 Respuestas fisiológicas  
 
Desarrollo gametogénico e índice gonadal 

Se calculó la frecuencia de sexos y se estudiaron los estadios de desarrollo 

gametogénico en machos y hembras de los ejemplares del Grupo 4 (n = 10 por sitio y 

temporada). Se establecieron cinco estadios de desarrollo gametogénico, en base a lo 

descripto por Seed (1969) y Torroglosa y Giménez (2016, 2019) sobre el desarrollo gonadal 

de B. rodriguezii, con algunas modificaciones: 

Reposo: inactivo o indiferenciado. 

Desarrollo: comienza la gametogénesis, se observan algunas gametas maduras. 

Maduro: acinos repletos de gametas maduras. 

Puesta: emisión activa de gametas, en algunos acinos se observa el lumen. 

Post-puesta: acinos vacíos, se observan algunas gametas residuales.  

Se calculó, además, el índice gonadal (IG) de cada ejemplar dependiendo de su 

estadio de desarrollo gametogénico de acuerdo a Kim y colaboradores (2006) con las 

siguientes modificaciones: 1 = reposo; 2 = desarrollo; 3 = maduro; 4 = puesta; 2 = post-puesta 

(ver Anexo). 

 

Índice de condición  

Con el fin de determinar el estado de salud general se calculó el índice de condición 

(IC) de los individuos de B. rodriguezii de cada sitio y temporada a partir de los mejillines del 

Grupo 3. Para ello, 20 individuos fueron pesados utilizando una balanza de electrónica portátil 

(SF-700 Digital Scale) antes y después de que las valvas y el biso fueran separados de la 

masa visceral (ver Anexo). El IC individual se calculó de acuerdo a Damiens y colaboradores 

(2007) a partir de la ecuación I.8, luego se calculó la media para cada sitio y temporada. 

𝐼𝐶 = [(𝑃𝑚𝑣 )/(𝑃𝑡 )] × 100  (Ecuación I.8) 

Donde: 

IC es el índice de condición del individuo 

Pmv es el peso de la masa visceral (en g) 



 

 
 

Pt es el peso total (valva, masa visceral y líquido paleal, en g) 

 

Supervivencia al aire  

El ensayo de supervivencia al aire fue realizado de acuerdo a Viarengo y 

colaboradores (1995). En resumen, se seleccionaron 20 individuos (de cada sitio y por cada 

temporada) y se los expuso al aire sobre bandejas con una base de papel húmedo en una 

habitación con temperatura y fotoperiodo controlado de acuerdo a la temporada 

correspondiente. Se corroboró que todos los individuos estuvieran vivos al principio del 

procedimiento y se los examinó diariamente (aproximadamente a la misma hora) para 

registrar el número de individuos muertos, hasta alcanzar el 100 % de mortalidad. Un individuo 

era considerado muerto cuando no respondía cerrando las valvas ante estímulos físicos. Al 

alcanzar el 100 % de mortalidad, se calcularon las curvas de supervivencia y el parámetro de 

tiempo de letalidad TL50 que determina el tiempo al cual el 50 % de los individuos ha muerto 

(ver Anexo).  

2.1.5 Integración de las distintas respuestas biológicas 
 
Se calculó, para cada sitio y temporada, el índice integral de respuestas biológicas 

(IBR) a partir de las siguientes respuestas biológicas:  

• Biomarcadores bioquímicos: actividad de SOD, CAT, GST. 

• Biomarcadores celulares: acumulación de LN y LF. 

• Biomarcadores tisulares: relación MLR/MET, VvBAS, CTD, IH glándula digestiva, IH 

tejido gonadal. 

• Respuestas fisiológicas: IC, TL50. 

Se calculó el IBR para cada sitio y temporada de acuerdo a lo descripto por Beliaeff y 

Burgeot (2002) a partir de los siguientes pasos:  

1. Cálculo de la media (mi) y desvío estándar (SDi) del conjunto de datos por respuesta 

biológica. 

2. Cálculo de la media (Xi) para cada muestra por respuesta biológica. 



 

 
 

3. Estandarización de datos para cada muestra, Yi = valor estandarizado por respuesta 

biológica: Yi = (Xi – mi)/SDi. Donde: Xi = valor medio de la respuesta de cada muestra; 

mi = valor de la media general de todas las muestras comparadas (conjunto de datos); 

SDi = desvío estándar de todas las muestras. 

4. Análisis del efecto esperado de la respuesta biológica, si el valor de la respuesta 

disminuye a mayor estrés ambiental, se usa la inversa del valor. Entonces: Zi = -Yi; Zi = Yi. 

5. Suma del valor estandarizado obtenido para cada muestra al valor absoluto 

estandarizado mínimo del conjunto de datos: Si = Zi + |xmin′|. Donde: xmin’ = (min-mi)/SDi. 

6. Cálculo de las áreas radiales multiplicando el valor estandarizado de cada respuesta 

biológica (Yi) por el siguiente valor de respuesta (Yi + 1) y dividiendo cada cálculo por 2. Ai = 

(Yi x (Yi +1)) / 2. 

 

Finalmente, se calculó el índice IBR a partir de la ecuación I.9 (Beliaeff y Burgeot, 

2002).  

𝐼𝐵𝑅 =  ∑ 𝐴𝑖   (Ecuación I.9) 

Dado que el valor de IBR depende de la cantidad de respuestas biológicas analizadas 

en el conjunto de datos, se dividió el valor de IBR obtenido por el número de respuestas 

utilizadas (n = 12) para calcular IBR/n (Brooks et al., 2011; Marigómez et al., 2013a). 

2.1.6 Análisis estadísticos 
 
Para todos los análisis se estableció un nivel de significancia del 95 % (p < 0,05) y se 

utilizó el programa STATISTICA 13 (StatSoft, Inc.). Los parámetros SOD, CAT, GST, VvLN, 

VvLF, VvBSD, MLR/MET, MET/MLR, VvBAS, CTD, IH e IC fueron analizados mediante un 

análisis de la varianza de 2 factores (ANOVA dos factores) con el fin de determinar el efecto 

del sitio, temporada y su interacción (sitio x temporada). Luego, se realizó la prueba de 

comparaciones múltiples de Tukey para determinar las diferencias entre sitios y entre 

temporadas. Previo a cada análisis, se verificó el cumplimiento de los supuestos: la 

normalidad mediante la prueba de Shapiro-Wilk y la homoscedasticidad mediante la prueba 



 

 
 

de Levene. En algunos casos, al no cumplirse alguno de estos supuestos, fue necesario 

aplicar una trasformación (logarítmica) al conjunto de datos (i.e. SOD, CAT, GST, MLR/MET, 

CTD). En aquellos casos en que luego de transformar los datos los supuestos seguían sin 

cumplirse (VvLN, VvLF, IH del tejido gonadal, IC), se aplicó la prueba equivalente no 

paramétrica (Kruskal-Wallis con comparaciones múltiples por pares de mediana).  

La frecuencia de sexos fue analizada mediante la prueba estadística Binomial para 

determinar si las frecuencias observadas de machos y hembras en cada sitio y temporada 

eran distintas a las frecuencias esperadas para la especie (1:1).  

Las curvas de supervivencia fueron comparadas utilizando la prueba de Log-Rank para 

analizar si había diferencias estadísticas entre los sitios y temporadas de estudio. 

 

2.2 RESULTADOS 
 

2.2.1 Respuesta de biomarcadores bioquímicos 
 
Actividad enzimática de SOD  

La actividad de SOD en PB varió entre 3,67 ± 1,40 y 8,20 ± 3,97 (media ± de, U SOD/ 

mg proteína), en PC entre 2,68 ± 1,05 y 3,34 ± 1,43 (media ± de, U SOD/ mg proteína), y en 

PMdP entre 4,02 ± 1,16 y 5,59 ± 2,02 (media ± DE, U SOD/ mg proteína) (Figura I.10). De 

acuerdo al ANOVA de dos factores se observaron diferencias estadísticamente significativas 

en la actividad de SOD entre los sitios, pero no entre las temporadas ni en la interacción sitio 

x temporada (Tabla I.10).  

 

  



 

 
 

Tabla I.10. Resumen del ANOVA dos factores para analizar el efecto de sitio, temporada y su 

interacción sobre los distintos parámetros estudiados en Brachidontes rodriguezii recolectados en PB, 

PC y PMdP durante otoño, invierno primavera y verano. Los asteriscos representan diferencias 

significativas:  * p < 0,05; ** p < 0,001. 

Parámetro 
Sitio Temporada Interacción 

g.l F p g.l F p g.l F p 

SOD 2 11,03 < 0,001* 3 2,28 0,09 6 1,29 0,27 

CAT 2 1,51 0,23 3 27,44 < 0,001* 6 1,69 0,14 

GST 2 9,57 < 0,001* 3 18,26 < 0,001* 6 0,42 0,86 

MLR/MET 2 11,79 < 0,001* 3 5.21 0,002* 6 0,98 0,44 

MET/MDR 2 12,10 < 0,001* 3 3,60 0,02* 6 0,82 0,56 

VvBAS 2 20,72 < 0,001* 3 1,26 0,29 6 4,08 0,001** 

CTD 2 9,78 < 0,001* 3 6,54 < 0,001* 6 2,08 0,06 

IHgd c/p 2 4,26 0,016* 3 1,72 0,17 6 1,79 1,07 

IHgd s/p 2 5,37 0,006* 3 1,84 0,14 6 2,18 0,04 

IHg c/p 2 0,80 0,45 3 1,10 0,35 6 0,69 0,66 

IHg s/p 2 2,55 0,08 3 1,73 0,16 6 0,81 0,57 

g.l: grados de libertad; F: proporción de Fisher; p: probabilidad de F; SOD: superóxido dismutasa; CAT: 

catalasa; GST: glutatión-S-transferasa; MLR/MET: radio medio del lumen/altura media del epitelio; 

MET/MDR: altura media del epitelio/radio medio del túbulo; VvBAS: densidad del volumen de las células 

basófilas; CTD: espacio ocupado por el tejido conectivo; IHgd c/p: índice histopatológico de la glándula 

digestiva con parasitosis; IHgd s/p: índice histopatológico de la glándula digestiva sin parasitosis; IHg 

c/p: índice histopatológico del tejido gonadal con parasitosis; IHg s/p: índice histopatológico del tejido 

gonadal sin parasitosis. 

 

En primavera la actividad de SOD fue significativamente mayor en PB y PMdP con 

respecto a PC; mientras que en verano la actividad observada en PB fue significativamente 

mayor que la de PC sin ninguno presentar diferencias con PMdP (Figura I.10; comparaciones 

múltiples de Tukey; p < 0,05). En otoño e invierno no se observaron diferencias significativas 

(Figura I.10, comparaciones múltiples de Tukey; p > 0,05).  
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Figura I.10. Actividad enzimática de SOD (U SOD/mg proteína) en masa visceral de Brachidontes 

rodriguezii de los distintos sitos de estudio y temporadas (media ± DE). Letras distintas representan 

diferencias significativas entre los sitios para cada temporada (p < 0,05). Las matrices triangulares con 

asteriscos representan diferencias significativas entre las temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: 

Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano.  

 

Actividad enzimática de CAT 

La actividad de CAT en PB varió entre 19,16 ± 6,37 y 57,11 ± 12,79 (media ± DE, U 

CAT/ mg proteína), en PC entre 21,77 ± 9,35 y 69,56 ± 12,76 (media ± DE, U CAT/ mg 

proteína), y en PMdP entre 20,88 ± 3,86 y 59,61 ± 5,16 (media ± DE, U CAT/ mg proteína) 

(Figura I.11). Se observaron diferencias estadísticamente significativas en la actividad de CAT 

a lo largo de las temporadas, pero no entre los sitios ni en su interacción (Tabla I.10). En los 

tres sitios la actividad de CAT aumentó en otoño, disminuyó en invierno y primavera para 

luego volver a aumentar en verano. En PB los valores de otoño fueron significativamente 

mayores que los observados en invierno y primavera, y estos últimos significativamente 

menores que los observados en verano (Figura I.11; comparaciones múltiples de Tukey; p < 

0,05). La misma tendencia fue observada en PC, salvo que los valores observados en verano 

fueron significativamente mayores que los de invierno (Figura I.11; comparaciones múltiples 

de Tukey; p < 0,05). En los ejemplares recolectados en PMdP la actividad de CAT fue menor 
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en invierno y primavera con respecto al verano, y en primavera fue significativamente menor 

que en otoño (Figura I.11; comparaciones múltiples de Tukey; p < 0,05).  

 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura I.11. Actividad enzimática de CAT (U CAT/mg proteína) en masa visceral de Brachidontes 

rodriguezii de los distintos sitos de estudio y temporadas (media ± DE). Letras distintas representan 

diferencias significativas entre los sitios para cada temporada (p < 0,01). Las matrices triangulares con 

asteriscos representan diferencias significativas entre las temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: 

Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano.  

 

Actividad enzimática de GST 

La actividad de GST en PB varió entre 0,52 ± 0,20 y 1,27 ± 0,55 (media ± DE, U GST/ 

mg proteína), en PC entre 0,38 ± 0,08 y 0,89 ± 0,33 (media ± DE, U GST/ mg proteína), y en 

PMdP entre 0,60 ± 0,14 y 1,57 ± 0,51 (media ± DE, U GST/ mg proteína) (Figura I.12). Se 

observaron diferencias estadísticamente significativas en la actividad de GST entre los sitios 

y las temporadas, pero no en su interacción (Tabla I.10).  Durante la primavera la actividad 

observada en PMdP fue significativamente mayor que la observada en PC (Figura I.12; 

comparaciones múltiples de Tukey; p < 0,05). No se observaron diferencias entre los sitos 

para el resto de las temporadas. En todos los sitios se observó un aumento de actividad 

enzimática de GST en verano respecto al resto de las temporadas, excepto para PC donde 
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solo se observaron diferencias respecto al invierno y primavera (Figura I.12; comparaciones 

múltiples de Tukey; p < 0,05). 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

Figura I.12. Actividad enzimática de GST (U GST/mg proteína) en masa visceral de Brachidontes 

rodriguezii de los distintos sitos de estudio y temporadas (media ± DE). Letras distintas representan 

diferencias significativas entre los sitios para cada temporada (p < 0,05). Las matrices triangulares con 

asteriscos representan diferencias significativas entre las temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: 

Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano.  

 

2.2.2 Respuestas de biomarcadores celulares en glándula 
digestiva  
 
Acumulación intracelular de lípidos neutros y lipofuscinas  

La acumulación intracelular de LN en la glándula digestiva de B. rodriguezii varió entre 

0,12 ± 0,06 y 0,43 ± 0,13 µm3/µm3 (media ± DE) en los ejemplares de PB, entre 0,06 ± 0,03 y 

0,32 ± 0,07 µm3/µm3 (media ± DE) en los ejemplares de PC y entre 0,13 ± 0,09 y 0,29 ± 0,13 

µm3/µm3 (media ± DE) en los ejemplares de PMdP. En otoño, la acumulación de LN fue 

significativamente menor en los ejemplares recolectados en PC respecto a PB y PMdP (Figura 

I.13; prueba de Kruskal-Wallis (K-W), H = 22,37; p < 0,05). En la temporada siguiente 

(invierno) los valores observados en PB y PC aumentaron notoriamente, siendo la 

acumulación de LN significativamente mayor que la de los ejemplares recolectados en PMdP 
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(Figura I.13; K-W, H = 39,41; p < 0,05). En primavera, la acumulación de LN fue 

significativamente mayor en los ejemplares recolectados en PB (Figura I.13; K-W, H = 37,09; 

p < 0,05). No se observaron diferencias durante el verano (Figura I.13; K-W, H = 2,19; 

p > 0,05). En lo que respecta a la comparación entre temporadas en PB y PC, los valores 

significativamente más bajos fueron observados durante el otoño, mientras que los mayores 

fueron observados durante la primavera en PB (Figura I.13; K-W, H = 49,13; p < 0,05) y 

durante el invierno en PC (Figura 13; K-W, H = 60,76; p < 0,05). En los ejemplares 

recolectados en PMdP, los valores significativamente más bajos fueron observados durante 

el invierno (Figura I.13; K-W, H = 20,90; p < 0,05). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura I.13. Acumulación intracelular de lípidos neutros en densidad de volumen (VvLN µm3/µm3) en 

la glándula digestiva de Brachidontes rodriguezii de los distintos sitios de estudio y temporadas (media 

± DE). Letras distintas representan diferencias significativas entre los sitios para cada temporada (p 

< 0,05). Las matrices triangulares con asteriscos representan diferencias significativas entre las 

temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano.  

 

La acumulación intracelular de LF en los ejemplares de B. rodriguezii varió entre 0,06 

± 0,02 y 0,16 ± 0,05 µm3/µm3 (media ± DE) en los ejemplares recolectados en PB, entre 0,07 

± 0,03 y 0,11 ± 0,04 µm3/µm3 (media ± DE) en los ejemplares de PC y entre 0,04 ± 0,02 y 0,10 

± 0,03 µm3/µm3 (media ± DE) en los ejemplares recolectados en PMdP. Durante el otoño, la 

acumulación de LF fue significativamente mayor en los ejemplares recolectados en PMdP 
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(Figura I.14; K-W, H = 13,92; p < 0,05), mientras que en invierno fue menor comparado con 

los otros dos sitios (Figura I.14; K-W, H = 40,93; p < 0,05). Durante esta temporada, los 

ejemplares de PB fueron los que presentaron los valores más elevados. En primavera, los 

individuos de PC presentaron los valores significativamente más altos (Figura I.14; K-W, H = 

19,50; p < 0,05). No se observaron diferencias entre los sitios durante el verano (Figura I.14; 

K-W, H = 0,34; p > 0,05). En los ejemplares recolectados en PB la acumulación de LF fue 

significativamente mayor en invierno (Figura I.14; K-W, H = 32,22; p < 0,05). En PC los valores 

más altos se observaron durante la primavera, aunque solo se encontraron diferencias 

significativas respecto al otoño (Figura I.14; K-W, H = 14,40; p < 0,05). En los ejemplares 

recolectados en el PMdP la mayor acumulación de LF durante el otoño fue significativamente 

mayor respecto al invierno y a la primavera (Figura I.14; K-W, H = 34,22; p < 0,05).  

 

 
 

 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 

 
 

 

 

Figura I.14. Acumulación intracelular de lipofuscinas en densidad de volumen (VvLF µm3/µm3) en la 

glándula digestiva de Brachidontes rodriguezii de los distintos sitios de estudio y temporadas (media ± 

DE). Letras distintas representan diferencias significativas entre los sitios para cada temporada (p 

< 0,05). Las matrices triangulares con asteriscos representan diferencias significativas entre las 

temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano.  
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Análisis autometalográfico para la detección de depósitos metálicos en las células de 

los túbulos de la glándula digestiva 

Se realizaron distintas pruebas con el kit silver enhancing reagent de AURION® (R-

Gent SE-LM) para comprobar la sensibilidad del kit para detección de depósitos metálicos. 

Esto se comprobó realizando el experimento con los controles positivos y negativos incluidos. 

Sin embargo, el kit no fue sensible en la detección de depósitos metálicos en las muestras de 

B. rodriguezii (Figura I.15). 

 

 



 

 
 

Figura I.15. Micrografías de secciones histológicas de la glándula digestiva de Mytilus galloprovincialis 

(A-D) y Brachidontes rodriguezii (E-F) tratadas con la reacción de silver enhancing reagent y 

contracoloreadas con hematoxilina-eosina. A-B. Individuos Mytilus galloprovincialis sin exposición a Ag 

(control negativo), C-D. Individuos de Mytilus galloprovincialis expuestos a Ag 750µg/L (control 

positivo). Nótese la presencia de depósitos metálicos de color marrón oscuro y negro (flechas). E-F. 

Individuos de Brachidontes rodriguezii donde no se observa una reacción positiva a los depósitos 

metálicos. Escala: 50 µm. 

 

2.2.3 Respuestas de biomarcadores tisulares en glándula 
digestiva y tejido gonadal 
 
Análisis morfométrico de los túbulos digestivos  

El intervalo de valores para el parámetro MLR/MET en los individuos de PB fue de 

0,67± 0,21 a 0,89 ± 0,20 (µm/µm, media ± DE), en los ejemplares de PC fue de 0,83 ± 0,24 y 

1,33 ± 0,58 (µm/µm, media ± DE), y en los ejemplares de PMdP fue de 0,94 ± 0,36 y 1,46 ± 

0,50 (µm/µm, media ± DE). Para el parámetro MET/MDR varió entre 0,51 ± 0,05 a 0,56 ± 0,05 

(µm/µm, media ± DE) para los individuos recolectados en PB, entre 0,44 ± 0,09 y 0,51 ± 0,06 

(µm/µm, media ± DE) para los ejemplares de PC, y entre 0,42 ± 0,06 y 0,49 ± 0,07 (µm/µm, 

media ± DE) para los ejemplares recolectados en PMdP. Se observaron diferencias 

estadísticamente significativas para ambos biomarcadores (MLR/MET y MET/MDR) entre los 

sitios y las temporadas, pero no en su interacción (Tabla I.10). Solo se observaron diferencias 

para ambos biomarcadores durante el invierno (Figuras I.16 y I.17), en donde el valor de 

MLR/MET en PMdP fue significativamente mayor que el de PB (Figura I.16; comparaciones 

múltiples de Tukey; p < 0,05) mientras que MET/MDR fue significativamente menor (Figura 

I.17; comparaciones múltiples de Tukey; p < 0,05). No se observaron diferencias significativas 

en ninguno de los dos biomarcadores a lo largo de las temporadas (Figuras I.16 y I.17; 

comparaciones múltiples de Tukey; p > 0,05). 
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Figura I.16. Valores de la relación MLR/MET (µm/µm) de los túbulos digestivos de Brachidontes 

rodriguezii de los distintos sitios de estudio y temporadas (media ± DE). Letras distintas representan 

diferencias significativas entre los sitios para cada temporada (p < 0,05). Las matrices triangulares con 

asteriscos representan diferencias significativas entre temporadas de cada sitio (p < 0,05 en Playa 

Brsuquitas y Playa Camet) (p < 0,01 en Puerto MdP). o: Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano. 

 
 
 
 

 
 
 

 

 

 

 

 

 

Figura I.17. Valores de la relación MET/MDR (µm/µm) de los túbulos digestivos de Brachidontes 

rodriguezii de los distintos sitios de estudio y temporadas (media ± DE). Letras distintas representan 

diferencias significativas entre los sitios para cada temporada (p < 0,05). Las matrices triangulares con 

asteriscos representan diferencias significativas entre las temporadas de cada sitio (p < 0,05). o: Otoño; 

i: Invierno; p: Primavera; v: Verano. 

o i p v  

    o 
   i 

  p 
 v 

o i p v  

    o 
   i 

  p 
 v 

o i p v  

    o 
   i 

  p 
 v 

o i p v  

    o 
   i 

  p 
 v 

o i p v  

    o 

   i 
  p 

 v 

o i p v  

    o 
   i 

  p 

 v 

a      a     a                      a    ab    b                      a     a     a                    a      a     a 



 

 
 

0

0.1

0.2

0.3

0.4

Otoño Invierno Primavera Verano

V
vB

A
S 

(µ
m

3
/µ

m
3
)

Playa Brusquitas Planta Camet Puerto MdP

 

Análisis estereológico de la composición celular e integridad del tejido digestivo 

Para el parámetro VvBAS el intervalo de valores de los individuos recolectados en PB 

se halló entre 0,05 ± 0,03 y 0,19 ± 0,07 (µm3/µm3, media ± DE), el de los ejemplares de PC 

entre 0,19 ± 0,08 y 0,28 ± 0,09 (µm3/µm3, media ± DE), y el de los ejemplares recolectados en 

PMdP se encontró entre 0,14 ± 0,05 y 0,18 ± 0,06 (µm3/µm3, media ± DE). Se observaron 

diferencias estadísticamente significativas entre los sitios y las temporadas, pero no en su 

interacción (Tabla I.10). En invierno, el valor de VvBAS fue significativamente mayor en los 

ejemplares recolectados en PC que el de los ejemplares de PB y PMdP (Figura I.18; 

comparaciones múltiples de Tukey; p < 0,05). En verano, los valores de PC y PMdP fueron 

significativamente mayores que en PB (Figura I.18; comparaciones múltiples de Tukey; p < 

0,05). No se observaron diferencias significativas entre las temporadas para cada sitio 

(Figura I.18; comparaciones múltiples de Tukey; p > 0,001). 

 

 

 

 

 

 

 

   

 

 

Figura I.18. Valores del volumen en densidad de células basófilas VvBAS (µm3/µm3) de los túbulos 

digestivos de ejemplares de Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas 

(media ± DE). Letras distintas representan diferencias significativas entre los sitios en cada temporada 

(p < 0,05). Las matrices triangulares con asteriscos representan diferencias significativas entre las 

temporadas de cada sitio (p < 0,05). o: Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano. 
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El intervalo de valores de la relación CTD de los individuos recolectados en PB se halló 

entre 0,17 ± 0,04 y 0,31 ± 0,09 (media ± DE), el de los ejemplares de PC entre 0,27 ± 0,07 y 

0,42 ± 0,20 (media ± DE), y el de los ejemplares recolectados en PMdP se encontró entre 

0,31 ± 0,14 y 0,43 ± 0,10 (media ± DE). Se observaron diferencias estadísticamente 

significativas entre los sitios y las temporadas, pero no es su interacción (Tabla I.10). En otoño, 

tanto los valores de CTD de los ejemplares de PC y PMdP fueron significativamente mayores 

que en PB (Figura I.19; comparaciones múltiples de Tukey; p < 0,05). En invierno, el valor de 

CTD fue mayor en los ejemplares recolectados en PMdP que en PB (Figura I.19; 

comparaciones múltiples de Tukey; p < 0,05) y ambos sitios no presentaron diferencias con 

PC (p > 0,05). Al analizar las diferencias entre las temporadas de cada sitio, solo se 

observaron diferencias significativas en PB, donde el valor de CTD disminuyó de verano a 

otoño y luego aumentó nuevamente en el invierno (Figura I.19; comparaciones múltiples de 

Tukey; p < 0,05). 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

Figura I.19. Valores de la relación CTD (media ± DE) de los túbulos digestivos de ejemplares de 

Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas. Letras distintas representan 

diferencias significativas entre los sitios en cada temporada (p < 0,05). Las matrices triangulares con 

asteriscos representan diferencias significativas entre las temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: 

Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano. 
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Daños histológicos en glándula digestiva  

Para la siguiente descripción histopatológica de la glándula digestiva, se consideraron 

los mejillines de todos los sitios de estudio y temporadas analizados. La glándula digestiva de 

los individuos de B. rodriguezii analizados presentó las características propias de la especie 

previamente descripta en otros trabajos (Arrighetti et al., 2019). En resumen, la glándula está 

compuesta por numerosos túbulos digestivos que terminan en acinos ciegos. Estos túbulos 

se ramifican desde un divertículo que se abre desde el estómago y en un corte transversal los 

túbulos de la glándula digestiva son circulares u ovalados con un lumen angosto. El epitelio 

de los túbulos consta de una capa simple con dos tipos celulares: las células digestivas y las 

células basófilas. El espacio intertubular está formado por escaso tejido conectivo por el cual 

circulan los hemocitos (Figura I.20). 

 

 

Figura I.20. Micrografías de secciones histológicas de la glándula digestiva de Brachidontes rodriguezii. 

A. Vista general de un corte transversal de la glándula digestiva donde se observan, entre el tejido 

conectivo (tc), dos divertículos (d) y numerosos túbulos digestivos (flecha) con lumen (lu) de tamaño 

variable. B. Detalle de los túbulos digestivos con células digestivas (cd) y células basófilas (cb) y 

hemocitos (h) en el tejido conectivo (tc). Tinción: hematoxilina-eosina. Escala: A = 100 µm, B = 50 µm. 

 

La prevalencia (P) de las alteraciones histopatológicas observadas en la glándula 

digestiva de los ejemplares de los distintos sitios y temporadas, como así también la P media, 

se representan en la Tabla I.12. La Tabla I.13 presenta la intensidad observada para las 

distintas alteraciones.  



 

 
 

Tabla I.12. Prevalencia (%) de las alteraciones histopatológicas registradas en la glándula digestiva de 

Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas, y Prevalencia media total (Pm) 

de cada alteración (%).  

 
Otoño Invierno Primavera Verano  

 PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP  

Alteración histopatológica Prevalencia (%) Pm (%) 

Infiltración hemocítica 64 67 63 50 69 67 67 89 50 67 20 40 59 

Aumento del espacio intertubular 57 53 63 83 46 89 33 56 50 83 60 80 63 

Células pigmentadas en tc 7 13 13 0 0 11 0 0 10 50 0 0 9 

Agregados simil-LF 50 93 94 75 62 100 67 78 60 83 100 100 80 

Hipervacuolización de cd 71 47 69 33 77 89 33 89 40 50 20 20 53 

Hiperplasia de cb 21 67 19 8 54 56 22 78 50 33 80 80 47 

Granulocitoma 0 7 0 0 15 11 0 0 0 0 20 0 4 

Fibrosis 14 20 13 33 15 67 11 22 20 17 0 0 19 

Atrofia del epitelio 50 40 44 42 38 56 11 67 30 50 60 100 49 

Necrosis 0 0 0 33 8 11 11 0 0 17 0 0 7 

cb: células basófilas; cd: células digestivas; LF: lipofuscinas; tc: tejido conectivo. 

 

 

Tabla I.13. Intensidad media de alteraciones histopatológicas registradas en la glándula digestiva de 

Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas, basadas en la escala 

semicuantitativa (0 = sin alteración; valores aproximados a: 1 = intensidad leve; 2 = intensidad 

moderada y 3 = intensidad alta). 

 
Otoño Invierno Primavera Verano 

Alteración histopatológica PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP 

Infiltración hemocítica 1,2 1,4 1,3 1,3 1,8 1,5 1,5 2,0 1,4 1,5 1 1,5 

Aumento del espacio intertubular 1,8 1,9 1,6 1,6 2,5 2 1,0 1,4 1,0 2,2 2,3 1,5 

Células pigmentadas en tc 1 1 1 0 0 1 0 0 1,0 1 0 0 

Agregados simil-LF 2,4 2,4 2,8 2 2,3 2 2,0 1,9 2,3 1,8 2,8 3 

Hipervacuolización de cd 1,8 1,6 1,6 1,5 2,2 1,9 1,7 2,3 1,5 1,7 3 2 

Hiperplasia de cb 1,7 1,9 1,7 1 1,9 2 2,0 2,3 1,8 1 2 2,8 

Granulocitoma 0 1 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 

Fibrosis 1 1 1 1,3 1 1 1,0 1,0 1,0 1 0 0 

Atrofia del epitelio 1,7 1,5 1,4 1 1,2 2 1,0 1,5 2,0 2 2 1,8 

Necrosis 0 0 0 2 1 1 2,0 0 0 1 0 0 

cb: células basófilas; cd: células digestivas; LF: lipofuscinas; tc: tejido conectivo.  

 



 

 
 

Se observó, para todos los sitios y temporadas, que las tres alteraciones más 

abundantes fueron los agregados simil-lipofuscinas en células digestivas, el aumento del 

espacio intertubular y la infiltración hemocítica en el espacio intertubular (Figura I.21 A). Los 

agregados simil-lipofuscinas en células digestivas, se caracterizaron por la presencia de 

agregados citoplasmáticos de color amarillo amarronado (Figura I.21 B), y su prevalencia 

media fue del 80 %, estando presente entre el 50 y 100 % de los casos, con una intensidad 

entre moderada y alta para todos los sitios y temporadas.  

 

 

Figura I.21. Micrografías de secciones histológicas transversales de la glándula digestiva de 

Brachidontes rodriguezii con distintas alteraciones histopatológicas. A. Vista general donde se observa 

amplio espacio intertubular (ei) con infiltración hemocítica difusa (asterisco). Nótese la presencia de 

agregados simil-lipofuscinas en las células digestivas (punta de flecha) y la hiperplasia de células 

basófilas (flecha) B. Detalle de túbulos digestivos atrofiados (ta) con células digestivas con agregados 

simil-lipofuscinas (punta de flecha). C. Vista general de un ejemplar con alta intensidad de aumento del 

espacio intertubular (ei). D. Detalle de un ejemplar con alta intensidad de infiltración hemocítica difusa 

(asterisco). Nótese los dos tipos de hemocitos: hialinocitos (óvalo) y granulocitos (rectángulo). Tinción: 

hematoxilina-eosina. Escalas: A, C: 100 µm; B, D: 50 µm. 



 

 
 

El aumento del espacio intertubular consistió principalmente en la desorganización 

intersticial del tejido conectivo (Figura I.21 C). Su prevalencia media fue del 63% (33 – 89 %) 

con una intensidad de leve a moderada para todos los sitios y temporadas. También se 

observó una prevalencia media del 59% (20 – 89 %) de infiltración hemocítica difusa, 

carácterizada por el aumento de hemocitos hialinocitos y granulocitos en el tejido intertubular 

(Figura I.21 D) con una intensidad entre leve y moderada.  

La presencia de hipervacuolización en las células digestivas, la hiperplasia en las 

células basófilas y la presencia del epitelio digestivo atrofiado, también fueron histopatologías 

observadas en todos los sitios y temporadas, pero con una prevalencia menor (Figuras I.21 A, 

B, I.22 A-D).  La hipervacuolización se caracterizó por un aumento en la cantidad o tamaño 

de las vacuolas presentes en el citoplasma de las células digestivas (Figuras I.22 A, B). La 

prevalencia media fue del 53 % en los ejemplares analizados (20-89 %) con intensidad de 

leve a moderada, excepto para los ejemplares recolectados en PC durante el verano, donde 

fue severa. La prevalencia de atrofia del epitelio de los túbulos digestivos, caracterizada por 

un aumento del lumen y una reducción de la altura del epitelio de los túbulos (Figuras I.21 B 

y I.22 A, C), fue un poco menor (49 %) y estuvo presente entre el 11 y 100 % de los casos 

con una intensidad de leve a moderada. En algunos ejemplares, como por ejemplo de PC 

durante invierno, la atrofia fue tan avanzada que solo se observó la membrana basal del 

epitelio tubular (Figura I.22 D). La hiperplasia de células basófilas (Figura I.22 A, B), 

caracterizada por el aumento en número de este tipo celular, tuvo una prevalencia media del 

47 % (8 - 80 %) y su intensidad fue de leve a moderada. Sin embargo, los ejemplares 

recolectados en PMdP durante el verano presentaron una intensidad severa para este tipo de 

daño. En promedio, en el 19 % (0 - 67 %) de los individuos analizados se observó la presencia 

de fibrosis (Figura I.22 E). Este daño no fue observado en los ejemplares recolectados en PC 

y PMdP durante el verano.  

Por último, en promedio, en menos del 10 % de los ejemplares se observaron células 

pigmentadas en tejido conectivo, necrosis o granulocitomas, todas ellas con una intensidad 

leve (Figuras I.22 F-H). Las células pigmentadas se observaron principalmente en los 

ejemplares de los 3 sitios durante otoño, siempre con una intensidad leve. Si bien presentaron 



 

 
 

un color amarillento similar al de lipofuscinas, se caracterizaron por ser células con un pequeño 

núcleo basal y un amplio citoplasma de color parejo, sin la presencia de vesículas como ocurre 

con los agregados simil-lipofuscinas en las células digestivas (Figura I.22 F). La necrosis, 

caracterizada por la presencia de núcleos picnóticos, muerte celular y posterior desintegración 

del tejido se observó en los 3 sitios durante el invierno, con una intensidad leve (Figura I.22 G). 

El daño con menor prevalencia fue la presencia de granulocitomas —de intensidad leve— 

conformados por pequeños agregados de granulocitos en el tejido conectivo (Figura I.22 H). 

La prevalencia acumulada de las distintas alteraciones en los sitios de estudio y 

temporadas se representa en la Figura I.23. Allí se puede observar que durante el otoño y el 

verano la prevalencia acumulada de alteraciones es similar para los tres sitios, mientras que 

en el invierno el sitio con mayor prevalencia acumulada de alteraciones es PMdP y en 

primavera PC. 

 



 

 
 

 

Figura I.22. Micrografías de secciones histológicas transversales de la glándula digestiva de 

Brachidontes rodriguezii con distintas alteraciones histopatológicas. A. Vista general donde se observa 

hipervacuolización en las células digestivas (punta de flecha), túbulos con hiperplasia de las células 

basófilas (flecha) y la presencia túbulos digestivos atrofiados (ta). B. Detalle de túbulos con células 

digestivas con vacuolas de distintos tamaños (punta de flecha) e hiperplasia de células basófilas (cb). 

C. Vista general de un ejemplar con túbulos atrofiados (ta) con aumento del lumen y reducción de la 

altura del epitelio y aumento del espacio intertubular (ei). D. Detalle de un ejemplar con atrofia tubular 

avanzada, donde solo se observa la membrana basal del epitelio (flecha). Nótese la presencia de 

infiltración hemocítica rodeando al túbulo (punta de flecha). E. Fibrosis (f) en el espacio intertubular. F. 

Célula pigmentada (flecha) de color amarillento en el espacio intertubular. G. Necrosis del epitelio de 

los túbulos digestivos. Nótese la presencia de núcleos picnóticos (flecha) y la desintegración de los 

túbulos. H. Granulocitoma (flecha) en el tejido conectivo. Tinción: hematoxilina-eosina. Escalas: A, C, 

D: 100 µm; B, E-H: 50 µm. 

 



 

 
 

 

Figura I.23. Prevalencia acumulada (%) de las alteraciones histopatológicas en la glándula digestiva 

de Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas.  

 

Daños histológicos en tejido gonadal 

El tejido gonadal de los individuos de B. rodriguezii analizados, presentó las 

características propias de la especie previamente descripta en otros trabajos (Torroglosa y 

Giménez, 2016, 2019). En resumen, a medida que se desarrolla el ciclo gametogénico, los 

acinos van ocupando el manto y pueden invadir los demás tejidos hasta alcanzar su tamaño 

máximo previo a la puesta de las gametas (para una mayor descripción ver 2.2.4 Desarrollo 

gametogénico e índice gonadal). 

La prevalencia (P) de las alteraciones histopatológicas observadas en el tejido gonadal 

de los ejemplares de los distintos sitios y temporadas, como así también la P media, se 

representan en la Tabla I.14. La Tabla I.15 presenta la intensidad media observada para las 

distintas alteraciones.  
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Tabla I.14. Prevalencia media (%) de las alteraciones histopatológicas registradas en el tejido gonadal 

de Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas y prevalencia media total 

(Pm) de cada alteración (%).  

 
Otoño Invierno Primavera Verano  

 PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP  

Alteración histopatológica Prevalencia (%) Pm (%) 

Infiltración hemocítica 46 44 50 21 47 64 40 60 20 14 20 83 42 

Células pigmentadas en acinos 8 11 6 0 7 45 0 10 20 43 20 67 20 

Agregados simil-LF 0 28 22 29 13 18 10 10 30 29 20 67 23 

Granulocitoma 0 0 0 0 0 27 0 0 0 0 0 0 2 

Fibrosis 0 0 0 0 0 18 0 0 0 14 0 0 3 

Atresia oocitaria 0 39 33 14 27 18 10 20 20 29 20 50 23 

Necrosis 0 6 0 0 13 0 0 0 10 0 0 0 2 

LF: lipofuscinas 

 

 

Tabla I.15. Intensidad media de alteraciones histopatológicas registradas en el tejido gonadal de 

Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas basada en la escala 

semicuantitativa (0 = sin alteración; valores aproximados a: 1 = intensidad leve; 2 = intensidad 

moderada y 3 = intensidad alta). 

 
Otoño Invierno Primavera Verano 

Alteración histopatológica PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP 

Infiltración hemocítica 1,7 1,8 1,4 1 1,7 1,9 1,3 2 1 1 3 1,4 

Células pigmentadas en acinos 1 1 1 0 3 2,4 0 1 1 2,7 3 1 

Agregados simil-LF 0 1,8 2,5 1,8 2 1,5 1 2 1,3 2 2 2 

Granulocitoma 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 

Fibrosis 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 

Atresia oocitaria 0 1,6 1,7 2 2,5 2,5 1 1 1 2,5 2 2,3 

Necrosis 0 3 0 0 2 0 0 0 1 0 0 0 

LF: lipofuscinas 

 

Se observó, para todos los sitios y temporadas, que las alteraciones presentes en 

machos fueron la infiltración hemocítica, la formación de granulocitomas, la presencia de 

células pigmentadas y fibrosis, mientras en las hembras, además de estas alteraciones, se 

observó atresia oocitaria y necrosis (Figura I.24). La alteración más abundante fue la 

infiltración hemocítica difusa alrededor de los acinos gonadales (Figuras I.24 A, B). Su 



 

 
 

prevalencia media fue del 42 % (14 - 83 %) con una intensidad de leve a alta (PC durante el 

verano). Seguido a esto, las tres alteraciones más abundantes fueron la presencia de 

agregados simil-lipofuscinas, la atresia oocitaria (en hembras) y la presencia de células 

pigmentadas. El agregado de simil-lipofuscinas fue observado en los oocitos y se caracterizó 

por la presencia de inclusiones citoplasmáticos de color amarillo amarronado (Figura I.24 C). 

Su prevalencia media fue del 23 %, y estuvo presente entre el 0 y 67 % de los casos con una 

intensidad de leve a moderada en todos los sitios y temporadas excepto en PB durante el 

otoño que fue nula. Las células pigmentadas, fueron similares a las descriptas para la glándula 

digestiva, pero a diferencia de ese órgano no se observaron aisladas en el tejido conectivo 

sino agrupadas y principalmente dentro de los acinos (Figuras I.24 B, D, F). Generalmente, 

las hembras que presentaban estas dos últimas alteraciones, también presentaban atresia 

oocitaria (Figuras I.24 B-D), cuya prevalencia fue del 23 % (0 – 50 %). En general, la 

intensidad media de este daño para los 3 sitios fue leve en primavera y otoño y moderada en 

invierno y verano. La presencia de granulocitomas fue baja (2 %), y únicamente en ejemplares 

de PMdP en invierno (27 %) con una intensidad leve (Figura I.24 E). Además, se observó la 

presencia de fibrosis en este mismo sitio y temporada (Figura I.24 F), pero con menor 

prevalencia (18 %) y también en los ejemplares de PB recolectados en verano (14 %). Por 

último, se observó necrosis del tejido gonadal (Figura I.24 G) en hembras recolectadas de PC 

en otoño (6 %) e invierno (14 %) con intensidad alta y moderada respectivamente y en 

hembras de PMdP en primavera (10 %), con intensidad leve. 

La P acumulada de las distintas alteraciones en los sitios de estudio y temporadas se 

representa en la Figura I.25. En otoño y verano la prevalencia acumulada de alteraciones fue 

similar para los tres sitios, sin embargo, en invierno y en primavera el sitio con mayor 

prevalencia acumulada de alteraciones en el tejido gonadal fue PMdP.  

 

 



 

 
 

 

Figura I.24. Micrografías de secciones histológicas transversales del tejido gonadal de machos y 

hembras de Brachidontes rodriguezii con distintas alteraciones histopatológicas. A-B. Infiltración 

hemocítica (flecha) alrededor de acinos de un macho (A) y de una hembra (B). Nótese en la hembra la 

presencia de células pigmentadas dentro de los acinos (punta de flecha) e infiltración hemocítica 

(flecha). C. Agregados simil-lipofuscinas en oocitos maduros (punta de flecha) y algunos oocitos 

atrésicos (oa). D. Células pigmentadas (punta de flecha) dentro de un acino entre oocitos atrésicos 

(oa). E. Granulocitoma (flecha) dentro del acino de una hembra. F. Fibrosis (f) en el tejido gonadal de 

una hembra. Nótese la presencia de células pigmentadas (punta de flecha). G. Acino de una hembra 

necrótico (flecha). Tinción: hematoxilina-eosina. Escalas: A, B, D, E: 100 µm; C, F, G: 50 µm. 

 

 



 

 
 

Figura I.25. Prevalencia acumulada (%) de las alteraciones histopatológicas en el tejido gonadal de 

Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas.  

 

 
Parasitosis 
 

Los únicos parásitos observados en la glándula digestiva y el tejido gonadal fueron 

trematodos digeneos que podrían pertenecer a la familia Bucephalidae (Cremonte 

comunicación personal). En la Tabla I.16 se representa la prevalencia media y la intensidad 

media en los distintos sitios y temporadas estudiados. En la Figura I.26 pueden observarse 

los diversos estadios de desarrollo, principalmente en la forma de esporocistos con esferas 

germinales y cercarias (Figura I.26 D). Como el objetivo del análisis fue realizar una 

identificación de los distintos tipos de parásitos presentes en los ejemplares de los sitios de 

estudio, los mismos fueron simplemente identificados como “trematodos” sin importar el 

estadio de desarrollo en el que se encontraran.  
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Tabla I.16. Prevalencia media (%) e intensidad media de parásitos trematodos en la glándula digestiva 

y tejido gonadal de Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas. Los valores 

de intensidad están basados en la escala semicuantitativa descripta (0 = sin alteración; valores 

aproximados a: 1 = intensidad leve; 2 = intensidad moderada y 3 = intensidad alta). 

 
Otoño Invierno Primavera Verano 

TREMATODOS PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP PB PC PMdP 

Glándula digestiva             

Prevalencia (%) 7 7 0 8 23 0 22 0 0 0 0 0 

Intensidad 2 1 0 1 1,7 0 2 0 0 0 0 0 

Tejido gonadal             

Prevalencia (%) 15 6 0 14 20 0 20 30 0 0 0 0 

Intensidad 3 3 0 3 3 0 2,5 2 0 0 0 0 

 

 

En los ejemplares recolectados en PB y PC se observó, en la glándula digestiva, la 

presencia de trematodos con distintos grados de intensidad media de infección (Tabla I.16, 

Figura I.26 A-D). No se observó presencia de trematodos en los ejemplares recolectados de 

PMdP de ninguna temporada ni tampoco en los de PB y PC durante verano (Tabla I.15). En 

otoño, los ejemplares recolectados en PB y PC presentaron igual prevalencia de trematodos 

(7 %) pero la intensidad de PB fue moderada (Figura I.26 B) mientras que la de PC fue leve 

(Figura I.26 A). Durante invierno, se observó que la prevalencia e intensidad de trematodos 

fue mayor en los ejemplares recolectados en PC (P = 23%, I = moderada) en comparación 

con los ejemplares de PB (P = 8%, I = leve). Durante primavera solo se observaron 

trematodos en los ejemplares de PB con una prevalencia del 22 % e intensidad moderada 

(Tabla I.16).  

En el tejido gonadal se observaron esporocistos y cercarias invadiendo los acinos 

(Figura I.26 E) hasta producir la castración total (Figura I.26 F). En dichas ocasiones, la 

intensidad de infección fue tan alta que resultó imposible determinar el sexo de los ejemplares. 

Al igual que en la glándula digestiva, no se observó presencia de parásitos en el tejido gonadal 

de los ejemplares recolectados en PMdP para ninguna de las temporadas, y la temporada de 

verano fue la única en la que tampoco se registraron casos en PB y PC (Tabla I.16). En el 

resto de las temporadas, la prevalencia de trematodos fue mayor en los ejemplares de PC 



 

 
 

que los de PB a excepción del otoño donde fue mayor en PB. En esta temporada, la 

prevalencia de parásitos fue del 15 % en los ejemplares recolectados en PB y del 6 % en los 

de PC, pero en ambos la intensidad fue alta. Durante invierno, la prevalencia en PB fue similar 

(14 %) pero aumentó en PC (20 %) y la intensidad se mantuvo alta para ambos sitios. En 

primavera, la prevalencia de trematodos fue la mayor de todas las temporadas para ambos 

sitios (PPB = 20 y PPC = 30 %), aunque la intensidad en los ejemplares de PC disminuyó de 

alta a moderada con respecto a la temporada anterior (Tabla I.16). 

 

 



 

 
 

 

Figura I.26. Micrografías de secciones histológicas transversales de la glándula digestiva y tejido 

gonadal de Brachidontes rodriguezii con parásitos digneos. A-D. Glándula digestiva: A. Infección de 

intensidad leve con unos pocos focos de infección (flecha). B. Infección de intensidad moderada con 

varios focos de infección C. Esporocisto de trematodos en el espacio intertubular (flecha). Nótese la 

presencia de infiltración hemocítica difusa en la cercanía (asterisco). D. Detalle de esporocistos con 

esferas germinales y cercarias. E-F. Tejido gonadal: E. Hembra con algunos acinos infectados y otros 

con presencia de oocitos maduros (flecha). F. Ejemplar castrado en donde se observan todos los acinos 

infectados. Tinción: hematoxilina-eosina. Escalas: A, B, E-F: 100 µm; C, D: 50 µm.  

 

 



 

 
 

Índice histopatológico en glándula digestiva y tejido gonadal 

Para el cálculo del índice histopatológico (IH) incluyendo la parasitosis y en base a los 

resultados observados, a los trematodos se les asignó un peso de 3 por considerarse que se 

trataba de una patología de severa importancia al provocar impedimentos reproductivos 

(Ojeda et al., 2021). También se calculó el IH sin la parasitosis. 

Al incluir la parasitosis, el intervalo de valores del IH en la glándula digestiva de los 

individuos recolectados en PB se halló entre 7,11 ± 1,94 y 10,00 ± 3,08 (media ± EE), el de 

los ejemplares de PC entre 10,20 ± 1,51 y 14,00 ± 1,45 (media ± EE), y el de los ejemplares 

recolectados en PMdP se encontró entre 7,30 ± 1,45 y 14,56 ± 1,59 (media ± EE) (Figura I.27). 

Se observaron diferencias estadísticamente significativas entre los sitios, pero no entre 

temporadas ni en la interacción sitio x temporada (Tabla I.10). En invierno, el IH fue 

significativamente mayor en los ejemplares recolectados en PMdP en comparación con los de 

PB y los valores del IH para ambos sitios no presentaron diferencias significativas con PC 

(Figura I.27; comparaciones múltiples de Tukey; p < 0,05). En primavera, los ejemplares 

recolectados en PC presentaron un IH significativamente mayor en comparación con los de 

PB y PMdP (Figura I.27; comparaciones múltiples de Tukey; p < 0,05). Al analizar los valores 

de IH de cada sitio a lo largo de las distintas temporadas, no se observaron diferencias 

significativas en ningún sitio (Figura I.27; comparaciones múltiples de Tukey; p > 0,05). 

Al no incluir la parasitosis, el intervalo de valores del IH en la glándula digestiva de los 

individuos recolectados en PB se halló entre 8,36 ± 1,40 y 10,00 ± 3,08 (media ± EE), el de 

los ejemplares de PC entre 10,00 ± 1,43 y 14,00 ± 1,45 (media ± EE), y el de los ejemplares 

recolectados en PMdP se encontró entre 7,30 ± 1,45 y 14,56 ± 1,59 (media ± EE) (Figura I.28). 

Se observaron diferencias estadísticamente significativas entre los sitios, pero no entre 

temporadas ni en la interacción sitio x temporada (Tabla I.10). Si bien los valores 

disminuyeron, al comprar entre sitios se observó la misma tendencia que al considerar la 

parasitosis (Figura I.28; comparaciones múltiples de Tukey; p < 0,05). Al analizar los valores 

de IH de cada sitio a lo largo de las distintas temporadas, no se observaron diferencias 

significativas en ningún sitio (Figura I.28; comparaciones múltiples de Tukey; p > 0,05). 
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Figura I.27. Índice histopatológico (IH) con parasitosis (media ± EE) para la glándula digestiva de 

Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas. Letras distintas representan 

diferencias significativas entre los sitios en cada temporada (p < 0,05). Las matrices triangulares con 

asteriscos representan diferencias significativas entre las temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: 

Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano. 

 

 

 

 

  

 

  

 

 

Figura I.28. Índice histopatológico (IH) sin parasitosis (media ± EE) para la glándula digestiva de 

Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas. Letras distintas representan 

diferencias significativas entre los sitios en cada temporada (p < 0,05). Las matrices triangulares con 

asteriscos representan diferencias significativas entre las temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: 

Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano. 
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En el tejido gonadal, al incluir la parasitosis, el intervalo de valores del IH de los 

individuos recolectados en PB se halló entre 2,23 ± 0,89 y 4,29 ± 2,53 (media ± EE), el de los 

ejemplares de PC entre 2,80 ± 2,80 y 5,87 ± 1,68 (media ± EE), y el de los ejemplares 

recolectados en PMdP se encontró entre 1,70 ± 0,98 y 6,67 ± 2,29 (media ± EE). No se 

observaron diferencias estadísticamente significativas entre los sitios, entre temporadas ni en 

su interacción (Tabla I.10, Figura I.29). 

Sin incluir la parasitosis, los valores del IH de los ejemplares recolectados en PB se 

encontraron entre 0,85 ± 0,24 y 4,29 ± 2,53 (media ± EE), en los ejemplares de PC entre 2,10 

± 0,75 y 4,07 ± 1,64 (media ± EE) y el de los individuos recolectados en PMdP entre 1,70 ± 

0,98 y 6,67 ± 2,29 (media ± EE). Tampoco se observaron diferencias estadísticamente 

significativas entre los sitios, entre temporadas ni en su interacción (Tabla I.10, Figura I.30).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura I.29. Índice histopatológico (IH) sin parasitosis (media ± EE) para el tejido gonadal de 

Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas. Letras distintas representan 

diferencias significativas entre los sitios en cada temporada (p < 0,05). Las matrices triangulares con 

asteriscos representan diferencias significativas entre las temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: 

Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano. 
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Figura I.30. Índice histopatológico (IH) sin parasitosis (media ± EE) para el tejido gonadal de 

Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios de estudio y temporadas. Letras distintas representan 

diferencias significativas entre los sitios en cada temporada (p < 0,05). Las matrices triangulares con 

asteriscos representan diferencias significativas entre las temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: 

Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: Verano. 

 

2.2.4 Respuestas fisiológicas 
 
Desarrollo gametogénico e índice gonadal 

Se calculó la frecuencia de sexos de PB, PC y PMdP para cada temporada (Figura 

I.31) y no se observaron diferencias estadísticamente significativas con respecto a la 

frecuencia esperada 1:1 (p > 0,05). Se encontró un único individuo con características de 

intersexo recolectado en PMdP durante el invierno (Figura I.32). 
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Figura I.31. Frecuencias de sexos de Brachidontes rodriguezii observadas en los distintos sitios de 

estudio y temporadas. 

 

 

Figura I.32. Micrografías del tejido gonadal de un individuo de Brachidontes rodriguezii recolectado en 

PMdP durante invierno, que presenta características de intersexo. Nótese la presencia de acinos 

masculinos inmaduros (punta de flecha) entre acinos femeninos (flecha) con oogonias (oo). Tinción: 

hematoxilina-eosina. Escala: 50 µm. 

 

Debido a la presencia de parásitos, del total de individuos analizados para cada sitio 

se observó un 11 % de ejemplares castrados en PB y un 15 % en PC. En PMdP no se observó 

la presencia de parásitos ni individuos castrados (Tabla I.15). Los individuos que no estaban 

castrados fueron utilizados para analizar el desarrollo gametogénico en los distintos sitios y 
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temporadas de estudio. En las Figuras I.33 y I.34 se observan algunos ejemplos de los 

diferentes estadios observados, no se observó ningún individuo en el estadio de reposo. En 

machos, el estadio de desarrollo se caracterizó principalmente por la presencia de células 

espermatogénicas creciendo hacia el lumen del acino y baja presencia de espermatozoides 

(Figura I.33 A). En el estadio maduro, los acinos aumentaron su tamaño y se encontraron 

repletos de espermatozoides, el tejido conectivo circundante se redujo (Figura I.33 B). En el 

estadio de puesta se observó una reducción en la cantidad de espermatozoides presentes en 

el lumen, indicio de su liberación, y escasas células en espermatogénesis (Figura I.33 C). 

Finalmente, en el estadio de post-puesta, los acinos presentaron un amplio lumen con 

escasos espermatozoides y células de la serie espermatogénica comenzando un nuevo ciclo 

(Figura I.33 D). 

En hembras, el estadio de desarrollo se caracterizó por la presencia de pequeños 

acinos con un amplio lumen y abundante tejido conectivo. Se observaron oogonias y oocitos 

previtelogénicos adheridos al epitelio de los acinos (Figura I.34 A). Los acinos de las hembras 

maduras se encontraron completamente ocupados por oocitos vitelogénicos compactados en 

configuración poligonal (Figura I.34 B). En el estadio de puesta o desove, se observaron en 

los acinos espacios vacíos, que corresponden a los oocitos que ya fueron liberados, junto con 

oocitos vitelogénicos desprendidos del epitelio y listos para el desove, aunque algunos 

continuaban adheridos (Figura I.34 C). En las hembras en post-puesta, se observaron oocitos 

atrésicos y residuos amarillentos como producto de la degradación de los oocitos que no 

fueron liberados (Figura I.34 D). Se observaron también algunas oogonias y oocitos 

previtelogénicos adheridos al epitelio, dando comienzo a un nuevo ciclo (Figura I.34 D).  

 

 



 

 
 

 

Figura I.33. Micrografías del tejido gonadal de machos de Brachidontes rodriguezii en distintos estadios 

del desarrollo gametogénico. A. Desarrollo: acino con células espermatogénicas rodeado por tejido 

conectivo (tc). B. Maduro: acino repleto de espermatozoides (ez). C. Puesta: acinos en donde se 

observa el lumen (lu) con escasos espermatozoides (ez). D. Post-puesta: acinos con amplio lumen (lu) 

y cercano al epitelio células espermatogénicas (flecha). gd: glándula digestiva Tinción: hematoxilina-

eosina. Escalas: A, C: 100 µm; B: 200 µm; C: 50 µm. 

 



 

 
 

 

Figura I.34. Micrografías del tejido gonadal de hembras de Brachidontes rodriguezii en distintos 

estadios del desarrollo gametogénico. A. Desarrollo: acino con amplio lumen (lu) y con oogonias (oo) y 

oocitos previtelogénicos (op) rodeados por abundante tejido conectivo (tc). B. Maduro: acino 

conformado principalmente por oocitos vitelogénicos (ov). C. Puesta: acinos con oocitos vitelogénicos 

(ov) dispersos por el amplio lumen (lu). D. Post-puesta: acino con oocitos atrésicos (oa) y restos 

amarillentos (flecha). Nótese la presencia de algunas oogonias (oo) y oocitos previtelogénicos (op). gd: 

glándula digestiva. Tinción: hematoxilina-eosina. Escalas: A, D: 50 µm; B, C: 100 µm. 

 

 

Se observaron diferencias entre los sitios y temporadas para la frecuencia de los 

estadios de desarrollo gametogénico y el índice gonadal para ambos sexos (Figuras I.35 y 

I.36). En PB, se observó que el 75 % de los machos se encontraba en periodo de puesta —

coincidiendo con el mayor IG— seguido por una puesta parcial durante el verano (50%) 

(Figura I.35). En PC, en cambio, el periodo de puesta dominante fue observado durante el 

verano (50%), con puestas parciales durante el otoño (38%), invierno (17%) y primavera 

(25%) (Figura I.35). En este sitio, el IG se mantuvo relativamente estable durante todas las 

temporadas, excepto durante el invierno, cuando fue menor. En PMdP, el estadio de puesta 

se observó en el total de ejemplares recolectados durante el verano —coincidiendo con el 



 

 
 

mayor IG— aunque se observaron puestas parciales durante el otoño (44%) y la primavera 

(33%) (Figura I.35).  

 

Figura I.35. Porcentaje del desarrollo gametogénico (representado por barras) e índice gonadal 

(representado por puntos) de los ejemplares macho de Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios y 

temporadas. 

 

 

En las hembras, se observó que en PB el periodo de desove (puesta) ocurre durante 

la primavera, coincidiendo con el IG más alto de todas las temporadas (Figura I.36). Algo 

similar ocurrió en las hembras de PC, aunque también se observó un desove parcial durante 

el otoño. En las hembras de PMdP, se observaron pequeños desoves parciales durante la 

primavera (50%), el verano (33%) y el otoño (22%) (Figura I.36). 
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Figura I.36. Porcentaje del desarrollo gametogénico (representado por barras) e índice gonadal 

(representado por puntos) de los ejemplares hembra de Brachidontes rodriguezii en los distintos sitios 

y temporadas. 

 

 

Índice de condición  

El IC en los ejemplares recolectados en PB varió entre 34,79 ± 8,25 y 38,59 ± 11,39 

(media ± DE), en PC entre 31,58 ± 6,18 y 3,34 ± 1,43 (media ± DE), y en PMdP entre 28,51 ± 

6,10 y 36,65 ± 8,24 (media ± DE) (Figura I.37). En otoño, el valor del IC de los ejemplares 

recolectados en PB fue significativamente mayor que el de los individuos de PMdP y ambos 

sitios no presentaron diferencias con PC (Figura I.37; K-W, H = 9,37; p < 0,05). En invierno no 

se observaron diferencias significativas (Figura I.37; K-W, H = 4,24; p > 0,05). En primavera, 

los ejemplares de PC presentaron un IC significativamente mayor que los de PB y PMdP, 

siendo este último el de menor valor (Figura I.37; K-W, H = 27,11; p < 0,05). En verano, se 

observó el mismo patrón que en otoño (Figura I.37; K-W, H = 10,67; p < 0,05). Al realizar las 

comparaciones entre las distintas temporadas en PB no se observaron diferencias 

significativas (Figura I.37; K-W, H = 5,58; p > 0,05). En PC se observó que el IC es 

significativamente mayor en invierno y primavera (Figura I.37; K-W, H = 35,33; p < 0,05). En 

los ejemplares recolectados en PMdP, se observó que el IC es significativamente mayor en 

invierno (Figura I.37; K-W, H = 18,46; p < 0,05)  
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Figura I.37. Índice de condición (IC) (media ± DE) de los individuos de Brachidontes rodriguezii de los 

distintos sitios y temporadas de estudio. Letras distintas representan diferencias significativas entre los 

sitios en cada temporada (p < 0,05). Las matrices triangulares con asteriscos representan diferencias 

significativas entre las temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: 

Verano. 

 

Supervivencia al aire  

En el ensayo de supervivencia al aire, la variable TL50, en los ejemplares recolectados 

en PB se halló entre 4 y 14 días, en PC entre 5 y 8 días, y en PMdP entre 4 y 11 días. Se 

observaron diferencias estadísticamente significativas entre los sitios solamente en las 

temporadas de otoño e invierno (Figura I.38; prueba de log-rank; p < 0,05). En otoño, los 

ejemplares recolectados en PB presentaron una supervivencia significativamente mayor 

(TL50 = 14 días) que los ejemplares recolectados en PC (TL50 = 8) y PMdP (TL50 = 11 días) 

(Figura I.38). En invierno, sin embargo, la supervivencia fue menor en los ejemplares 

recolectados en PB (TL50 = 4 días) que en los ejemplares recolectados en PC y PMdP 

(TL50 = 5 días, para ambos sitios) (Figura I.38). Al realizar las comparaciones entre las distintas 

temporadas para cada sitio, se observaron diferencias significativas en los 3 sitios de estudio 

(Figura I.38; prueba de log-rank; p < 0,05). En los ejemplares recolectados en PB, la 

supervivencia fue mayor en otoño y primavera (TL50 = 14 días) que en invierno y verano 

(TL50 = 4 y 4,5 días, respectivamente). Lo mismo se observó en PC, la supervivencia fue 
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mayor en otoño y primavera (TL50 = 8 días, para ambos sitios) que en invierno y verano 

(TL50 = 5 días, para ambos sitios). En los ejemplares recolectados en PMdP se observó la 

misma tendencia de supervivencia que en los ejemplares de PC, es decir, la supervivencia 

fue mayor en otoño y primavera (TL50 = 11 días) que en invierno (TL50 = 5 días) y verano 

(TL50 = 4 días) (Figura I.38).  

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura I.38. Curvas de supervivencia de los individuos de Brachidontes rodriguezii de los distintos sitios 

y temporadas de estudio. Se indica el parámetro TL50 como el tiempo al cual muere el 50 % de los 

individuos (línea punteada). Letras distintas representan diferencias significativas entre los sitios en 

cada temporada (p < 0,05). Las matrices triangulares con asteriscos representan diferencias 

significativas entre las temporadas para cada sitio (p < 0,05). o: Otoño; i: Invierno; p: Primavera; v: 

Verano. 
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2.2.5 Integración de las distintas respuestas biológicas 
  
Los parámetros utilizados para el cálculo del IBR fueron los siguientes: SOD, CAT y 

GST (nivel bioquímico); LN y LF (nivel celular); MLR/MET, VvBAS, CTD, IHgd e IHg (ambos 

sin parásitos) (nivel tejido); IC y TL50 (nivel fisiológico). Estos fueron seleccionados con el fin 

de representar diferentes niveles de organización biológica y funciones. En la Figura I.39 se 

representa el grado de contribución de cada parámetro para cada sitio y temporada. En 

términos generales, en PB se observaron los menores valores de IBR/n (Figura I.40). Las 

respuestas fisiológicas, IC y TL50, junto con SOD, son las que contribuyen mayormente al 

IBR/n de otoño, LN y TL50 al IBR/n de invierno, el IC, GST y LN al IBR/n de primavera, y TL50 

al IBR/n de verano. Para PC se observaron valores de IBR/n intermedios, con VvBAS 

aportando mayormente al cálculo del IBR/n de otoño, y en menor medida SOD y MLR/MET, 

el IC y VvBAS al de invierno, LF y en menor medida el CTD al de primavera y por último el IC 

junto con IHgd al de verano. Los mayores valores de IBR/n se observaron para PMdP (Figura 

I.40) siendo los biomarcadores celulares, LN y LF, los parámetros que más contribuyen al 

IBR/n de otoño, el IC y CTD al IBR/n de invierno, IC y CAT al IBR/n de primavera, y el IC, CAT 

y GST al IBR/n de verano.  

Al comparar entre temporadas, en PB los valores de IBR/n se mantuvieron 

relativamente estables a lo largo del año, con el máximo valor en primavera (1,09) y el mínimo 

en verano (0,88). En PC los valores de IBR/n fueron mayores en otoño (1,52) e invierno (1,31), 

mientras que en PMdP los mayores valores de IBR/n se observaron en verano (1,59) y otoño 

(1,62).  

 

 

 



 

 
 

 

Figura I.39. Gráficos radiales de las respuestas biológicas estudiada en Brachidontes rodriguezii en los 

diferentes sitios y temporadas. Cada vértice radial representa el grado relativo de cada respuesta. SOD: 

superóxido dismutasa; CAT: catalasa; GST: glutatión-S-transferasa; LN: lípidos neutros; LF: 

lipofuscinas; MLR/MET: radio medio del lumen/altura media del epitelio; VvBAS: densidad del volumen 

de las células basófilas; CTD: espacio ocupado por el tejido conectivo; IHgd: índice histopatológico de 

la glándula digestiva; IHg: índice histopatológico del tejido gonadal; IC: índice de condición; TL50: tiempo 

de letalidad media. 

 

Figura I.40. Índice de respuestas biológicas (IBR/n) en Brachidontes rodriguezii de los distintos sitios y 

temporadas de estudio. 
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2.3 DISCUSIÓN 
 
En el presente trabajo se propuso estudiar a la especie B. rodriguezii como centinela 

y bioindicador de contaminación ambiental de áreas costeras en Argentina. Para poder 

realizar dicho análisis, es imprescindible contar con la información sobre el comportamiento 

natural de la especie en ambientes con bajo impacto antrópico y entender así, las distintas 

respuestas biológicas que la especie puede presentar frente a situaciones de estrés ambiental 

(McCarthy y Shugart, 1990). Debido al tipo de actividades de origen antrópico desarrolladas 

en el área costera de Mar del Plata, y teniendo en cuenta que los mejillines solo se encuentran 

sobre sustratos duros, se consideró el área de PB como el sitio de referencia. En los tres sitios 

de estudio se evaluó la presencia de compuestos orgánicos y metales en sedimento y biota y 

microplásticos en biota, bridando por primera vez reportes sobre la presencia de estos 

contaminantes en estos sitios.  

Albano y colaboradores (2013) señalan que los sedimentos de sitios que no están 

contaminados presentan concentraciones de hidrocarburos alifáticos (HAs) por debajo de los 

10 µg/g, mientras que Oliva y colaboradores (2015) señalan que los sitios con concentraciones 

de hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs) en sedimento menores que 100 ng/g son 

considerados ambientes de bajos niveles de contaminación. En el presente trabajo, se detectó 

la presencia de ∑HAs en los sedimentos de todos los sitios y temporadas, pero con valores 

inferiores al límite previamente mencionado con lo cual podría decirse que ninguno de los 

sedimentos de estos tres sitios está contaminado por estos compuestos. Por el contrario, los 

valores de ∑HAPs en sedimentos estuvieron por encima de los 100 ng/g en los tres sitios, sin 

embargo, los valores de SQG-Q calculados para los ∑HAPs prioritarios nos indican que los 

sedimentos de los tres sitios estudiados no se encuentran contaminados. En los mejillines 

recolectados en los tres sitios de estudio, la concentración de  hidrocarburos (alifáticos y 

aromáticos) fue mucho mayor en comparación con estudios previos realizados en la misma 

especie en otros sitios de la costa bonaerense (Arias et al., 2009; Albano et al., 2013; Oliva 

et al., 2015, 2017). Sin embargo, si bien en PB se detectó la presencia de hidrocarburos, 

metales, y microplásticos (MP), en líneas generales sus valores fueron mucho menores que 



 

 
 

los observados en PC y PMdP (ver Capítulo 1 de esta Sección). Por este motivo, 

consideramos apropiada la elección de PB como sitio de referencia para estudiar los niveles 

basales o respuestas biológicas de B. rodriguezii a los efectos de distintos estresores 

ambientales. Teniendo en cuenta lo discutido en el Capítulo 1 de esta Sección, podemos 

considerar a PC como un sitio de moderada contaminación debido a la baja concentración de 

hidrocarburos alifáticos y moderada de hidrocarburos aromáticos policíclicos encontradas en 

esta especie, aunque la contaminación por MP es alta. La población de PMdP se encuentra 

altamente contaminada por ambos tipos de compuestos orgánicos y moderadamente 

contaminada por MP. Ninguno de los sitios se encuentra contaminado por metales. 

Los biomarcadores y distintas respuestas fisiológicas frente a la contaminación están 

estrechamente relacionadas con la biología reproductiva de los organismos (Blanco-Rayón 

et al., 2020). Los estadios relacionados con ciclo reproductivo de B. rodriguezii y la frecuencia 

de sexos observadas en las poblaciones aquí estudiadas, se corresponden con las descriptas 

para B. rodriguezii en trabajos previos (Torroglosa y Giménez, 2016, 2019). Si bien se 

encontró un individuo recolectado en invierno en PMdP que presentó características de 

intersexo, esta baja proporción puede entenderse como la variabilidad natural de la especie 

(Torroglosa y Giménez, 2019) y de los mitílidos en general (Villalva, 1995; Cáceres-Martínez 

y Figueras, 1998). El periodo de puesta previamente reportado en Villa Gesell, un sitio de bajo 

impacto antrópico de la costa bonaerense, correspondió a primavera-verano (Torroglosa y 

Giménez, 2019). En el periodo aquí estudiado (2018-2019), la reproducción en PB ocurrió de 

menera similar, en primavera. Allí se observó que machos y hembras se encontraban en 

sincronía reproductiva y el periodo de puesta principal ocurrió en primavera, lo cual coincidió 

con el índice gonadal (IG) calculado, que fue el más alto observado en las cuatro temporadas 

estudiadas. En PC también se observó sincronía entre machos y hembras, aunque en los 

machos se observaron puestas parciales en las distintas temporadas, mientras que las 

hembras lo hicieron principalmente en primavera (como en PB) y, en menor medida, en otoño. 

Por otro lado, en PMdP también se observó sincronía reproductiva entre los sexos, pero con 

un periodo de puesta prolongado, desde primavera hasta el otoño y no se observó puesta en 

invierno. Es decir, a pesar de observarse diferencias en la duración de los periodos de puesta, 



 

 
 

dentro de cada sitio, las poblaciones de machos y hembras se encontraron en sincronía 

reproductiva. Este comportamiento de puestas secundarias en B. rodriguezii ha sido reportado 

previamente por Torroglosa y Giménez (2019) quienes registraron machos y hembras 

maduros sexualmente a lo largo de todo el año en poblaciones de Villa Gesell. Mientras que 

en PB ocurrió un único y gran evento reproductivo en primavera, similar a lo observado en 

PC, en PMdP se presentaron varios eventos parciales durante todo el año excepto en invierno. 

En los mejillones, la gametogénesis está influenciada por factores ambientales, 

principalmente la temperatura y la disponibilidad de alimento.  Dado que entre los sitios no se 

observaron diferencias en los parámetros físicos analizados dentro de cada temporada, 

podemos inferir que las diferencias observadas en el desarrollo gonadal y en el índice 

gametogénico en cada sitio podrían deberse a una diferencia en la disponibilidad de alimento. 

Otra causa podría ser al estrés generado por la presencia de algún contaminante como los 

derivados del petróleo que es sabido provocan alteraciones en el desarrollo gonadal 

(Cajaraville et al., 1992). 

El metabolismo aeróbico general produce especies reactivas de oxígeno (ERO) y, en 

condiciones fisiológicas normales, los animales pueden mantener un equilibrio entre la 

producción y neutralización de estas sustancias. Se ha observado que en organismos 

acuáticos, la exposición a distintos contaminantes puede aumentar la producción de ERO y 

provocar un desbalance en el metabolismo, comúnmente conocido como estrés oxidativo 

(Lushchak, 2011). En bivalvos, son numerosos los estudios sobre la bioacumulación de 

metales, compuestos orgánicos y microplásticos en relación con respuestas de estrés 

oxidativo (Abele et al., 1998; Regoli, 2000; Orbea et al., 2002; Vlahogianni et al., 2007; 

Ramdine et al., 2012; Vasanthi et al., 2021). Este desbalance puede ser compensado a través 

de la acción de enzimas detoxificantes como la superóxido dismutasa (SOD) y la catalasa 

(CAT) o enzimas de defensa antioxidante como la glutatión S-transferasa (GST) (Di Salvatore 

et al., 2013). A través del proceso de biotransformación, distintos compuestos o xenobióticos 

son transformados en sustancias hidrosolubles, menos tóxicas y más fáciles de eliminar por 

el organismo. Este proceso consta básicamente de dos fases: la fase I que involucra procesos 

de oxidación, reducción, hidrólisis o hidratación entre otros, y la fase II que consta 



 

 
 

principalmente de procesos de conjugación (Timbrell y Marrs, 2011). En la fase I se produce 

la alteración del xenobiótico original de manera que produce un grupo funcional que puede 

luego ser conjugado en la fase II o directamente eliminado. Así, por ejemplo, la enzima SOD 

cataliza la dismutación del radical superóxido (una de las principales ERO) en oxígeno y 

peróxido de hidrogeno y, CAT degrada el peróxido de hidrógeno en agua y oxígeno. La fase 

II consiste en la conjugación de metabolitos con compuestos hidrosolubles endógenos y una 

de las enzimas más estudiadas es GST, que agrega glutatión a las moléculas y elimina 

intermediarios que son reactivos.  

En Argentina, gran parte de los estudios integrales de contaminación en bivalvos se 

han focalizado en biomarcadores de respuesta al estrés oxidativo y su relación con la 

presencia de metales (Giarratano et al., 2010; Duarte et al., 2011; Di Salvatore et al., 2013; 

Sabatini et al., 2023). Sin embargo, las diferencias en las actividades de las enzimas 

antioxidantes, o respuestas de daño oxidativo podrían deberse a la presencia de otros 

contaminantes no evaluados en dichos estudios, pero que habían sido reportados 

previamente como, por ejemplo, HAPs y PCBs (Commendatore et al., 2000; Commendatore 

y Esteves, 2007; Massara Paletto et al., 2008). 

En distintos estudios que evaluaron la contaminación por metales en bivalvos de 

Argentina, en líneas generales, la actividad enzimática de SOD se vio aumentada en zonas 

portuarias (Di Salvatore et al., 2013; Giarratano et al., 2014; Ruiz et al., 2018; Sabatini et al., 

2023). Esto no fue lo observado en la población de B. rodriguezii de PMdP, posiblemente 

debido a los bajos niveles de metales encontrados en esta especie. Por otro lado, los 

hidrocarburos también son conocidos por desencadenar respuestas de estrés oxidativo 

(Orbea et al., 2002), sin embargo la actividad de SOD observada en la población de PMdP 

fue similar a la de PB, a pesar de que en PMdP se encontraron concentraciones de 

hidrocarburos alifáticos y aromáticos mucho mayores que en PB. Giarratano y colaboradores 

(2014) al comparar la actividad entre el invierno y el verano en ejemplares de Aulacomya atra 

atra provenientes de sitios con distinto impacto antrópico, observaron que dicha actividad era 

mayor en invierno. Sin embargo, Viarengo y colaboradores (1991) al analizar las diferencias 

estacionales de la actividad de SOD en Mytilus sp. del hemisferio norte, observaron que ésta 



 

 
 

disminuía en otoño-invierno y aumentaba en las temporadas más cálidas coincidiendo con el 

ciclo reproductivo. Ninguna de estas situaciones fue la observada en B. rodriguezii ya que no 

se encontraron diferencias significativas entre las distintas temporadas estudiadas para cada 

sitio. El hecho de que no se observe una estacionalidad en la actividad de SOD podría 

convertirlo en un buen biomarcador, sin embargo, solo se observaron diferencias entre los 

sitios de estudio en las temporadas cálidas (primavera y verano), sin una tendencia muy clara 

respecto  los niveles de los contaminantes analizados. 

A pesar de que las enzimas antioxidantes SOD y CAT guardan una estrecha relación 

(Xu y Kuppusamy, 2005) dado que el producto de la acción de SOD —peróxido de 

hidrógeno— es sustrato de CAT, la acción conjunta de estas enzimas no siempre es 

observada en bivalvos (Giarratano et al., 2011, 2014; Xie et al., 2016). La actividad de CAT 

en B. rodriguezii en los sitios de estudio fue mucho mayor que la observada en los estudios 

previamente mencionados, pero cabe destacar que estas medidas corresponden al total de 

masa visceral, a diferencia de los otros trabajos donde se midió diferencialmente la actividad 

en la glándula digestiva, branquia o manto. La medición en masa visceral total se debió 

principalmente al pequeño tamaño de B. rodriguezii en comparación con otros mitílidos. 

Estudios realizados en la Bahía de Ushuaia demostraron un aumento en la actividad de CAT 

en la glándula digestiva de Mytilus sp. de sitios contaminados (Giarratano et al., 2010). Esto 

no fue lo observado en B. rodriguezii, donde la actividad de CAT no presentó diferencias 

significativas entre los distintos sitios de estudio ni relación con los niveles de contaminantes 

encontrados, similar a lo observado en A. atra atra (Giarratano et al., 2014) y Mytilus edulis 

chilensis (Giarratano et al., 2011). Duarte y colaboradores (2011) observaron que la actividad 

de CAT medida en la glándula digestiva y branquias de M. edulis chilensis fue mayor en el 

sitio de referencia con respecto a otros sitios impactados en coincidencia con el periodo de 

puesta de la especie. En este estudio, En PB y PC, se observó la mayor actividad de CAT 

durante el verano y el otoño y los menores valores durante el invierno y la primavera. Estas 

variaciones podrían estar relacionadas con el ciclo reproductivo, en donde los mayores 

valores de CAT corresponderían al periodo de restauración de reservas y gametogénesis. En 

conclusión, al no ser posible distinguir diferencias entre los sitios dentro de cada temporada, 



 

 
 

este biomarcador no sería de gran utilidad en la evaluación de la respuesta de estrés oxidativo 

frente a la contaminación en B. rodriguezii. La actividad de esta enzima podría estar reflejando 

la peroxidación lipídica relacionada con el ciclo reproductivo más que al sistema antioxidante 

frente a la contaminación.  

La respuesta de los biomarcadores no solo depende del nivel de exposición al 

contaminante, sino también de cuánto tiempo después de esta exposición ese biomarcador 

es evaluado y si ocurre un proceso de reparación eficiente en la especie (Duarte et al., 2011). 

Es por ello que hay que poner especial atención en los estudios realizados con especies 

nativas, como lo es B. rodriguezii. Estas especies presentan bajos niveles de respuesta en los 

biomarcadores ya que estarían aclimatadas a las condiciones ambientales que habitan, por lo 

que los niveles de toxicidad a los que están expuestas podrían no ser lo suficientemente altos 

como para provocar una respuesta (Cancio et al., 1997; Duarte et al., 2011). 

Por último, en relación con las respuestas bioquímicas, se evaluó la actividad de la 

enzima de biotransformación de fase II GST. Esta enzima también ha mostrado una respuesta 

diferencial tejido-específica aunque el rango de valores aquí observado fue similar al de 

trabajos previos en distintos tejidos (Duarte et al., 2011; Di Salvatore et al., 2013; Giarratano 

et al., 2014; Ruiz et al., 2018; Sabatini et al., 2023). Esta enzima ha presentado variaciones 

entre temporadas dependiendo del tejido estudiado y la especie de mitílido (Sabatini et al., 

2023). Por ejemplo, en el mitílido A. atra atra se ha observado una mayor actividad de GST 

en temporadas frías (Giarratano et al., 2014) mientras que la actividad medida en las 

branquias de M. edulis ha sido mayor en temporadas cálidas (Duarte et al., 2011; Giarratano 

et al., 2011). Asimismo, la actividad de GST medida en la masa visceral de B. rodriguezii, fue 

mayor en la temporada de verano en los tres sitios de estudio, coincidiendo con la mayor 

actividad de CAT. Esto ha sido reportado en otras especies como una respuesta a corto plazo 

al aumento estacional de las EROs (Regoli, 2004; Duarte et al., 2011). Sin embargo, la única 

temporada en la que se observaron diferencias significativas entre los sitios, fue la primavera. 

En esa temporada la actividad de GST fue mayor en PMdP, en concordancia con los altos 

valores de hidrocarburos (alifáticos y aromáticos). Laitano y Fernández-Gimenez (2011) 

también encontraron altos valores de GST en B. rodriguezii del puerto de Mar del Plata, al 



 

 
 

compararlo con otros sitios menos contaminados. Puede decirse entonces que, si bien la 

actividad de GST depende del ciclo reproductivo de esta especie, las variaciones se 

mantienen entre los sitios, por lo que sería un buen biomarcador de respuesta de detoxificante 

frente a la presencia de contaminantes como los hidrocarburos.  

A la fecha, los únicos biomarcadores bioquímicos estudiados en B. rodriguezii en 

relación con la contaminación habían sido la actividad de enzimas inmunológicas como las 

fenoloxidasa y peroxidasas, y la enzima de biotransformación GST, habiéndose observado 

diferencias únicamente en esta última (Laitano y Fernández-Gimenez, 2016). En el presente 

trabajo se amplió el conocimiento sobre la sensibilidad de este biomarcador y sus variaciones 

estacionales y se postula a esta última enzima como una buena opción en estudios integrales 

de contaminación. Instamos a la comunidad científica a unificar criterios sobre la elección del 

tejido en la medición de la actividad de distintas enzimas en mitílidos para que los resultados 

y sus variaciones puedan ser comparables en los estudios de biomonitoreo de Argentina y la 

región sudamericana. 

La glándula digestiva de los bivalvos, además de ser la principal reserva energética, 

es centro de detoxificación y eliminación de distintos xenobióticos (Faggio et al., 2018). 

Distintos productos de la peroxidación lipídica o el sistema lisosomal, como los lípidos neutros 

(LN)  y las lipofuscinas (LF), pueden acumularse en las células de la glándula digestiva y ser 

utilizados como biomarcadores de respuesta general a la contaminación o de situaciones de 

estrés (Viarengo et al., 1991; Kagley et al., 2003; Marigómez y Baybay-Villacorta, 2003; Au, 

2004). Por otro lado, una de las principales reservas energéticas encontradas en la glándula 

digestiva son los LN (Koukouzika et al., 2009). Estas reservas son transferidas a la gónada 

durante la gametogénesis o en situaciones de estrés (Rodríguez-Moscoso y Arnaiz, 1998; 

Gómez-Robles et al., 2009). En PB la alta acumulación de LN observada durante la primavera 

coincidió con la mayor proporción de ejemplares en el estadio de maduración y disminuyó en 

el período de post-puesta (verano), como fue observado en el mitílido Mytilus galloprovincialis 

en otras regiones (Regoli, 1992; Domouhtsidou y Dimitriadis, 2001). También, al estudiar el 

índice histopatológico en la gónada, pese a no encontrarse diferencias significativas entre 

temporadas, se observó el mayor valor durante el periodo de post-puesta. Las alteraciones 



 

 
 

histológicas más frecuentes fueron la presencia de células pigmentadas en los acinos y la 

atresia de los oocitos, ambos indicadores de los procesos de autolisis y reabsorción de las 

gametas remanentes, característicos de este periodo de estrés después de la maduración de 

las gametas (Smolarz et al., 2017). En el caso de la población presente en PC, si bien la 

puesta también ocurrió en primavera, no se observaron diferencias en la acumulación 

intracelular de LN en la glándula digestiva entre esta temporada y el verano, además los 

valores son significativamente menores que los observados en PB. Esto podría deberse a que 

los mejillines de esta población no poseen las reservas energéticas suficientes para lograr la 

evacuación total de las gametas, lo que podría inducir el segundo evento de evacuación 

parcial durante el otoño y por eso la acumulación de LN es mínima en esa temporada. 

Contrariamente a lo sucedido en PB y PC, en la población de PMdP la mínima acumulación 

de LN se observó en invierno, luego de las puestas de primavera, verano y otoño. Esta 

reducción en el contenido de LN en las poblaciones de PC y PMdP podría estar relacionada 

con la energía invertida en la reproducción, lo que reduciría la energía disponible para 

procesos de detoxificación (Kagley et al., 2003). Existen numerosos trabajos en mitílidos que 

reportan el aumento en la acumulación intracelular de LN en respuesta a la presencia de 

compuestos orgánicos (Moore, 1988; Marigómez y Baybay-Villacorta, 2003; Garmendia et al., 

2010; Brooks et al., 2011; Marigómez et al., 2013a) ya que debido a su lipofilia, pueden alterar 

el metabolismo lipídico y provocar su acumulación dentro de los lisosomas (Petrović et al., 

2004). Sin embargo, también se ha reportado que los efectos de la contaminación podrían 

verse enmascarados por cierta estacionalidad de este biomarcador en moluscos (Cancio 

et al., 1999; Guerlet et al., 2006). Dado que en la población de PMdP se encontraron altas 

concentraciones de hidrocarburos, se esperaría que en este sitio la acumulación de LN fuera 

mayor, sin embargo, esto no fue lo observado. Además, si se analiza la acumulación de LN a 

lo largo de las temporadas, no hay un patrón claro respecto a la acumulación de ∑HAPs 

prioritarios en la masa visceral, como fue observado en otros estudios (Marigómez y Baybay-

Villacorta, 2003; Aarab et al., 2011). Koukouzika y colaboradores, al evaluar el patrón 

estacional de LN acumulados en la glándula digestiva de M. galloprovincialis, observaron 

ausencia de LN e inactividad del sistema lisosomal durante el invierno boreal (Koukouzika 



 

 
 

et al., 2009). Los autores señalaron que ello podría deberse al estrés generado por las 

condiciones desfavorables de esa temporada y por lo tanto dicho biomarcador no sería lo 

suficientemente sensible como para revelar el estrés producido por la presencia de 

contaminantes. En este estudio, la acumulación de LN en los mejillines estaría influenciada 

por la estacionalidad y no sería un biomarcador recomendado en esta especie.  

Las LF, como se mencionó, son el producto final de la peroxidación lipídica, pero 

además su acumulación ha sido relacionada con el daño oxidativo, la detoxificación de 

metales y HAP y los daños en la función digestiva de la glándula digestiva (Viarengo et al., 

1990; Regoli, 1992; Aarab et al., 2008, 2011; Benito et al., 2017). En la población de PMdP, 

durante el otoño se observaron valores de LF significativamente más altos que en el resto de 

las temporadas, en coincidencia con los valores máximos de HAP detectados para el sitio. Sin 

embargo, en el resto de las temporadas, las LF fueron menores en PMdP que en los otros 

sitios. En la población de PB si bien se encontraron valores de Cd por encima del límite 

máximo para consumo humano, tampoco se observaron valores de LF significativamente más 

altos que en el resto de los sitios, a excepción de la temporada de invierno que coincide con 

la temporada con mayor presencia de metales (Cd, Cr, Ni y Zn). Esto también fue observado 

en M. galloprovincialis expuestos a metales (Viarengo y Nott, 1993; Moschino et al., 2016). 

Pese a ello, un estudio experimental realizado en M. galloprovincialis ha reportado que el Cd 

y el Zn —dos de los metales más abundantes registrados en B. rodriguezii en el presente 

trabajo— no afectan el contenido de LF y además el Cu, un metal no analizado en el presente 

trabajo, estimula la peroxidación lipídica en los mejillones (Viarengo et al., 1990). Asimismo, 

Regoli (1992) observó un aumento en la acumulación de LF en M. galloprovincialis en relación 

a la bioacumulación de metales como el Cu, Fe, Mn, Pb y Zn. En resumen, la relación entre 

la acumulación intracelular de LF y las concentraciones de contaminantes metálicos y 

orgánicos en los mejillines no presentaron un patrón claro. Al igual que la acumulación 

intracelular de LN, este biomarcador podría estar influenciado por el ciclo reproductivo 

(Petrović et al., 2004) y sus variaciones estacionales debido a procesos fisiológicos que 

podrían enmascarar su respuesta a la contaminación.  



 

 
 

Contrariamente a lo observado histoquímicamente, al analizar los cortes histológicos, 

se observó una mayor prevalencia de agregados simil-lipofuscinas en las células de la 

glándula digestiva de las poblaciones de PC y PMdP en las temporadas de otoño y verano. 

Esto también fue observado en estudio realizado en B. rodriguezii en la zona del puerto de 

Mar del Plata (Arrighetti et al., 2019). Si bien el análisis histológico de agregados simil-

lipofuscinas presenta una metodología sencilla y rápida, podría sobrestimar la presencia de 

lipofuscinas; mientras que el análisis histoquímico, metodológicamente, es un poco más 

laborioso, pero brinda información precisa sobre la abundancia de lipofuscinas. Se 

recomienda tener en cuenta estas consideraciones al utilizar estos biomarcadores y, en la 

medida de lo posible, priorizar la utilización del análisis histoquímico y la cuantificación de LF. 

Las concentraciones de metales biodisponibles en el sedimento de los sitios de estudio 

difirieron de las concentraciones observadas en los mejillines. Estos podrían estar 

incorporando los metales a través de procesos de filtración de la columna de agua o la dieta. 

Además, las concentraciones de metales en masa visceral de moluscos, pueden ser alteradas 

por diversas variables naturales (Soto y Marigómez, 1997). Así, han surgido otras alternativas 

para evaluar la presencia de metales en mitílidos, como la cuantificación de depósitos 

metálicos utilizando técnicas autometalográficas. Estas técnicas revelan histoquímicamente 

la presencia de iones metálicos en la glándula digestiva o branquias que se pueden observar 

y cuantificar mediante la acumulación de depósitos negros de plata (BSD, por sus siglas en 

inglés) (Danscher, 1984; Soto y Marigómez, 1997a 1997b; Raftopoulou et al., 2003). En M. 

galloprovincialis se ha aplicado esta técnica para cuantificar la presencia de depósitos 

metálicos intralisosomales en las células digestivas tanto en estudios de laboratorio (Jimeno-

Romero et al., 2017; Duroudier et al., 2019a, 2021) como en trabajos de campo (de los Ríos 

et al., 2013, 2016b, 2018). En el presente trabajo, se utilizaron como controles positivos cortes 

de mejillones M. galloprovincialis expuestos a 750 µg/L de Ag, y sus respectivos controles no 

expuestos. El kit autometalográfico demostró ser eficaz y sensible en estos cortes, pero no 

así en los cortes de los ejemplares de B. rodriguezii provenientes de los sitios de estudio; por 

lo tanto, la cuantificación de los BSD no pudo realizarse. Es posible que esto se deba a que 

las concentraciones de metales registradas en B. rodriguezii fueron mucho menores a las 



 

 
 

analizadas en estudios previos que utilizaron técnicas autometalográficas con muestras 

ambientales (de los Ríos et al., 2013, 2016b, 2018). Si bien la técnica ha demostrado ser de 

gran utilidad, no sería lo suficientemente sensible para evaluar muestras ambientales de sitios 

donde solo se detectan algunos metales o en cantidades que no son muy elevadas. 

En los organismos acuáticos, y particularmente en los bivalvos, la evaluación de 

distintas histopatologías ha probado ser una herramienta sencilla y sensible para la 

determinación de alteraciones relacionadas a distintos contaminantes (Bignell et al., 2012). La 

glándula digestiva de los bivalvos es un órgano que presenta cierta plasticidad, por ejemplo, 

la morfología de los túbulos digestivos atraviesa distintos cambios acordes a los procesos y 

fases de digestión que atraviesa (Langton, 1975). Sin embargo, también ha sido demostrado 

que la exposición a distintos xenobióticos puede reflejarse en una pérdida de masa o 

adelgazamiento del epitelio de los túbulos en moluscos (Lowe et al., 1981; Cajaraville et al., 

1992, 1993; Garmendia et al., 2011). Esta alteración, conocida como atrofia de los túbulos 

digestivos, puede evaluarse cualitativamente y también cuantitativamente a través de 

parámetros como la relación MLR/MET y MET/MDR. Altos valores de la relación MLR/MET y 

bajos valores de MET/MDR son indicadores de atrofia de los túbulos digestivos (Garmendia 

et al., 2010; Brooks et al., 2011). También, frente a situaciones de estrés ambiental y la 

presencia de contaminantes, pueden observarse cambios en los distintos tipos celulares en 

el epitelio. En condiciones fisiológicas normales, el epitelio de los túbulos digestivos está 

compuesto por dos tipos celulares: las células digestivas y las células basófilas, siendo las 

primeras las más abundantes. En condiciones de estrés, ocurre una pérdida de células 

digestivas y una hiperplasia (aumento en número) de las células basófilas (Marigómez et al., 

1998; Zaldibar et al., 2007a; Brooks et al., 2012; Blanco-Rayón et al., 2019). Dicha hiperplasia 

es reversible y puede cuantificarse a través de la densidad en volumen de las células basófilas 

(VvBAS). De manera complementaria, la pérdida del tejido digestivo puede evaluarse 

midiendo la proporción entre tejido conectivo y digestivo (CTD, por sus siglas en inglés) 

(Brooks et al., 2011; Marigómez et al., 2017). En PB, no se observaron variaciones temporales 

en las relaciones MLR/MET y MET/MDR y VvBAS pero si hubo diferencias en la relación CTD 

con bajos valores en comparación con los sitios impactados. En PC y en PMdP, tampoco se 



 

 
 

observaron variaciones temporales para ninguno de los parámetros. Según estos valores, la 

glándula digestiva de los ejemplares recolectados en PC y PMdP presentan atrofia en los 

túbulos, mayor proporción de células digestivas y un aumento en el tejido conectivo, lo que 

coincide con las observaciones realizadas para el cálculo del índice histopatológico. Estas 

alteraciones pueden afectar los procesos digestivos y el metabolismo y acumulación de los 

xenobióticos (Marigómez et al., 1998). Además, se observaron otras alteraciones como 

hipertrofia de las células digestivas, infiltración hemocítica, la presencia de granulocitomas, 

necrosis y fibrosis. Estos resultados nos sugieren que las poblaciones de mejillín de PC y 

PMdP están bajo algún grado de estrés. En PMdP podrían estar asociados a los altos niveles 

de hidrocarburos, como ya ha sido reportado para otras especies, (Cajaraville et al., 1992; 

Marigómez et al., 2006; Brooks et al., 2011, 2012; Garmendia et al., 2011b), mientras que en 

PC podría estar relacionado a la alta acumulación de microplásticos que se ha demostrado 

que pueden encontrarse en los túbulos digestivos (Paul-Pont et al., 2016). Además, la 

ingestión de MP puede facilitar el transporte de contaminantes a los organismos, fenómeno 

conocido como “efecto troyano o de caballo de Troya” (Browne et al., 2013; Cole y Galloway, 

2015; Lusher, 2015; Guo y Wang, 2019; Vivekanand et al., 2021). Estos compuestos químicos 

pueden ser los añadidos a los plásticos durante su fabricación o los compuestos orgánicos 

persistentes que están en el agua y son adsorbidos a las partículas de MP (Lozoya et al., 

2016). 

Los valores de MLR/MET, MET/MDR y VvBAS también fueron mayores en 

B. rodriguezii del puerto de Mar del Plata al compararlo con un sitio de bajo impacto antrópico 

en Villa Gesell (Arrighetti et al., 2019), aunque estos autores no encontraron diferencias en 

los valores de CTD. Sin embargo, la relación CTD utilizada de manera complementaria con 

los parámetros MLR/MET, MET/MDR y VvBAS, podría brindar información útil en la 

interpretación general de los cambios histológicos producidos en el tejido de la glándula 

digestiva. Si bien los valores de MLR/MET, MET/MDR y VvBAS calculados en este trabajo 

fueron similares a los previamente reportados para esta especie (Arrighetti et al., 2019), fueron 

superiores a los usualmente reportados como valores base en M. galloprovincialis por ICES 

(Bignell et al., 2012). Las diferencias observadas podrían deberse a las diferencias de tamaño 



 

 
 

entre las dos especies, incluso se han observado diferencias en el intervalo de valores de 

VvBAS en especies cercanas como M. galloprovincialis y M. edulis (Brooks et al., 2011). Otra 

de las causas de las diferencias en los valores de estos parámetros podría ser la metodología 

empleada. En los estudios de B. rodriguezii se utilizó el programa AxioVision para el análisis 

de imágenes y la evaluación de MLR/MET, MET/MDR y el programa STEPanizer1 para el 

VvBAS y CTD, mientras que los trabajos previos de Mytilus spp. se han realizado utilizado 

una cámara clara y sistemas reticulares de Weibel (Weibel, 1979). Si bien las guías de ICES 

sugirieron estas metodologías hace años, también indicaron que el análisis podía hacerse con 

la ayuda de cualquier programa analizador de imágenes (Bignell et al., 2012). El programa 

AxioVision es de libre acceso y permite análisis de imágenes de manera rápida y sencilla y el 

programa STEPanizer1 ha sido diseñado por el propio Weibel con el fin de brindar una 

herramienta accesible y de fácil uso (Tschanz et al., 2011). Sería entonces necesaria una 

revisión y actualización de los valores base de los parámetros MLR/MET, VvBAS, CTD (y 

similares) para Mytilus spp aplicando nuevas tecnologías. Por todo lo previamente 

mencionado, los valores aquí reportados para estos biomarcadores podrían considerarse 

como niveles guía para B. rodriguezii. Además, se incluye en el Anexo de esta tesis la 

metodología detallada paso a paso para que en futuros trabajos en esta especie se puedan 

realizar los análisis utilizando los programas mencionados y que los resultados sean 

comparables. Se puede concluir que, al no haber variaciones de estos parámetros en los sitios 

impactados a lo largo de las temporadas, podemos considerar estos biomarcadores de gran 

utilidad para evaluar los efectos de la contaminación en B. rodriguezii, usando de valores 

basales lo obtenido en PB. Para su implementación se sugiere limitar el monitoreo a 

temporada de invierno que es donde se observaron, para los cuatro parámetros, diferencias 

entre los sitios.  

Respecto al análisis histológico, en el tejido gonadal también se observaron 

histopatologías como la infiltración hemocítica, atresia oocitaria en hembras, la presencia de 

células pigmentadas y agregados simil-lipofuscinas. La presencia de granulocitomas, fibrosis 

o necrosis fueron observadas en unos pocos ejemplares. Tanto en la glándula digestiva como 

en la gónada se observó que la prevalencia acumulada de las distintas alteraciones fue menor 



 

 
 

en PB, seguido por PC y PMdP. Este análisis puede brindar más información si se incluye el 

uso de un índice histopatológico (IH) de cada órgano (Costa et al., 2013; Cuevas et al., 2015). 

Estos índices nos permiten integrar todas las alteraciones en un único valor con el fin de 

facilitar la interpretación entre sitios y temporadas (Cuevas, et al., 2015). En PB, se observaron 

los menores valores de IH para ambos órganos, confirmando en líneas generales la 

sensibilidad del análisis histopatológico como un indicador de estrés general. En PMdP, la 

prevalencia acumulada de histopatologías y el IH en la glándula digestiva fueron más altos 

durante el invierno, donde la acumulación de LN en las células digestivas es la más baja. 

Estos daños y el bajo contenido energético podría ser consecuencia del periodo de 

evacuación extendido de esta población. Además, las hembras presentan atresia durante todo 

el año, lo que podría derivar en una menor cantidad de oocitos viables generando una 

deficiencia en la reproducción. En PC, también se observó atresia en los oocitos, sin embargo, 

la prevalencia acumulada de las distintas histopatologías en el tejido gonadal y el IH son 

menores que en PMdP. En primavera, el IH en la glándula digestiva es mayor que en el resto 

de los sitios, posiblemente asociado a la presencia de MP. 

Uno se los principales inconvenientes en los estudios de biomonitoreo es la presencia 

de posibles factores de confusión que pueden conducir a una mala interpretación de los 

resultados (Garmendia et al., 2010; Costa et al., 2013; Cuevas et al., 2015), por ejemplo, la 

parasitosis. La mayoría de los estudios de parásitos en bivalvos en Argentina se han 

focalizado en especies de interés comercial (Vázquez y Cremonte, 2017; Vázquez et al., 

2020), mientras que son escasos los reportes en B. rodriguezii (Arrighetti et al., 2019; Ojeda 

et al., 2021). Tanto en la glándula digestiva como en el tejido gonadal de los mejillines de PB 

y PC, se observó un único tipo de parásitos, los trematodos digeneos que podrían pertenecer 

a la familia Bucephalidae. Estos parásitos suelen infectar el tejido gonadal de los bivalvos pero 

cuando la intensidad de la infección es muy alta, los esporcistos pueden también alojarse en 

otros órganos, como la glándula digestiva o las branquias (Bignell et al., 2008; Cremonte, 

2011). Los ejemplares de PB y PC podrían ser más susceptibles a la parasitosis debido a una 

mejor condición del estado de salud, lo cual podría ser la causa de ausencia de parásitos en 

los mejillines de PMdP (otra explicación plausible sería que la elevada contaminación en 



 

 
 

PMdP impida la supervivencia de los parásitos en los mejillones). Esto también fue observado 

en M. galloprovincialis colectados en zonas contaminadas y no contaminadas de la Bahía de 

Vizcaya (Cuevas et al., 2015) Sin embargo, en ocasiones la alta intensidad de infección 

produjo castración en los mejillines registrándose un 11 % de ejemplares castrados en PB y 

un 15 % en PC. Si bien la presencia de bucefálidos no tendría una consecuencia inmediata 

en la mortalidad de B. rodriguezii, podría tener efectos adversos en el potencial reproductivo 

de las poblaciones (Ojeda et al., 2021). Por este motivo, el IH fue calculado con y sin la 

parasitosis. Al no incluir la parasitosis en el IH, los valores de ambos índices fueron menores, 

pero la tendencia observada fue la misma. Esto debería considerarse en estudios futuros, y 

contemplar en el análisis el efecto particular que podría causar cada tipo de parásitos, ya que 

es crucial para la interpretación de los resultados.  

Con respecto las respuestas fisiológicas, al ensayo de supervivencia al aire o de estrés 

al estrés (SOS, por sus siglas en inglés) y el índice de condición (IC) son métodos simples, 

de bajo costo y que brindan información a nivel del organismo y las alteraciones que este 

puede sufrir debido a la presencia de contaminantes y, el IC en particular, en relación con 

distintos procesos como el crecimiento o la reproducción (Pampanin et al., 2005; Martínez-

Gómez y Thain, 2012; Blaise et al., 2017). Es sabido que los mitílidos que se encuentran en 

situaciones de estrés ambiental por la presencia de contaminantes, mueren más rápidamente 

durante la anaerobiosis (Viarengo et al., 1995; Blaise et al., 2017). Esto supone que en los 

sitios contaminados, existe un compromiso entre la distribución de la energía utilizada en los 

distintos procesos metabólicos y en procesos de detoxificación (Petrović et al., 2004). Por 

ejemplo, se ha observado una reducción de la supervivencia al aire en poblaciones de 

M. galloprovincialis de zonas cercanas a plantas de tratamientos de aguas residuales o zonas 

portuarias (de los Ríos et al., 2013, 2016b). En el presente trabajo, en los tres sitios de estudio 

se observó que la supervivencia fue mayor en las temporadas de temperaturas menos 

extremas (otoño y primavera) que en las de temperaturas más extremas (invierno y verano); 

de hecho, en PMdP, la menor supervivencia se observó durante el verano, al igual que en 

M. galloprovincialis del mar Adriático (Petrović et al., 2004). Particularmente, en B. rodriguezii, 

se ha observado que la exposición a altas temperaturas disminuye el tiempo de supervivencia 



 

 
 

al aire en poblaciones de zonas portuarias (Díaz-Jaramillo et al., 2020). En PB si bien se 

observaron diferencias entre la supervivencia de otoño e invierno, el IC se mantuvo estable 

durante todas las temporadas. Durante el otoño se observaron los menores valores de 

supervivencia en PC y PMdP, coincidiendo con los bajos valores en el IC. Lo contrario sucede 

en invierno, altos valores de supervivencia y altos valores en el IC, lo que refleja una mejor 

condición fisiológica a pesar de los niveles de contaminación por hidrocarburos y MP. Se 

observó, en todas las temporadas, que el IC en los mejillines de PMdP fue menor que los de 

PB y PC. En la población de B. rodriguezii del estuario de Bahía Blanca (Argentina), al estudiar 

la relación entre el IC y la bioacumulación de HAPs, se concluyó que las diferencias 

observadas estarían relacionadas con factores como el ciclo reproductivo de la especie y no 

con la contaminación (Oliva et al., 2017). Por otro lado, también se observó en el mismo sitio 

que el IC era inversamente proporcional a la concentración de metales en masa visceral (Buzzi 

et al., 2017; Buzzi y Marcovecchio, 2018). Dado que en PMdP se observaron puestas 

parciales a lo largo del año, esta podría ser una causa de la disminución del IC en estas 

poblaciones. Otra causa podría ser la presencia de altas concentraciones de hidrocarburos 

que podrían generar un deterioro en la calidad ambiental (Marigómez et al., 2006). Por otro 

lado, el mayor IC de los mejillines de PC con respecto a los de PB, podría deberse a que, 

debido a la presencia de la planta de tratamiento de aguas residuales en PC, los mejillines 

están expuestos a una mayor disponibilidad de nutrientes, como fue reportado en otros 

trabajos (Damiens et al., 2007; Benali et al., 2015). Esto coincide con la mayor cantidad de 

materia orgánica encontrada en los sedimentos en este sitio. Esto nos indica que los 

biomarcadores de estrés a nivel de organismo, como la supervivencia al aire y el IC, son muy 

sensibles al estado nutricional de los mejillines, por lo que una alta disponibilidad de alimento 

puede enmascarar los efectos negativos de la contaminación. 

La supervivencia al aire y el IC serían respuestas fisiológicas valiosas del estado de 

salud general de los organismos, pero su implementación debería limitarse a temporadas que 

no incluyan los periodos de puesta de gametas ni de alta disponibilidad de alimento. En el 

caso de B. rodriguezii, la temporada ideal para su utilización sería entonces la temporada de 

invierno.  



 

 
 

Finalmente, los biomarcadores y respuestas fisiológicas fueron integrados a partir del 

índice integral de respuesta biológica (IBR/n), que permite combinar las distintas respuestas 

biológicas en un único valor y facilitar la interpretación de los resultados (Broeg y Lehtonen, 

2006). El uso del índice IBR/n permitió distinguir los niveles de estrés entre sitios, y claramente 

en PMdP se observaron los valores máximos. En PB, si se lo compara con el resto de los 

sitios, se observaron los menores valores de IBR/n. El valor más alto de IBR/n se observó en 

primavera coincidiendo con el mayor periodo de estrés relacionado al periodo de liberación 

de gametas. En PC, los valores de IBR/n fueron intermedios, con los valores más altos en las 

temporadas de otoño e invierno, situación que no coincidió con los dos periodos de puesta 

observados (primavera-verano). Podría suceder que en este caso la reproducción no 

estuviera relacionada y que los valores de estrés integrados sean altos porque son otros los 

factores que aumentan las respuestas, como la alta acumulación de MP observada en este 

sitio o en menor medida la presencia de HAPs. El IBR más alto de todo el estudio fue 

observado en PMdP durante el otoño coincidiendo con las máximas concentraciones de 

HAPs. Además, se registraron valores altos en verano, situación que no coincide con los tres 

periodos parciales de puesta de gametas (primavera, verano y otoño). 

Con este trabajo se pudo comprobar la importancia de realizar estudios 

multidisciplinarios que combinen las mediciones químicas en los sedimentos, su 

bioacumulación en el mejillín y las distintas respuestas biológicas. De esta forma se podrían 

establecer protocolos de monitoreo en ambientes complejos y heterogéneos como son los 

puertos o las zonas cercanas a las descargas de efluentes.  Además, con estos resultados se 

pudo establecer las líneas de base de respuestas biológicas antes de su uso en programas 

de monitoreo. 

  



 

 
 

SECCIÓN II. Enfoque ambiental integrado para evaluar los 

efectos biológicos en el mitílido Mytilus galloprovincialis 

Lamarck, 1819 en dos localidades del Golfo de Vizcaya, País 

Vasco (España) 

 

 

  



 

 
 

II.I OBJETIVO 
 
Determinar los potenciales efectos biológicos en el mitílido Mytilus galloprovincialis 

Lamarck, 1819 recolectado en dos ambientes costeros del Golfo de Vizcaya (España) con 

distintos tipos de impacto antrópico. 

 

II.II OBJETIVOS ESPECÍFICOS E HIPÓTESIS ASOCIADAS 
 
1. Objetivo: Determinar la disponibilidad de diferentes contaminantes en sedimento 

proveniente de dos ambientes con distintos tipos de impacto antrópico y su relación 

con la bioacumulación en el mitílido M. galloprovincialis. 

Hipótesis: Los sitios de estudio presentan diferentes contaminantes que pueden 

bioacumularse en M. galloprovincialis. 

 

2. Objetivo: Estudiar la respuesta de biomarcadores bioquímicos y de genotoxicidad en 

el mitílido M. galloprovincialis en dos ambientes con distintos tipos de impacto 

antrópico. 

Hipótesis: Los distintos tipos de impacto de origen antrópico generan respuestas en 

biomarcadores bioquímicos y de genotoxicidad en M. galloprovincialis. 

 

3. Objetivo: Estudiar la respuesta de distintos biomarcadores celulares y tisulares en el 

mitílido M. galloprovincialis en dos ambientes con distintos tipos de impacto 

antrópico. 

Hipótesis: Los distintos tipos de impacto de origen antrópico generan respuestas de 

biomarcadores celulares y tisulares en M. galloprovincialis. 

 

4. Objetivo: Estudiar distintas respuestas fisiológicas en el mitílido M. galloprovincialis 

en dos ambientes con distintos tipos de impacto antrópico. 



 

 
 

Hipótesis: Los distintos tipos de impacto de origen antrópico generan respuestas 

fisiológicas en M. galloprovincialis. 

 

5. Objetivo: Establecer cuáles son las respuestas biológicas más apropiadas en el 

mitílido M. galloprovincialis para evaluar el estado de cada ambiente estudiado.  

Hipótesis: El uso de un índice integral de respuesta de biomarcadores permite 

establecer cuáles son los ambientes con mayor impacto antrópico. 

 

El objetivo específico 1 se desarrolla en el Capítulo 1, mientras que el resto de los 

objetivos específicos se desarrollan en el Capítulo 2. Finalmente, ambos capítulos se integran 

en las Conclusiones. 

II.III INTRODUCCIÓN GENERAL 
 

El mitílido Mytilus galloprovincialis Lamarck, 1819 
 
Ecología de la especie, hábitat y distribución 

El mitílido M. galloprovincialis pertenece al "Complejo Mytilus", que agrupa tres 

especies del género Mytilus: M. edulis Linné, 1758, M. galloprovincialis Lamarck, 1819 y 

M. trossulus Gould, 1850 (McDonald et al., 1991). La clasificación sistemática vigente de este 

bivalvo es la siguiente: 

Filo: MOLLUSCA 

Clase: Bivalvia 

Subclase: Autobranchia 

Infraclase: Pteriomorphia 

Orden: Mytilida 

Superfamilia: Mytiloidea 

Familia: Mytilidae 

Subfamilia: Mytilinae  

  Género: Mytilus 

     Mytilus galloprovincialis, Lamarck 1819 



 

 
 

El bivalvo M. galloprovincialis, comúnmente llamado mejillón mediterráneo, es nativo 

del Mar Mediterráneo, el Mar Negro, el Mar Adriático, y el Océano Atlántico desde Irlanda a 

Marruecos (McDonald et al., 1991; Geller et al., 1994; Hilbish et al., 2010). Actualmente posee 

una amplia distribución global ya que es capaz de colonizar ambientes acuáticos dentro de un 

amplio intervalo de salinidad (His et al., 1989; Sanjuan et al., 1997) (Figura II.1). En el 

hemisferio norte puede encontrase en California (McDonald y Koehn, 1988), Japón (Wilkins 

et al., 1983), Hong Kong (Lee y Morton, 1985), China y Corea (McDonald et al., 1991). En el 

hemisferio sur se lo encuentra en Sudáfrica y Namibia (Grant y Cherry, 1985; Branch y 

Steffani, 2004) y Australasia (McDonald et al., 1991). Además, en los últimos años ha sido 

reportado en América del Sur en las costas de Brasil, Uruguay, Chile e incluso Argentina 

(Seed, 1992; Daguin y Borsa, 2000; Toro et al., 2005; Astorga et al., 2015; Zbawicka et al., 

2018; Belz et al., 2020; Lins et al., 2021). Su gran expansión no solo se debe a la introducción 

para su cultivo y el creciente tránsito marítimo, sino también a ciertas características que 

presenta la especie como su rápida tasa de crecimiento, alta tolerancia a la desecación, y 

gran capacidad de hibridación (McDonald et al., 1991; Branch y Steffani, 2004; Zbawicka 

et al., 2018). Por todo esto, se encuentra incluida en la lista de las 100 especies más invasoras 

del mundo (Lowe et al., 2004), publicada por la Unión Internacional para la Conservación de 

la Naturaleza (IUCN, por sus siglas en inglés). Sin embargo, también posee un gran valor 

comercial para el consumo humano y es cultivada y comercializada a escala global (FAO, 

2009). 

 

 



 

 
 

 

Figura II.1. Distribución global de Mytilus galloprovincialis. Basado en los registros de ocurrencia de 

GBIF (GBIF.org (21 February 2023) GBIF Occurrence Download, 2023). El tamaño e intensidad de 

color de los círculos (amarillo: menos intenso, rojo: más intenso) es proporcional a la cantidad de 

registros en el área. 

 

El mitílido M. galloprovincialis, suele tener un tamaño promedio de 5 cm de largo 

(Figura II.2) aunque puede alcanzar los 12 cm de largo. Es una especie dioica que presenta 

fecundación externa y una larva velígera libre, nadadora y planctotrófica. Este bivalvo es un 

ingeniero ecosistémico que se alimenta por filtración de fitoplancton y detritos orgánicos y 

tiene un rol principal en las redes tróficas de los ambientes que habita.  

 



 

 
 

 

Figura II.2. El mitílido Mytilus galloprovincialis en los intermareales de la costa española. A. Banco de 

mejillinar en Galicia. B. Comunidad del mejillinar en Plentzia donde se observan distintas algas y ostras 

asociadas. C. Detalle de mejillones de Plentzia donde se observa su gran tamaño. Escala 2 cm. 

 

Con respecto a su ciclo reproductivo, son maduros sexualmente al año de vida y 

presenta un largo periodo de puesta que incluso puede ser continuo a lo largo del año (Seed, 

1969). En ambientes estuarinos y costeros, se ha observado diferencias en el ciclo 

reproductivo entre las distintas poblaciones e incluso entre las mismas poblaciones pero de 

distintos años (Azpeitia et al., 2017). En mejillones nativos de la Bahía de Vizcaya, se observó 

que la gametogénesis ocurre en los meses de invierno y son reproductivamente activos en 

primavera. Además, en años cálidos y con altos registros de nutrientes, puede presentarse un 



 

 
 

segundo pico reproductivo entre verano y otoño (Garmendia et al., 2010; Ortiz-Zarragoitia 

et al., 2011; Cuevas et al., 2015). 

 

Mytilus galloprovincialis como organismo bioindicador y centinela de 

contaminación ambiental 

Las especies del complejo Mytilus han sido ampliamente empleadas como centinelas 

de contaminación ambiental en programas de monitoreo durante décadas (Goldberg, 1975; 

Davies y Vethaak, 2012; Farrington et al., 2016; Beyer et al., 2017). Particularmente, 

Mytilus galloprovincialis es una de las especies más utilizadas alrededor del mundo (Widdows 

y Donkin, 1992). La implementación de esta especie como biondicadora y centinela se debe 

en gran parte a que organizaciones como OSPAR, ICES o UNEP, a lo largo de los años, han 

impulsado políticas que regulan la cooperación internacional para la protección del medio 

ambiente, haciendo hincapié en la necesidad de unificar criterios en los análisis y de 

esquemas de trabajo  (Roose et al., 2011; JPI-Oceans, 2021). De esta manera, se cuenta con 

una amplia información sobre los niveles base de distintos biomarcadores y respuestas 

fisiológicas en M. galloprovincialis en distintas ubicaciones del hemisferio norte (Davies y 

Vethaak, 2012; Vethaak et al., 2017). Así, son numerosos los registros de los efectos, a 

distintos niveles de organización, de contaminantes como metales (Vlahogianni et al., 2007; 

Besada et al., 2008), hidrocarburos (Cajaraville et al., 1993; Orbea et al., 1999) o 

policlorobifenilos (Zorita et al., 2007a), y la especie ha sido utilizada tanto en monitoreos 

pasivos como activos (Marigómez et al., 2004, 2013b; Orbea y Cajaraville, 2006; Bocchetti 

et al., 2008; Lekube et al., 2014) 

Se ha observado que, según su ubicación geográfica, M. galloprovincialis puede 

presentar diferencias en las respuestas biológicas generadas por un mismo contaminante 

(Baumard et al., 1998a, 1999; Besada et al., 2008; Garmendia et al., 2010). Dado que pueden 

producirse diferencias entre los ciclos reproductivos de poblaciones cercanas o incluso en una 

misma población en distintos años (Azpeitia et al., 2017), los parámetros reproductivos han 

sido históricamente incluidos en los estudios de monitoreo que utilizan a esta especie. 



 

 
 

Recientemente, en la Bahía de Vizcaya, Blanco-Rayón y colaboradores (2020) observaron 

que la bioacumulación y los niveles de respuesta de distintos biomarcadores presentaron 

variaciones relacionadas al sexo y estadio reproductivo de los mejillones aunque sin patrones 

claros. Por este motivo, los autores remarcan la importancia de incluir la identificación del sexo 

o estadios de desarrollo gametogénico al utilizar a esta especie como bioindicadora. En la 

Bahía de Vizcaya, el estado de salud ambiental ha sido evaluado en numerosas ocasiones 

analizando los efectos de contaminantes heredados en M.  galloprovincialis (Marigómez et al., 

2004; Cajaraville et al., 2006, 2016; Garmendia et al., 2011b, 2011a; Ortiz-Zarragoitia et al., 

2011). Los estudios incluyen evaluaciones a distintos niveles de organización biológica, desde 

el uso de biomarcadores moleculares, celulares y tisulares (Bartolomé et al., 2010; Garmendia 

et al., 2010; Lekube et al., 2014; Cuevas et al., 2015; Blanco-Rayón et al., 2020) hasta 

respuestas fisiológicas (de los Ríos et al., 2013, 2016b). Además, en este área, la especie 

también ha sido utilizada para evaluar la acumulación de contaminantes de preocupación 

emergente como son los microplásticos (MP) (Mendoza et al., 2020). Alrededor del mundo, 

son numerosos los trabajos que han utilizado a esta especie para evaluar los efectos de los 

MP tanto en estudios de campo (Bråte et al., 2018b; Li et al., 2019; Reguera et al., 2019; Gedik 

y Eryas, 2020) como de laboratorio (Li et al., 2015; Vandermeersch et al., 2015; Bråte et al., 

2018a).  

 

II.IV METODOLOGÍA GENERAL 
 

Sitios de estudio  
 

El golfo de Vizcaya se encuentra en el Océano Atlántico norte y se ubica desde la isla 

de Quessant en Bretaña, Francia, hasta el cabo Ortegal en Galicia, España (Europa). En 

España, la bahía de Vizcaya se extiende en las costas de las comunidades autónomas de 

Galicia, Asturias, Cantabria y el País Vasco.  

Los sitios de estudio corresponden a dos localidades con distinto tipo de impacto 

antrópico ubicadas en dos estuarios de la bahía de Vizcaya en el País Vasco (Figura II.3). El 



 

 
 

primer sitio, Arriluze (43°20′48″N 3 °01′42″O), se trata de un puerto deportivo ubicado en el 

estuario de Bilbao (Figura II.3). Dicho estuario tiene una extensión de 22 km, es principalmente 

euhalino y posee una amplitud macro-mesomareal con un régimen de mareas semidiurno 

(Uriarte y Villate, 2004; Iriarte et al., 2016). La población asociada es de tipo urbana y en el 

estuario se distinguen dos partes, una externa que consiste en una ensenada costera 

semicerrada, y una interna (15 km de longitud aprox.) que atraviesa el área metropolitana de 

Bilbao (Uriarte y Villate, 2004; Iriarte et al., 2016). Históricamente ha sido considerado un sitio 

contaminado principalmente debido a distintas actividades portuarias, urbanas, industriales, 

agrícolas o relacionadas al desecho de aguas tratadas (Cajaraville et al., 2016; Briaudeau 

et al., 2019). Distintos compuestos como metales, hidrocarburos y contaminantes de 

preocupación emergente, que causan efectos negativos en la biota  (Cajaraville et al., 2003; 

de los Ríos et al., 2016b; Blanco-Rayón et al., 2020), han sido detectados en sedimento y 

biota en este sitio (Prieto et al. 2008, Rodríguez et al. 2009, Bartolomé et al. 2010, Puy-

Azurmendi et al. 2013). Sin embargo, en los últimos años se ha reportado una disminución en 

las concentraciones de los contaminantes y sus efectos en la biota, lo que sugiere una 

recuperación gradual del estuario de Bilbao (Borja et al., 2010; Iriarte et al., 2016; Briaudeau 

et al., 2019). 

El segundo sitio, Plentzia (43°24′38″N 2°57′2″O), se trata de un sitio relativamente 

limpio con un puerto pesquero ubicado en el estuario de Butroe (Figura II.3). Dicho estuario 

tiene una extensión de 8 km, es principalmente eurihalino en su desembocadura y posee una 

amplitud mesomareal con un régimen de mareas semidiurno (Villate et al., 1989). La población 

asociada es pequeña, aunque aumenta en los meses de verano debido al atractivo de las 

playas de Plentzia y Gorliz, ubicadas en la bahía (Orbea et al., 2002). Sus efluentes son 

tratados en Mungia y las actividades agrícolas e industriales se desarrollan 15 km río arriba 

del Butroe, por lo que se considera que generan un mínimo impacto ambiental (Saiz-Salinas, 

1997; Cortada y Collins, 2013; Lekube et al., 2014). Por estos motivos, históricamente ha sido 

considerado un sitio de referencia en estudios de monitoreo ambiental de la contaminación 

(Orbea et al., 2002; de los Ríos et al., 2013, 2016a; Briaudeau et al., 2020), principalmente al 



 

 
 

compararlo con Arriluze (Soto et al., 1995; Saiz-Salinas, 1997; Orbea et al., 1999; Lekube 

et al., 2014; Blanco-Rayón et al., 2020). 

 

 

Figura II.3. Sitios de estudio y muestreo en dos estuarios de la costa de la Bahía de Vizcaya. 

Muestreo 
 

El muestreo se realizó el 8 de junio de 2021 durante la marea baja en el intermareal 

rocoso de Plentzia y Arriluze. En cada sitio de estudio se recolectaron manualmente individuos 

adultos de M. galloprovincialis (3,5-4,5 cm de longitud de valva, n = 120), muestras de 

sedimentos superficiales (50 mL; n = 4) y de agua superficial (50 mL; n = 4). Las muestras 

fueron transportadas a la Estación Marina de Plentzia (UPV/EHU) para su procesado. Datos 

físico-ambientales como temperatura, salinidad y pH del agua fueron registrados con un 



 

 
 

sensor multiparamétrico en zonas aledañas por otros miembros del grupo BCTA el 25 de junio 

de 2021. 

Procesado de muestras 
 
Una vez en el laboratorio, las muestras de sedimentos se almacenaron a -40°C hasta 

ser analizadas. Los animales fueron divididos en 4 grupos para ser disecados, procesados, 

fijados y almacenados según correspondía para el tipo de análisis a realizar (Figura II.4). A 

los mejillones del Grupo 1 (n = 10) se les extrajo la hemolinfa para realizar el ensayo cometa 

y de frecuencia de micronúcleos. Luego, la glándula digestiva y tejido gonadal fueron 

disecados y fijados en formaldehído buffer neutro 10 % (NBF 10 %) para los análisis 

histológicos. Al Grupo 2 (n = 20) se les disecó la glándula digestiva y tejido gonadal para los 

análisis bioquímicos y transcriptómicos. La glándula digestiva fue divida en dos partes iguales 

que fueron pesadas: una mitad fue criopreservada en nitrógeno líquido y luego guardada a -

80 °C (bioquímica) y la otra mitad se guardó en RNAlater a -80 °C (trancriptómica). Del tejido 

gonadal se tomó una pequeña porción que fue fijada en NBF 10 % para la determinación de 

los sexos mediante histología en parafina. Para la determinación de metales (n = 20, Grupo 

3) los individuos fueron ubicados en peceras a temperatura y fotoperíodo controlado durante 

48 h para dejarlos depurar antes de remover la masa visceral y conservarla a -20 °C. Estos 

mejillones también fueron utilizados para la determinación del índice de condición. Para las 

determinaciones analíticas de HAPs y PCBs (n = 60, Grupo 4) los individuos fueron depurados 

durante 24 °C antes de ser disecados y conservados a -40 °C. Los protocolos de todos los 

análisis previamente mencionados se detallan en la sección Materiales y Métodos de cada 

capítulo de esta Sección II y en el Anexo. 

 



 

 
 

 

Figura II.4. Procesado de muestras de Mytilus galloprovincialis en diferentes grupos según los distintos 

análisis realizados. El n indicado en cada grupo corresponde al número de individuos de cada sitio de 

estudio. AOX1: actividad de la enzima palmitoil-CoA oxidasa; HAPs: hidrocarburos aromáticos 

policíclicos; IC: índice de condición; MN: micronúcleos; Nliq: nitrógeno líquido; PCBs: policlorobifenilos. 

 

Análisis estadísticos 

Para determinar la existencia de diferencias estadísticamente significativas entre los 

valores de los distintos resultados, se realizaron comparaciones de a pares entre los dos sitios 

de estudio. Antes de realizar cualquier prueba estadística se verificaron los supuestos 

(normalidad y homocedasticidad) correspondientes al análisis estadístico que se pretendía 

usar. En caso de no cumplirse los supuestos del modelo a utilizar, los datos fueron 



 

 
 

transformados y si aún no se cumplían, fueron evaluados a través de análisis no paramétricos. 

Para todos los análisis se estableció un nivel de significancia del 95% (p < 0,05) y se utilizó el 

programa STATISTICA 13 (StatSoft, Inc.). El tipo de prueba estadística realizada para cada 

análisis y set de datos se detalla en la sección Materiales y Métodos de cada capítulo. 

  



 

 
 

CAPÍTULO 1. Presencia de contaminantes en 

Mytilus galloprovincialis en ambientes con distinto tipo de 

impacto antrópico  

 

  



 

 
 

1.1 MATERIALES Y MÉTODOS 

1.1.1 Factores ambientales 
 
La temperatura, salinidad y pH del agua de los sitios de estudio fue compartida por 

otros miembros del grupo BCTA quienes registraron estos parámetros el 25 de junio de 2021, 

utilizando un sensor multiparamétrico digital (YSI EXO Multiparameter Sonde). 

 

1.1.2 Compuestos orgánicos persistentes y metales traza en 
sedimento 
 

Las muestras de sedimento superficial recolectas en los sitios de estudio (n = 4; 55 g 

cada una) fueron enviadas a IPROMA/EUROFINS para las determinaciones analíticas de 

compuestos orgánicos persistentes y metales traza. 

Se analizó la presencia de los siguientes compuestos orgánicos persistentes: 

hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs) y policlorobifenilos (PCBs), en las muestras de 

sedimento a través de cromatografía gaseosa-espectometría  de masa (GC-MS). Solo se 

analizaron los 16 HAPs prioritarios: acenafteno, acenaftileno, antraceno, benzo(a)antraceno, 

benzo(b)fluoranteno, benzo(k)fluoranteno, benzo(a)pireno, benzo(g, h, i)perileno, criseno, 

dibenzo(a, h)antraceno, fenantreno, fluoranteno, fluoreno, indeno(1,2,3, c, d)pireno, naftaleno 

y pireno. Los 11 PCBs analizados fueron: PCB 149, PCB 28, PCB 52, PCB 101, PCB 118, 

PCB 153, PCB 180, PCB 138, PCB 18, PCB 31, PCB 44, PCB 194, PCB 105 y PCB 156. El 

límite de detección (LD) para los HAPs analizados en los sedimentos de ambos sitios fue de 

20,0 ng/g peso seco (ng/g ps). El LD para los congéneres de PCB 28+31 fue de 4,0 ng/g ps y 

el LD para los congéneres de PCB 52, 101, 118, 153, 180, 138, 18, 44, 194 y 149 fue de 2,0 

ng/g ps en sedimentos. Los resultados obtenidos para HAPs totales y PCBs totales (∑HAP y 

∑PCBs) en ambos sitios se expresaron como la suma de los valores de la media ± desvío 

estándar, en ng/g ps. 

Se realizó el análisis químico de metales a través de espectrometría de masas de 

plasma acoplado inductivamente (ICP-MS). Se analizaron 10 metales traza: aluminio (Al), 



 

 
 

arsénico (Ar), cadmio (Cd), cobre (Cu), cromo (Cr), hierro (Fe), níquel (Ni), plomo (Pb), selenio 

(Se) y zinc (Zn).  Los resultados se reportaron como la media ± desvío estándar, en µg/g ps. 

Con el fin de poder evaluar los potenciales efectos biológicos adversos de los HAPs, 

∑PCBs y metales presentes en los sedimentos, se utilizó la Guía de Calidad de Sedimentos 

(SQG, por sus siglas en inglés) descripta por Long y colaboradores (2006). En esta 

clasificación se usan valores de referencia denominados Efecto de Rango Bajo (ERL) y Efecto 

de Rango Medio (ERM) en donde: si la concentración del contaminante es < ERL los efectos 

adversos son raramente observados; si está entre el ERL y ERM los efectos adversos son 

ocasionalmente observados y si es > ERM los efectos adversos son frecuentemente 

observados. El potencial del contaminante para causar efectos biológicos adversos se evaluó 

a través de la estimación de los Cocientes Guía de Calidad de Sedimentos (SQG-Qs, por sus 

siglas en inglés) como la relación entre el nivel del contaminante y su respectivo ERM. 

Finalmente, los sedimentos de ambos sitios fueron categorizados según su riesgo toxicológico 

para cada tipo de contaminante de la siguiente manera: SQG-Q <0,1 = sedimento no 

impactado; SQG-Q 0,1–1 = sedimento moderadamente impactado; SQG-Q >1 = sedimento 

altamente impactado (MacDonald et al., 2004). 

 

1.1.3 Compuestos orgánicos persistentes y metales traza en 
mejillones 
 

El análisis de compuestos orgánicos persistentes (HAPs y PCBs) en masa visceral de 

M. galloprovincialis se hizo a partir del Grupo 4 (n = 60). Luego de 24 h de depuración, los 

mejillones fueron disecados, pesados y separados en 4 pools de 50 g aproximadamente cada 

uno. Las muestras (3 réplicas de 20 mejillones cada una) fueron conservadas a -20 °C hasta 

ser enviadas IPROMA/EUROFINS para los análisis químicos mediante GC-MS. Se analizaron 

los mismos 16 HAPs y 11 PCBs que en las muestras de sedimento. El LD fue de 5,0 ng/g ps 

para los 16 HAPs y de 1,0 ng/g ps para los 11 PCBs. Los resultados obtenidos para HAPs y 

PCBs totales (∑HAPs y ∑PCBs) en ambos sitios se expresaron como la suma de los valores 

de la media ± desvío estándar, en ng/g ps. 



 

 
 

El análisis de metales traza en masa visceral de M. galloprovincialis se hizo a partir del 

Grupo 3 (n = 20). Luego de 48 h de depuración, los mejillones fueron disecados, pesados y 

separados en 4 pools de 5 g aproximadamente cada uno. Las muestras (4 réplicas de 5 

mejillones cada una) fueron conservadas a -20 °C hasta ser enviadas IPROMA/EUROFINS 

para el análisis químico de metales a través de ICP-MS. Se analizaron los 10 mismos metales 

que en las muestras de sedimento.  

1.1.4 Evaluación del origen de los hidrocarburos aromáticos 
policíclicos 

 
Con el fin de evaluar el posible origen (i.e pirogénico o pirolítico) de los hidrocarburos 

aromáticos presentes en los sedimentos y el mejillón de los sitios de estudio se calcularon 

tres índices de evaluación: 

- Benzo(a)antraceno/(benzo(a)antraceno + criseno) (BaA/228): valores menores que 0,2 se 

atribuyen a fuentes petrogénicas, mayores que 0,35 indican origen pirolítico, mientras que 

valores entre 0,2 y 0,35 indican un origen mixto. 

- Fluoranteno/(fluoranteno + pireno) (Fl/(Fl + Py)): valores menores que 0,4 se atribuye a 

fuentes petrogénicas, mayores que 0,5 a la combustión de maderas, mientras que valores 

intermedios a la combustión  de petróleo. 

- Antraceno/(antraceno + fenantreno)  (Ant/(Ant + Phe): valores menores que 0,1 se 

atribuye a fuentes petrogénicas, mayores a 0,1 indican combustión. 

1.1.5 Análisis estadísticos 
 
Dado que se contó con réplicas, las determinaciones de compuestos orgánicos 

persistentes y metales en sedimento y biota fueron analizadas estadísticamente para evaluar 

las diferencias entre sitios de estudio. Puesto que no se cumplieron los supuestos de 

normalidad y homocedasticidad (comprobados mediante la prueba de Shapiro-Wilk y Levene, 

respectivamente), se utilizó de la prueba no paramétrica de Mann-Whitney U test de 

comparación de a pares. Para todos los análisis, se estableció un nivel de significancia del 

95% (p < 0,05) y se utilizó el programa STATISTICA 13 (StatSoft, Inc.). 



 

 
 

1.2 RESULTADOS 
 

1.2.1 Factores ambientales 
 
La temperatura, salinidad y pH del agua de los sitios de estudio se muestran en la 

Tabla II.1. La temperatura y el pH en ambos sitios es similar, en cambio la salinidad en Arriluze 

es menor por ser la desembocadura de un estuario. 

 

Tabla II.1. Temperatura, salinidad y pH del agua registrados el 25 de junio de 2021 en Plentzia y 

Arriluze. 

 

 

 

ups = unidades prácticas de salinidad 

 

1.2.2 Compuestos orgánicos persistentes y metales traza en 
sedimento 
 

Los resultados del análisis de hidrocarburos aromáticos en sedimento se resumen en 

la Tabla II.2. No se observaron diferencias estadísticamente significativas en la concentración 

de ∑HAPs entre ambos sitios (p > 0,05) y su SQG-Q es < 0,1. De los 16 HAPs prioritarios 

analizados solo el acenafteno se encontró por debajo del límite de detección en ambos sitios. 

Solo se observaron diferencias significativas en las concentraciones medias de los siguientes 

HAPs individuales: benzo(b)fluoranteno, benzo(g,h,i)perileno e indeno(1,2,3,c,d)pireno, 

siendo siempre mayor en Arriluze (p < 0,05). La mayoría de los PAHs detectados se 

encuentran entre ERL y ERM, excepto para el fenantreno, fluoranteno, naftaleno y pireno que 

se encuentran por debajo de ERL. En Plentzia las concentraciones de dibenzo(a,h)antraceno 

se encuentran muy por encima del ERM, y en consecuencia su SQG-Q es superior a 1. 

 

 

SITIO TEMPERATURA SALINIDAD PH 

PLENTZIA 18,6 °C 34,23 ups 7,8 

ARRILUZE 18,8 °C 26,78 ups 7,6 



 

 
 

Tabla II.2. Concentraciones (media ± DE, ng/g peso seco) de hidrocarburos aromáticos policíclicos en 

muestras de sedimento de Plentzia y Arriluze. Letras distintas representan diferencias significativas 

entre sitios (p < 0,05). Se incluye la significancia toxicológica de los hidrocarburos en cada sitio, 

expresada mediante los Cocientes Guía de Calidad de Sedimentos (SQG-Qs) usando los valores guía, 

establecidos por Long y colaboradores (1995).  

LD HAPs PLENTZIA ARRILUZE ERL ERM 
SQG-Q 

PLENTZIA 

SQG-Q 

ARRILUZE 

20 Acenafteno <LD <LD 16 500 - - 

20 Acenaftileno 45 ± 22,30 a 50 ± 21,73 a 44 640 0,07 0,08 

20 Antraceno 134,50 ± 29,49 a 99,75 ± 47,53 a 85,3 1100 0,12 0,09 

20 Benzo(a)antraceno 210 ± 24,51 a 202,5 ± 53,31 a 261 1600 0,13 0,13 

20 Benzo(b)fluoranteno 169 ± 16,63 a 219,5 ± 37,72 b - - - - 

20 Benzo(k)fluoranteno 184 ± 22,33 a 199 ± 32,89 a - - - - 

20 Benzo(a)pireno 160,75 ± 11,93 a 188 ± 40,48 a 430 1600 0,10 0,12 

20 Benzo(g,h,i)perileno 92 ± 9,42 a 144,25 ± 24,85 b - -   

20 Criseno 275,67 ± 66,15 a 230,5 ± 52,14 a 384 2800 0,10 0,08 

20 Dibenzo(a,h)antraceno 450,5 ± 369,82 a 23 ± 2,65 a 63,4 260 1,73 0,09 

20 Fenantreno 187,25 ± 47,68 a 195,5 ± 131,66 a 240 1500 0,12 0,13 

20 Fluoranteno 453 ± 151,56 a 538,25 ± 288,25 a 600 5100 0,09 0,10 

20 Fluoreno 41,75 ± 20,21 a 34 ± 19,08 a 19 540 0,08 0,06 

20 Indeno(1,2,3,c,d)pireno 124,5 ± 4,80 a 161,25 ± 29,03 b - - - - 

20 Naftaleno 27 ± 5,66 a 41,25 ± 10,40 a 160 2100 0,01 0,02 

20 Pireno 285,75 ± 33,59 a 354,5 ± 168,38 a 665 2600 0,11 0,14 

 ∑HAPs 2419,75 ± 406,74 a 2667 ± 940,22 a 4022 44792 0,05 0,06 

ERL: Efecto de Rango Bajo y ERM: Efecto de Rango Medio LD: límite de detección; HAP: hidrocarburo 
aromático policíclico.  

 

En Plentzia todos los PCBs analizados en las muestras de sedimento estuvieron por 

debajo del límite de detección (excepto el PCB 149), y en Arriluze, si bien se detectaron varios 

PCBs, los valores fueron bajos (Tabla II.3). Se observaron diferencias estadísticamente 

significativas (p < 0,05) en las concentraciones de ∑PCBs entre ambos sitios. Los valores de 

ERL y ERM para ∑PCBs es de 23 y 180 respectivamente, por lo que el valor de SQG-Q para 

Plentzia es de 0,013 y para Arriluze de 0,23. 

Las concentraciones de los 10 metales analizados (Al, As, Cd, Cu, Cr, Fe, Ni, Pb, Se, 

Zn) fueron significativamente mayores en Arriluze que en Plentzia (p < 0,05) (Tabla II.4). El 

Cu se encontró por debajo del LD en Plentzia, sin embargo, en Arriluze superó ampliamente 

el ERM, con un SQG-Q > 1,85, al igual que el Zn con un SQG-Q de 7,99.  



 

 
 

Tabla II.3. Concentraciones (media ± DE, ng/g peso seco) de policlorobifenilos en muestras de 

sedimento de Plentzia y Arriluze. Letras distintas representan diferencias significativas entre sitios 

(p < 0,05). 

LD PCB Plentzia Arriluze 

4,0 PCB 28+31 <LD <LD 

2,0 PCB 52 <LD <LD 

2,0 PCB 101 <LD 4,23 ± 1,00 

2,0 PCB 118 <LD <LD 

2,0 PCB 153 <LD 10,5 ± 1,29 

2,0 PCB 180 <LD 6,25 ± 2,22 

2,0 PCB 138 <LD 9,25 ± 1,26 

2,0 PCB 18 <LD <LD 

2,0 PCB 44 <LD <LD 

2,0 PCB 194 <LD 2,6 ± 0,18 

2,0 PCB 149 10 8 ± 0,82 

 
∑PCBs 2,50 ± 50 a 40,82 ± 6,12 b 

LD: límite de detección; PCB: policlorobifenilo.  

 

Tabla II.4. Concentraciones (media ± DE, µg /g peso seco) de metales traza en muestras de sedimento 

de Plentzia y Arriluze. Letras distintas representan diferencias significativas entre sitios (p < 0,05). Se 

incluye la significancia toxicológica de los metales en cada sitio, expresada mediante los Cocientes 

Guía de Calidad de Sedimentos (SQG-Qs) usando los valores guía establecidos por Long y 

colaboradores (1995).  

LD METAL PLENTZIA ARRILUZE ERL ERM 
SQG-Q 

PLENTZIA 

SQG-Q 

ARRILUZE 

1000 Al 4477,5 ± 1065,7 a 25927,8 ± 10655,3 b - - - - 

1,0 As 11,0 ± 1,4 a 30,0 ± 7,4 b - - - - 

0,05 Cd 0,06 ± 0,01 a 0,9 ± 0,3 b 1,2 9,6 0,01 0,10 

10 Cu <LD >500 34 270 - > 1,85 

1,0 Cr 6,0 ± 1,4 a 65,0 ± 21,3 b 81 370 0,02 0,18 

100 Fe 6967,8 ± 269 a 30143,3 ± 5679,6 b - - - - 

3,0 Ni <LD 31 ± 10,2 b 20,9 51,6 - 0,60 

3,0 Pb 7,5 ± 1,3 a 166,3 ± 24,3 b 46,7 218 0,03 0,76 

0,2 Se 0,9 ± 0 a 1,8 ± 0,4 b - - - - 

10 Zn 33,8 ± 6,1 a 3276,3 ± 1724,4 b 150 410 0,08 7,99 

ERL: Efecto de Rango Bajo; ERM: Efecto de Rango Medio; LD: límite de detección 

 



 

 
 

1.2.3 Compuestos orgánicos persistentes y metales en 
mejillones 
 

Todos los HAPs analizados en masa visceral de M. galloprovincialis se encontraron 

por debajo del LD en ambos sitios (Tabla II.5).  Asimismo, todos los PCBs analizados se 

hallaron por debajo del LD en los mejillones de ambos sitios (Tabla II.6). 

  

Tabla II.5. Concentraciones (media ± DE, ng/g peso seco) de hidrocarburos aromáticos policíclicos en 

ejemplares de Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze. 

LD 

(ng/g ps) 
HAPs 

PLENTZIA 

media ± DE (ng/g ps) 

ARRILUZE 

media ± DE (ng/g ps) 

5,0 Acenafteno <LD <LD 

5,0 Acenaftileno <LD <LD 

5,0 Antraceno <LD <LD 

5,0 Benzo(a)antraceno <LD <LD 

5,0 Benzo(b)fluoranteno <LD <LD 

5,0 Benzo(k)fluoranteno <LD <LD 

5,0 Benzo(a)pireno <LD <LD 

5,0 Benzo(g,h,i)perileno <LD <LD 

5,0 Criseno <LD <LD 

5,0 Dibenzo(a,h)antraceno <LD <LD 

5,0 Fenantreno <LD <LD 

5,0 Fluoranteno <LD <LD 

5,0 Fluoreno <LD <LD 

5,0 Indeno(1,2,3,c,d)pireno <LD <LD 

5,0 Naftaleno <LD <LD 

5,0 Pireno <LD <LD 

 ∑HAPs <LD <LD 

LD: límite de detección; HAPs: hidrocarburos aromáticos policíclicos. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 
 

Tabla II.6. Concentraciones (media ± DE, ng/g peso seco) de policlorobifenilos en ejemplares de 

Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze.  

LD 

(ng/g ps) 
PCBs 

Plentzia 

media ± DE (ng/g ps) 

Arriluze 

media ± DE (ng/g ps) 

1,0 PCB 28+31 <LD <LD 

1,0 PCB 52 <LD <LD 

1,0 PCB 101 <LD <LD 

1,0 PCB 118 <LD <LD 

1,0 PCB 153 <LD <LD 

1,0 PCB 180 <LD <LD 

1,0 PCB 138 <LD <LD 

1,0 PCB 18 <LD <LD 

1,0 PCB 44 <LD <LD 

1,0 PCB 194 <LD <LD 

1,0 PCB 149 <LD <LD 

 
∑PCBs <LD <LD 

LD: límite de detección; PCBs: policlorobifenilos. 

 

Las concentraciones de los 10 metales analizados (Al, As, Cd, Cu, Cr, Fe, Ni, Pb, Se, 

Zn) en la masa visceral de M. galloprovincialis se detallan en la Tabla II.7. Los metales más 

abundantes en las muestras de mejillones de ambos sitios fueron el Zn, Fe y Al. Las 

concentraciones de Cu, Cr y Ni se hallaron por debajo del LD en ambos sitios. Se observaron 

diferencias estadísticamente significativas (p < 0,05) en el resto de los metales analizados 

excepto el Al, Fe, Se y Zn. Las concentraciones de Pb y Cd fueron mayores en Arriluze que 

en Plentzia, mientras que la concentración de As fue mayor en los ejemplares recolectados 

en Plentzia. 

 

 

 

 

 

 

 



 

 
 

Tabla II.7. Concentraciones (media ± de, µg /g peso seco) de metales traza en ejemplares de 

Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze. Letras distintas representan diferencias significativas 

entre sitios (p < 0,05).  

LD 

(µg/g ps) 
Metal 

PLENTZIA 

media ± DE (µg/g ps) 

ARRILUZE 

media ± DE (µg/g ps) 

7,0 Al 10,0 ± 3,5 a 16,7 ± 12,5 a  

1,0 Ar 1,98 ± 0,17 a 1,58 ± 0,1 b 

0,1 Cd 0,12 ± 0,01 a  0,29 ± 0,1 b 

5,0 Cu <LD <LD 

1,0 Cr <LD <LD 

7,0 Fe 25,0 ± 5,7 a 22,5 ± 4,6 a 

1,0 Ni <LD <LD 

0,2 Pb <LD 0,4 ± 0,2 

0,5 Se 0,53 ± 0,06 a 0,63 ± 0,1 a 

7,0 Zn 20,0 ± 11,2 a 32,0 ± 21,6 a 

LD: límite de detección.  

1.2.4 Evaluación del origen de los hidrocarburos aromáticos 
policíclicos 

 
Los índices de evaluación del posible origen de los hidrocarburos aromáticos policíclicos 

presentes en los sedimentos de los sitios de estudio se detallan en la Tabla II.8. Los valores 

observados para el índice Fl/(Fl + Py) fueron mayores que 0,5 mientras que para Ant/(Ant + 

Phe) fueron mayores que 0,1.  

 

Tabla II.8. Valores de los índices de evaluación de hidrocarburos aromáticos en sedimentos de Plentzia 

y Arriluze. 

Índice Plentzia Arriluze 

BaA/228 0,58 0,81 

Fl/(Fl + Py) 0,61 0,60 

Ant/(Ant + Phe) 0,42 0,34 

BaA/228: Benzo(a)antraceno/(benzo(a)antraceno + criseno); Fl/(Fl + Py): Fluoranteno/(fluoranteno + 

pireno); Ant/(Ant + Phe): Antraceno/(antraceno + fenantreno).  

 



 

 
 

1.2.5 Compuestos orgánicos y metales traza en agua  
 

Las determinaciones analíticas en las muestras de agua no pudieron realizarse ya que 

no se contó con cantidad suficiente de muestra. Las mismas habían sido tomas siguiendo los 

requerimientos de cantidades de la compañía en la que originalmente se iban a realizar las 

determinaciones. Sin embargo, por cuestiones de confiabilidad, se decidió realizar todas las 

determinaciones en IPROMA/EUROFINS, donde las cantidades requeridas por esta 

compañía fueron mayores a las inicialmente contempladas.  

 

1.3 DISCUSIÓN 
 

Los compuestos orgánicos persistentes (COP), como los hidrocarburos aromáticos 

policíclicos y los policlorobifenilos, están presentes en los ambientes acuáticos de todo el 

mundo debido a su amplio uso, su capacidad para ser transportados y su persistencia. Por 

otro lado, los metales también podrían considerarse contaminantes persistentes, debido a su 

capacidad para adsorberse en los sedimentos y acumularse en la biota. Algunos de estos 

COP han sido prohibidos (UNEP, 2019), sin embargo, otros como los HAPs continúan siendo 

liberados al ambiente a través de la quema de combustibles fósiles o derrames de petróleo. 

Lo mismo sucede con los metales, que pueden ser introducidos en los estuarios a través de 

la escorrentía del río, vertidos de aguas residuales urbanas e industriales, entre otros. Los 

PCBs, son contaminantes orgánicos hidrofóbicos, sintéticos, fabricados principalmente con 

propósitos industriales. Actualmente, su fabricación y uso se encuentran prohibidos (UNEP, 

2019), sin embargo, debido a su persistencia aún se pueden encontrar en concentraciones 

que pueden provocar toxicidad (Lohmann y Belkin, 2014). 

Los ambientes costeros y los estuarios en las áreas metropolitanas, generalmente 

presentan elevadas concentraciones de contaminantes persistentes. Uno de los sitios de 

estudio de este trabajo, Arriluze, se encuentra en el estuario de Bilbao, un área que fue 

considerada altamente contaminada en la década del 90 (Orbea et al., 1999, 2002; Lekube 

et al., 2014), aunque gracias al desarrollo de nuevas plantas de tratamiento de efluentes esta 

contaminación se redujo (Borja et al., 2010; Iriarte et al., 2016; Briaudeau et al., 2019). El otro 



 

 
 

sitio estudiado, se encuentra en el estuario de Plentzia y es considerado un sitio de referencia 

(Marigómez et al., 2005).  

En este trabajo, se observaron diferentes contaminantes en los sedimentos de los dos 

sitios con diferentes niveles de potencial toxicidad. Desde los años 90 se lleva a cabo un 

monitoreo activo de los ecosistemas marinos y estuariales de la Bahía de Vizcaya y Galicia, 

y en especial del estuario de Bilbao (Cajaraville et al., 2016; Briaudeau et al., 2020). En estos 

estudios, se observó una tendencia general de recuperación del estado de salud del estuario, 

con esporádicos eventos críticos y puntuales como el dragado de sedimentos y el hundimiento 

del barco cisterna “Prestige” (Marigómez et al., 2013a; Cajaraville et al., 2016). Este accidente 

sucedió en las costas de Galicia en 2002, y provocó un derrame de más de 60000 toneladas 

de petróleo que afectaron a más de 1000 km de la costa de la bahía (Orbea et al., 2006). 

Estudios previos al derrame del Prestige, reportaban bajas concentraciones de HAPs en los 

sedimentos de Plentzia (897 ng/g ps) mientras que los registrados en el estuario de Bilbao 

eran altos (7960,3 ng/g ps) (Saiz-Salinas, 1997). Luego de ese evento, se observó una 

bioacumulación de HAPs en los mejillones y los biomarcadores estudiados demostraron 

efectos a largo plazo (Izagirre et al., 2014), aunque estos niveles comenzaron a disminuir a 

partir del año 2004 (Cajaraville et al., 2006).  

En el presente trabajo, se encontraron niveles significativos de ∑HAPs en los 

sedimentos de Arriluze y Plentzia, aunque no se encontraron diferencias entre los sitios, y 

según los índices de evaluación del potencial origen podemos inferir que la fuente principal es 

la combustión. Briaudeau y colaboradores (2020) encontraron valores similares de ∑HAPs en 

sedimentos de Plentzia, aunque los índices indicaron que el origen era petrogénico. Los 

valores observados en Arriluze fueron un poco menores que los de los últimos registros 

(Briaudeau et al., 2019). Sin embargo, el muestreo del presente trabajo fue realizado durante 

2021, cuando debido a las restricciones del confinamiento por COVID-19, las actividades 

náuticas (una de las fuentes de HAPs) estaban prohibidas. Este podría ser un motivo por el 

cual los valores observados en el presente estudio fueron menores que los de los registros 

previos. Según los SQG-Q calculados para ∑HAPs, ambos sitios pueden considerarse no 

contaminados. Sin embargo, las concentraciones de ciertos HAPs individuales indican lo 



 

 
 

contrario, muchos de ellos se encuentran entre el ERL y ERM, por lo que su nivel de 

contaminación es moderado, lo que sugiere potenciales efectos biológicos. Por otro lado, en 

Plentzia se encontraron altas concentraciones de dibenzo(a,h)antraceno en los sedimentos, 

lo que indica que el ambiente está altamente contaminado por este compuesto. En los 

mejillones de los dos sitios no se encontraron concentraciones de HAPs por encima del LD a 

diferencia de lo observado en otros estudios en la misma zona (Soriano et al., 2006; Bartolomé 

et al., 2010; Fernández et al., 2010; Blanco-Rayón et al., 2020). Blanco Rayón y 

colaboradores (2020) encontraron, en mejillones recolectados en Arriluze, que ∑HAPs era 

menor en los meses más cálidos, patrón similar a lo observado en otros mejillones de regiones 

templadas. Además, se ha observado que en bivalvos la depuración de HAPs puede ocurrir 

con la puesta de gametas (Ruiz et al., 2011; Xiu et al., 2015). Dado que este estudio se realizó 

en primavera-verano, y los mejillones de ambos sitios se encontraron principalmente en 

estadio de puesta (ver Capítulo 2 de esta Sección) esta podría ser una explicación del porqué 

no se detectaron HAPs en los mejillones de ninguno de los sitios. Por otro lado, las 

concentraciones de ∑PCBs en sedimentos fueron mucho mayores en Arriluze que en Plentzia, 

presentando Arriluze un valor de SQG-Q de 0,23, lo que corresponde a un sitio de moderada 

contaminación, similar a lo reportado por Briaudeau y colaboradores (2019). En los mejillones 

de los dos sitios no se encontraron concentraciones de PCBs por encima del LD a pesar de 

que otros estudios han reportado lo contrario (Orbea y Cajaraville, 2006; Bartolomé et al., 

2010). Sin embargo, similar a lo ocurrido con los HAPs, la ausencia de detección de PCBs 

podría estar relacionada al periodo muestreado ya que en M. edulis también se observado 

una significativa disminución de las concentraciones de este contaminante debido a la puesta 

de gametas (Hummel et al., 1990). 

Los niveles de metales encontrados en los sedimentos de Plentzia están por debajo 

de los límites de toxicidad establecidos y se encontraron dentro del intervalo de valores 

reportado para este sitio en los últimos años (Briaudeau et al., 2019, 2020). Mientras que los 

niveles de metales encontrados en Arriluze son similares a los encontrados por Katsumiti en 

el año 2020 (datos sin publicar) y en Pasaia, otro estuario ubicado en la Bahía de Vizcaya, a 

unos 100km al este de Arriluze (Briaudeau et al., 2020). Además, los mayores niveles de 



 

 
 

metales encontrados en Arriluze están relacionados con la historia del área donde se han 

desarrollado distintas actividades industriales a lo largo de los años (Belzunce et al., 2007). 

Algunos metales, como el Cd, Cr, Ni y Pb presentan un riesgo moderado ya que se encuentran 

entre el ERL y el ERM, sin embargo, el Cu y el Zn superan el ERM. A pesar de que el Cu no 

se detectó en M. galloprovincialis y el Zn está dentro de los valores basales, por ser un 

elemento esencial (Besada et al., 2014), esta acumulación en sedimentos podría generar 

efectos biológicos negativos en el futuro. Las concentraciones de metales detectadas en los 

mejillones de Arriluze se encuentran por debajo de lo reportado por otros autores para los 

mismos sitios (de los Ríos et al., 2016b; Blanco-Rayón et al., 2020). Estos niveles pueden 

variar entre las temporadas del año, encontrándose mayores concentraciones en invierno 

(Soto et al., 1995; Franco et al., 2002; Devier et al., 2005). La razón de esto es que durante el 

invierno los mejillones disminuyen su metabolismo, lo que promueve una depuración más 

lenta de los metales (Blanco-Rayón et al., 2020). Dado que este estudio se realizó a fines de 

la primavera y principio del verano, es posible que un mayor metabolismo y altas tasas de 

depuración sea el motivo por el cual se encontraron niveles de metales inferiores que los 

previamente reportados en M. galloprovincialis.  

A pesar que este estudio se realizó durante fines de la primavera y comienzo del verano, 

temporada en la cual los mejillones presentan un mayor metabolismo y altas tasas de 

depuración, lo observado en el presente trabajo está en concordancia con una tendencia 

decreciente de estos compuestos a lo largo de los años (Briaudeau et al., 2019). 

  



 

 
 

CAPÍTULO 2. Enfoque de múltiples biomarcadores de 

contaminación y respuestas fisiológicas en Mytilus 

galloprovincialis en ambientes con distinto tipo de impacto 

antrópico  

 

 

 

 

  



 

 
 

2.1 MATERIALES Y MÉTODOS  
 

2.1.1 Respuestas de biomarcadores bioquímicos y de 
genotoxicidad 
 
Proliferación peroxisomal: actividad de la enzima palmitoil-CoA oxidasa 

De los ejemplares de M. galloprovincialis del Grupo 2 (n = 20), una pequeña porción 

del tejido gonadal fue fijada en NBF 10 % para la determinación de sexos mediante histología 

en parafina (Ver Sección 2.1.3). La mitad de la glándula digestiva fue pesada, criopreservada 

en nitrógeno líquido y almacenada en criotubos a -80 °C. Una vez sexados, se seleccionaron 

las glándulas digestivas de 10 individuos macho de cada sitio de estudio para realizar el 

análisis bioquímico. 

La estimación de la proliferación peroxisomal se hizo a través de la medición de la 

actividad de la enzima palmitoil-CoA oxidasa (AOX1) de acuerdo a de los Ríos y 

colaboradores (2013). En resumen, las porciones de glándula digestiva se introdujeron en 

criotubos que contenían microesferas de sílice y 4 mL de buffer de homogenización TVBE (pH 

7,6) por cada gramo de glándula digestiva. Las muestras fueron homogenizadas en un 

homogenizador de tejido (Precellys 24 con unidad Cryolys® Evolution) y los homogenatos 

fueron transferidos a nuevos tubos eppendorf que fueron luego centrifugados a 500 xg durante 

15 min a 4 °C. Se recolectaron 100 µL del sobrenadante y se diluyeron en buffer TVBE frío en 

relación 1:5 v/v. El resto del sobrenadante se almacenó a -40 °C para luego medir la 

concentración de proteína total mediante el método de Bradford (1976) utilizando albúmina de 

suero bovino como estándar. 

La actividad de AOX1 se determinó espectrofotométricamente a 502 nm a partir de las 

muestras diluidas de acuerdo a Small y colaboradores (1985). Se realizaron 2 mediciones por 

muestra que no defirieran más del 10 % y se tomó el valor final como el promedio de ambas 

mediciones. La actividad de AOX1 fue calculada según la ecuación II.1.  

𝑚𝑈 𝐴𝑂𝑋

𝑚𝐿
=

∆𝐴𝑏𝑠

𝑚𝑖𝑛
×

𝑉𝑟

𝑉𝑚
×

𝑑𝑖𝑙𝑢𝑐𝑖ó𝑛

0,091
  (Ecuación II.1) 

 



 

 
 

Donde: 

mU AOX/mL son las unidades de AOX1 por mL 

ΔAbs/min es el delta de absorbancia por minuto 

Vr es el volumen de reacción 

Vm es el volumen de la muestra 

dilución es el factor de dilución utilizado 

0,091 es el factor de extinción 

Finalmente, los resultados se expresaron en relación con la cantidad de proteína de 

cada muestra por mL como mU AOX1/mg de proteína. Para un mayor detalle de todo el 

protocolo, ver el Anexo. 

 

Análisis transcriptómico 

La otra mitad de la glándula digestiva de M. galloprovincialis del Grupo 2 (n = 20) fue 

pesada y almacenada en criotubos con RNAlater a -80 °C para el análisis transcriptómico. 

Una vez sexados, se seleccionaron las glándulas digestivas de 10 individuos macho de cada 

sitio ya que se han reportado patrones sexo-dependientes en la transcripción de genes de 

M. galloprovincialis (Banni et al., 2011; Duroudier et al., 2019b).  

Para la extracción de ARN se utilizaron 10 mg de muestra de glándula digestiva y se 

utilizó el kit de extracción y purificación miRNasy Mini Kit (QIAGEN) siguiendo las 

instrucciones del fabricante. La cuantificación del ARN obtenido se realizó a partir de un 

cuantificador NanoDrop One (Thermo Scientific). La cantidad media de ARN extraído a partir 

de las muestras de glándula digestiva de los mejillones de Plentzia fue 1216,76 ± 690,60 

(ng/µL, media ± de), y de los mejillones de Arriluze de 827,87 ± 329,08 (ng/µL, media ± de). 

Se verificó que la absorbancia 260/280 fuera mayor que 1,9 y que no hubiera contaminación 

en las muestras. La evaluación final de la calidad de extracción se realizó a partir de nanochips 

del Agilent RNA 6000 Nano Kit y el uso de un bioanalizador (Agilent 2100) siguiendo las 

instrucciones del fabricante. Las muestras de ARN fueron diluidas hasta obtener una 

concentración de 2 μg por muestra y se realizó la síntesis de ADNc utilizando un kit de síntesis 

(cDNA Synthesis Agilent kit) siguiendo las instrucciones del fabricante con un termociclador 



 

 
 

(SimpleAmp Thermal Cycler). Finalmente, se evaluó la calidad del ADNc utilizando el 

cuantificador NanoDrop One.  

Los genes seleccionados fueron: cat (catalasa, respuesta antioxidante), gstpi 

(glutatión-S-transferasa pi 1, metabolismo de biotransformación), aox1 (palmitoil-CoA 

oxidasa, marcador de proliferación peroxisomal), y mt20 (respuesta de exposición a metales). 

Los niveles de transcripción de los genes fueron cuantificados mediante qRT-PCR usando el 

colorante SYBR® Green (Roche Diagnostics). Los cebadores específicos para SYBR® Green 

qRT-PCR se diseñaron a partir de la información de las secuencias de mRNA disponibles en 

la base de datos de GenBank (NCBI) (Tabla II.9). Los cebadores se diseñaron utilizando el 

programa libre PRIMER-3 y fueron luego confirmados con el programa Primer Express 3.0 

(Applied Biosystems). Cada gen fue amplificado por separado utilizando placas de 384 

pocillos y un termociclador en tiempo real ViiA7 de Applied Biosystems (ThermoFisher 

Scientific). Las temperaturas de fusión específica, las concentraciones y el factor de dilución 

utilizado para cada gen se muestran en la Tabla 9. 

Los niveles de transcripción relativos se calcularon a partir de la ecuación II.2 (Livak y 

Schmittgen, 2001) y se calibraron con la media de todas las mediciones del conjunto de 

Plentzia y Arriluze.  

𝑅𝑄 = (1 + 𝐸)−∆∆𝐶𝑡  (Ecuación II.2) 

Donde: 

RQ es la cantidad relativa del nivel de transcripción de cada gen en la muestra 

E es la eficiencia de amplificación de la reacción de qPCR 

ΔΔCt es la diferencia entre los valores de Ct del gen de interés y los valores de Ct de 

la curva estándar cuando el logaritmo del número de copias generadas es cero en la muestra 

La transcripción relativa de cada gen se normalizó con la concentración de ADNc 

medida utilizando un kit de cuantificación (Quan-iT Oli Green ssDNA Assay Kit). Finalmente, 

los resultados se expresaron como el log2 RQ.  

Para un mayor detalle de todo el protocolo, ver el Anexo. 

 



 

 
 

Tabla II.9. Secuencia de nucleótidos de los pares de cebadores específicos directos (Fw) y reversos 

(Rv) diseñados para los genes diana utilizados para RT-qPCR. Se detallan los números de acceso del 

GenBank, las temperaturas de fusión específicas (Tm), las concentraciones de los cebadores y el factor 

de dilución utilizado. 

Gen 
N° de acceso 

GenBank 
Secuencia 5’ 3’ 

Tm 

(°C) 

Concentración 

(pmol/µL) 

Factor de 

dilución 

cat AY743716.2 Fw: TCATTACACTTCGACCAGAGACAAC 

Rv: GGGTTCCACGGTCAGAGAAC 

61 50 1:10 

gstpi1 AF527010.1 Fw: GAAAACTGGAACCAAAGATGCA 

Rv: TGGAAACCGTCATCATCTGTGT 

57 100 1:5 

aox1 AF527010 Fw: ACTACCAGACCCAGCAGTATAGATT 

Rv: TAAGCTGAGGCTAACAAGGG 

57 50 1:10 

mt20 AY566247.1 Fw: CAAATGTGCAAGTGGCTGTG 

Rv: CTTGCAGGAGCATCCAGATT 

59 100 1:1 

 

 

Daño cromosómico del ADN: frecuencia de hialinocitos con micronúcleos y brotes 

nucleares  

Con una jeringa de 1 mL se extrajo cuidadosamente la mayor cantidad posible de 

hemolinfa del músculo aductor posterior de los mejillones del Grupo 1 (n = 10). Se tomó una 

alícuota de 50 µL de hemolinfa y se la diluyó en una solución antiagregante (EDTA salino-

acuosa 10 mM) en una relación 1:9 v/v. Luego, 200 µL de la solución de hemolinfa-

antiagregante fueron centrifugados a 700 rpm durante 2 min en una citocentrífuga (Cytopro® 

Cytocentrifuge) y secadas al aire durante 20 min. Se prepararon 2 portaobjetos por muestra 

que fueron teñidos con un kit comercial Hemacolor® siguiendo las instrucciones del fabricante. 

Se contaron a ciegas 1000 hialinocitos (hemocitos agranulares) por ejemplar usando un 

microscopio óptico (Olympus BX50) con un aumento de 100x. Se evaluó la presencia de 

células con micronúcleos (MN) y otras anomalías nucleares, como las células binucleadas y 

los brotes nucleares. Los biomarcadores analizados fueron las células con presencia de MN 

y brotes nucleares de cada ejemplar y los resultados se expresaron en ‰ frecuencias (media 

± DE) (Bolognesi y Fenech, 2012). Para un mayor detalle del protocolo ver el Anexo. 

 

 

 



 

 
 

Ruptura de hebras del ADN: Ensayo Cometa 

Se realizó el ensayo cometa en los ejemplares del Grupo 1 (n = 10) de acuerdo a 

Raisuddin y Jha (2004) y las modificaciones de Katsumiti y colaborades (2015). De la 

extracción de hemolinfa realizada para la evaluación de frecuencia de MN se tomó una 

alícuota de 250 µL y se la diluyó en solución antiagregante (EDTA salino-acuosa 10 mM) en 

una relación 1:1 v/v. Luego, 200 µL de la solución hemolinfa-antiagregante fueron 

centrifugados a 300 xg durante 10 min. Se descartó el sobrenadante y se mezclaron 180 µL 

de agarosa de bajo punto de fusión 0,5 % con 20 µL de la solución de hemolinfa y el pellet 

obtenido (volumen final 200 µL). Se utilizaron portaobjetos Trevigen CometSlideTM de 2 

“casilleros” y se prepararon 2 portaobjetos por ejemplar. Cada casillero se pipeteó con 15 µL 

de la solución obtenida, se ubicaron en una cámara fría oscura a 4 °C durante 10 min y luego 

en una solución de lisis a 4 °C durante 1 hora. Se lavaron los portaobjetos con agua destilada 

y se los transfirió al tanque de electroforesis donde fueron incubados en la solución de buffer 

de electroforesis por 20 min. Se realizó la corrida electroforética en el mismo buffer durante 

30 min (1 V/cm). Al finalizar, se ubicaron los portaobjetos en un buffer frio de neutralización 

por 10 min, se los fijó con metanol a -20 °C durante 3 min en la oscuridad y luego se dejaron 

secar protegiéndolos de la luz. Los portaobjetos fueron teñidos con el reactivo colorante Safe-

Green™, cubiertos con un cubreobjetos y protegidos de la luz durante el resto del análisis. Se 

los observó a ciegas con un microscopio de fluorescencia (Olympus DP74) y se los fotografió 

a un aumento de 20x. Se analizaron 100 células seleccionadas al azar utilizando la extensión 

OpenComet v1.3.1 del programa libre de análisis de imágenes ImageJ. Los resultados se 

obtuvieron como porcentaje (%) de cola de ADN. Para un mayor detalle del protocolo, ver el 

Anexo. 

 

 

 

 



 

 
 

2.1.2 Respuestas de biomarcadores celulares en la glándula 
digestiva  
 
Análisis autometalográfico para la detección de depósitos metálicos en las células de 

los túbulos de la glándula digestiva 

Las glándulas digestivas del Grupo 1 (n = 10 por sitio), fueron fijadas en NBF 10 % 

durante 24 h y luego conservadas en alcohol (etanol) 70° hasta su procesado. Se incluyeron 

en parafina en un procesador automático de tejido en vacío (Leica ASP300). Posteriormente, 

se cortaron los bloques de parafina en secciones de 5 µm de espesor utilizando un micrótomo 

electrónico (Leica® RM 2155) y se las dejó secar durante 24 h en la estufa a 50°C antes de 

utilizarlas. Para un mayor detalle de todo el procedimiento, ver el Anexo. 

Los cortes histológicos fueron tratados con el kit silver enhancing reagent de AURION® 

(R-Gent SE-LM) como se detalló en la Sección I, Capítulo 2 (2.1.2 Respuesta de 

biomarcadores celulares en glándula digestiva).  

 

2.1.3 Respuestas de biomarcadores tisulares en la glándula 
digestiva y tejido gonadal 
 

Para el análisis de las respuestas de biomarcadores tisulares en glándula digestiva y 

tejido gonadal, los cortes histológicos del Grupo 1 y Grupo 2 (n = 20 por sito) fueron teñidos 

con hematoxilina-eosina (H-E). Para ello, se utilizó un teñidor robótico (Leica autostainer XL) 

con máquina de portaobjetos incorporado (Leica CV5030). En resumen, las secciones se 

desparafinaron en xileno y luego se hidrataron en distintas series de alcohol. Posteriormente, 

se tiñeron con hematoxilina, luego con eosina y se deshidrataron en alcohol. Finalmente se 

aclararon en xileno y se montaron con DPX. Para un mayor detalle del protocolo, ver el Anexo. 

 

Análisis morfométrico de los túbulos digestivos  

La cuantificación de los cambios en la morfología de los túbulos digestivos se realizó 

estudiando distintos parámetros planimétricos de acuerdo a Bignell y colaboradores (2012). 



 

 
 

Los cortes histológicos teñidos con H-E (Grupo 1, n = 10 por sitio) fueron analizados como se 

detalló en la Sección I, Capítulo 2 (2.1.3 Respuestas de biomarcadores tisulares en la glándula 

digestiva y tejido gonadal).  

 

Análisis estereológico de la composición celular e integridad del tejido digestivo 

El volumen en densidad de las células basófilas (VvBAS) en la glándula digestiva se 

analizó de acuerdo a Bignell y colaboradores (2012). Se utilizaron las fotografías de la 

glándula digestiva de los cortes teñidos con H-E tomadas para el análisis morfométrico de los 

túbulos digestivos (n = 10 por sitio) y se utilizó el programa STEPanizer1 (Tschanz et al., 

2011), como se detalló en la Sección I, Capítulo 2 (2.1.3 Respuestas de biomarcadores 

tisulares en la glándula digestiva y tejido gonadal).  

 

Análisis histopatológico en glándula digestiva y tejido gonadal 

Los cortes histológicos del Grupo 1 (n = 10 por sitio) que fueron teñidos con H-E se 

observaron al microscopio óptico (AXIOPLAN 2 Zeiss ®) y se analizó la presencia de 

alteraciones tanto en la glándula digestiva como en el tejido gonadal de cada individuo. Se 

analizó la presencia de las alteraciones histopatológicas a partir de una escala 

semicuantitativa de acuerdo a Kim y colaboradores (2006) y se calcularon la prevalencia (P) 

e intensidad (I) como se detalló en la Sección I, Capítulo 2 (2.1.3 Respuestas de 

biomarcadores tisulares en la glándula digestiva y tejido gonadal).  

 

Parasitosis 

En los mismos cortes utilizados anteriormente, se analizó la presencia de parásitos 

como se detalló en la Sección I, Capítulo 2 (2.1.3 Respuestas de biomarcadores tisulares en 

la glándula digestiva y tejido gonadal). Finalmente, se calculó la P acumulada, como la 

sumatoria de todas las infecciones parasitarias para cada sitio en glándula digestiva y tejido 

gonadal. 

 

 



 

 
 

 

Índice histopatológico en glándula digestiva y tejido gonadal 

Se calculó un índice cuantitativo de condición histopatológica (IH) (Costa et al., 2011, 

2013; Cuevas et al., 2015) como se detalló en la Sección I, Capítulo 2 (2.1.3 Respuestas de 

biomarcadores tisulares en la glándula digestiva y tejido gonadal).  

2.1.4 Respuestas fisiológicas 
 
Desarrollo gametogénico e índice gonadal 

Se calculó la frecuencia de sexos y se estudiaron los estadios de desarrollo 

gametogénico en machos y hembras de los ejemplares del Grupo 1 (n = 10) y Grupo 2 

(n = 20). Se establecieron cinco estadios de desarrollo gametogénico, en base a lo descripto 

por Seed (1969) para mitílidos con algunas modificaciones: 

Reposo: inactivo o indiferenciado. 

Desarrollo: comienza la gametogénesis, se observan algunas gametas maduras. 

Maduro: acinos repletos de gametas maduras. 

Puesta: emisión activa de gametas, en algunos acinos se observa el lumen. 

Post-puesta: acinos vacíos, se observan algunas gametas residuales. 

Se calculó, además, el índice gonadal (IG) de cada ejemplar dependiendo de su 

estadio de desarrollo gametogénico, como se detalló en la Sección I, Capítulo 2 (2.1.4 

Respuestas fisiológicas). 

 

Índice de condición 

Se determinó el índice de condición (IC) de los individuos de M. galloprovincialis del 

Grupo 3 para cada sitio de estudio. Para ello, 20 individuos fueron pesados con una balanza 

de precisión (Sartorius CP225D) antes y después de que las valvas y el biso fueran separados 

de la masa visceral. El IC se calculó de acuerdo a Damiens y colaboradores (2007) como se 

detalló en la Sección I, Capítulo 2 (2.1.4 Respuestas fisiológicas).  

 



 

 
 

2.1.5 Integración de las distintas respuestas biológicas  
 

Se calculó, para cada sitio, el índice integral de respuestas biológicas (IBR) a partir de 

las respuestas biológicas que presentaron diferencias significativas en cada nivel de 

organización estudiado. El IBR se calculó como se detalló en la Sección I, Capítulo 2 (2.1.5 

Integración de las distintas respuestas biológicas). Dado que el valor del IBR depende de la 

cantidad de respuestas biológicas analizadas en el conjunto de datos, se dividió el valor de 

IBR obtenido por el número de respuestas utilizadas para calcular IBR/n (Brooks et al., 2011; 

Marigómez et al., 2013a). 

2.1.6 Análisis estadísticos 
 

Todos los parámetros fueron analizados para determinar si había diferencias 

estadísticamente significativas entre los valores de cada sitio. Se estableció un nivel de 

significancia del 95 % (p < 0,05) y se utilizó el programa STATISTICA 13 (StatSoft, Inc.). Se 

verificaron los supuestos de normalidad a partir de la prueba de Shapiro-Wilk y la 

homogeneidad de las varianzas a partir de la prueba de Levene y en caso de cumplirse estos 

supuestos, se utilizó la prueba paramétrica t de Student para las comparaciones por pares 

(niveles de transcripción de cat, aox1, mt20; frecuencia de MN y brotes nucleares; % cola 

ADN; MLR/MET y MET/MDR; IH). En aquellos casos que no se cumplieron los supuestos 

incluso aplicando una transformación logarítmica al conjunto de datos, se procedió a realizar 

un análisis no paramétrico de Mann-Whitney U test (niveles de transcripción de gstpi1; 

actividad de AOX1; VvBAS; CTD) para evaluar las diferencias entre los sitios. 

La frecuencia de sexos fue analizada mediante la prueba estadística de Chi cuadrado 

(ꭓ2 test, p< 0,05) para determinar si las frecuencias observadas eran las mismas que las 

frecuencias esperadas para la especie (1:1). 

 

 

 

 



 

 
 

2.2 RESULTADOS 
 

2.2.1 Respuestas de biomarcadores bioquímicos y de 
genotoxicidad 
 
Proliferación peroxisomal: actividad de la enzima palmitoil-CoA oxidasa 

Algunas muestras debieron ser descartadas debido al daño ocasionado por un 

desperfecto en el protocolo. Por este motivo, el n final fue de 6 muestras para Plentzia y 7 

para Arriluze. El valor de actividad de la enzima palmitoil-CoA oxidasa (AOX1) (mU/mg 

proteína) fue de 2,73 ± 2,59 (media ± DE) en los ejemplares recolectados en Plentzia y de 

1,92 ± 1,33 (media ± DE) en los ejemplares recolectados en Arriluze. No se observaron 

diferencias estadísticamente significativas entre los sitios (Figura II.5, Mann-Whitney; U = 18; 

p > 0,05).  

 
 

Figura II.5. Actividad enzimática de AOX1 (mU A/mg proteína) en ejemplares de Mytilus 

galloprovincialis de Plentzia y Arriluze (media ± DE). Letras distintas representa diferencias 

significativas entre los sitios (p < 0,05).  

 

Análisis transcriptómico 
 

No se observaron diferencias significativas en los niveles de transcripción de los genes 

cat (Figura II.6,  test de t; t = 1,24; p > 0,05), gstpi (Figura II.6, Mann-Whitney; U = 29; p > 
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0,05) y mt20 (Figura II.6,  test de t; t = 1,62; p > 0,05).  Los niveles de transcripción del gen 

aox1 fueron significativamente mayores en los ejemplares de Arriluze que en los de Plentzia 

(Figura II.6,  test de t; t = 5,58; p < 0,05). 

 

 

Figura II.6. Niveles de transcripción (expresados como log2 de cantidad relativa RQ con respecto al 

conjunto Plentzia y Arriluze) de los genes cat, gstpi1, aox1, y mt20 en la glándula digestiva de Mytilus 

galloprovincialis de Plentzia y Arriluze. Los diagramas de cajas y bigotes que muestran el valor de la 

mediana (línea horizontal), los cuartiles 25 %-75 % (caja) y el desvío estándar (bigotes). Letras distintas 

representan diferencias significativas entre los sitios (p < 0,05). 

 

Daño cromosómico del ADN: frecuencia de hialinocitos con micronúcleos y brotes 

nucleares 

 
No se observaron diferencias estadísticamente significativas en la frecuencia de 

micronúcleos (MN) de los ejemplares recolectados en Plentzia (1,25 ± 0,01 ‰) y Arriluze (1,54 

± 0,01 ‰) (media ± DE) (Figura II.7,  test de t; t = 0,59; p > 0,05).  Sin embargo, se observaron 



 

 
 

diferencias significativas en la frecuencia de brotes nucleares presentes en los hialinocitos de 

los mejillones, esta frecuencia fue menor en Plentzia (2,57 ± 0,01 ‰) que en Arriluze (4,89 ± 

0,03 ‰) (media ± DE) (Figura II.7,  test de t; t = 2,30; p < 0,05). 

 

 

Figura II.7. Frecuencia de hialinocitos con micronúcleos (MN) y brotes nucleares (‰) en ejemplares de 

Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze (media ± DE). Letras distintas del mismo color 

representan diferencias significativas entre los sitios (p < 0,05). 

 

Ruptura de hebras del ADN: Ensayo Cometa 

En la Figura II.8 se representan algunas imágenes del ensayo. Se observaron 

diferencias estadísticamente significativas en los valores de la cola de ADN de los hemocitos 

del ensayo cometa. El valor de %cola ADN de los ejemplares recolectados en Plentzia (11,32 

± 7,66) menor que el de los ejemplares de Arriluze (28,51 ± 7,10) (media ± DE). (Figura II.9, 

Mann-Whitney; U = 3,67; p < 0,05). 
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Figura II.8. Micrografías de fluorescencia con resultados típicos del nivel de ruptura de hebras del ADN 

en los hemocitos de Mytilus galloprovincialis de A. Plentzia y B. Arriluze. Ensayo Cometa. Escala: 

100 µm. 

 

 

 

 

Figura II.9. Valores de la cola de ADN (%cola ADN) en los hemocitos de ejemplares de 

Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze (media ± DE). Letras distintas representa diferencias 

significativas entre los sitios (p < 0,05). 
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2.2.2 Respuestas de biomarcadores celulares en la glándula 
digestiva  
 
Análisis autometalográfico para la detección de depósitos metálicos en las células de 

los túbulos de la glándula digestiva 

Se realizaron distintas pruebas con el kit silver enhancing reagent de AURION® (R-

Gent SE-LM) y se corroboró que el kit es sensible para detección de depósitos metálicos en 

cortes histológicos de muestras de individuos de Mytilus galloprovincialis (utilizadas como 

control positivo) que previamente fueron expuestos a metales en un experimento con plata 

(Jimeno-Romero et al., 2017) (ver Sección I, Capítulo 2. Figura I.15). Sin embargo, el kit no 

fue sensible en la detección de depósitos metálicos en las muestras de M. galloprovincialis 

obtenidas en este estudio.  Por lo tanto, no se realizó la cuantificación intracelular de BSD 

(VvBSD) en las células digestivas.  

 

2.2.3 Respuestas de biomarcadores tisulares en glándula 
digestiva y tejido gonadal 
 
Análisis morfométrico de los túbulos digestivos  

El valor de MLR/MET (media ± DE) fue significativamente mayor en los ejemplares 

recolectados en Plentzia (1,80 ± 0,43 µm/µm) que en los ejemplares de Arriluze (1,18 ± 0,31 

µm/µm) (Figura II.10, test de t; t = 3,66; p < 0,05). Además, el valor de MET/MDR fue 

significativamente menor en los ejemplares recolectados en Plentzia (0,38 ± 0,05 µm/µm) que 

en los ejemplares de Arriluze (0,45 ± 0,05 µm/µm) (Figura II.10, test de t; t = 3,54; p < 0,05). 

 



 

 
 

Figura II.10. Valores de las relaciones MLR/MET y MET/MDR (µm/µm) de los túbulos digestivos de 

ejemplares de Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze (media ± DE). Letras distintas y del mismo 

color representa diferencias significativas entre los sitios (p < 0,05). 

 

Análisis estereológico de la composición celular e integridad del tejido digestivo 

Al analizar la composición celular de los túbulos digestivos se observaron diferencias 

significativas en los valores de la densidad en volumen de células basófilas siendo el VvBAS 

de los ejemplares recolectados en Plentzia (0,23 ± 0,09 µm3/µm3) menor que en Arriluze (0,34 

± 0,04 µm3/µm3) (media ± de) (Figura 12, test de t; t = 3,69; p < 0,05). 

 

Figura II.11. Volumen de células basófilas VvBAS (µm3/µm3) de los túbulos digestivos de ejemplares 

de Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze (media ± DE). Letras distintas representan diferencias 

significativas entre los sitios (p < 0,05). 
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En el análisis de la relación CTD, no se observaron diferencias significativas entre el 

valor de CTD de los ejemplares recolectados en Plentzia (0,052 ± 0,16) y en Arriluze (0,59 ± 

0,12) (media ± DE) (Figura II.12, Mann-Whitney; U = 34; p > 0,05). 

Figura II.12. Valores de la relación CTD de los túbulos digestivos de ejemplares de Mytilus 

galloprovincialis de Plentzia y Arriluze (media ± DE). Letras distintas representan diferencias 

significativas entre los sitios (p < 0,05). 

 

Daños histológicos en glándula digestiva  

La glándula digestiva de los ejemplares de M. galloprovincialis analizados presentó las 

características propias de los bivalvos descriptas por Yonge (1926). En resumen, la glándula 

está compuesta por numerosos túbulos digestivos que terminan en acinos ciegos. Estos 

túbulos se ramifican desde un divertículo que se abre desde el estómago y, en un corte 

transversal, los túbulos de la glándula digestiva son circulares u ovalados con un lumen 

angosto (Figura II.13). El epitelio de los túbulos consta de una capa simple con dos tipos 

celulares: las células digestivas y las células basófilas. El espacio intertubular está formado 

por escaso tejido conectivo por el cual circulan los hemocitos (Figura II.13). 
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Figura II.13. Micrografías de secciones histológicas de la glándula digestiva de Mytilus galloprovincialis. 

A. Vista general de un corte transversal de la glándula digestiva donde se observan, entre el tejido 

conectivo (tc), un divertículo (d) y numerosos túbulos digestivos (flecha) con lumen (lu) de tamaño 

variable. B. Detalle de los túbulos digestivos con células digestivas (cd) y células basófilas (cb). Tinción: 

hematoxilina-eosina. Escala: A: 100 µm, B: 50 µm. 

La prevalencia e intensidad media (y la prevalencia acumulada) de las alteraciones 

histopatológicas observadas en la glándula digestiva de los ejemplares recolectados en 

Plentzia y Arriluze, se representan en la Tabla II.11.  

Tabla II.11. Prevalencia (%), intensidad media (basada en la escala semicuantitativa) y prevalencia 

acumulada de alteraciones histopatológicas en la glándula digestiva de Mytilus galloprovincialis en 

Plentzia y Arriluze. (0 = sin alteración; valores aproximados a: 1 = intensidad leve; 2 = intensidad 

moderada y 3 = intensidad alta). 

 Prevalencia (%) Intensidad 

Alteración histopatológica Plentzia Arriluze Plentzia Arriluze 

Infiltración hemocítica 90 90 1,6 1,4 

Aumento del espacio intertubular 90 80 1,7 1,4 

Células pigmentadas en tejido conectivo 100 50 1,4 1,2 

Agregados simil-lipofuscinas 50 50 1,0 1,2 

Hipervacuolización de células digestivas 80 50 1,6 1,2 

Hiperplasia de células basófilas 60 80 1,5 2,1 

Granulocitoma 30 50 1,0 1,2 

Fibrosis 80 70 1,3 1,1 

Atrofia del epitelio 100 80 1,7 1,0 

Necrosis 80 100 1,3 1,3 

Prevalencia acumulada 760 700   



 

 
 

Se observó que, en ambos sitios, las tres alteraciones más abundantes fueron la 

infiltración hemocítica en el espacio intertubular, la atrofia del epitelio digestivo y la necrosis 

(Figura II.14 A). La alta prevalencia de infiltración hemocítica difusa (90 %), fue de intensidad 

moderada en los ejemplares de ambos sitios y se caracterizó por el aumento de hemocitos 

hialinocitos y granulocitos en el tejido intertubular (Figura II.14 B). La atrofia del epitelio 

digestivo, caracterizada por un aumento del lumen y una reducción de la altura del epitelio de 

los túbulos (Figura II.14 C), fue mayor en los ejemplares recolectados en Plentzia, con una 

prevalencia del 100 % e intensidad moderada; mientras en los ejemplares de Arriluze, si bien 

también su prevalencia fue alta (80 %), la intensidad fue leve. La necrosis, caracterizada por 

la degradación del tejido y descomposición celular, se observó en el 100 % de los ejemplares 

de Arriluze y en el 80 % en los ejemplares de Plentzia, con intensidad moderada en ambos 

casos (Figura II.14 A, D). La siguiente alteración con alta prevalencia en ambos sitios, fue el 

aumento del espacio intertubular, que consistió principalmente en la desorganización 

intersticial del tejido conectivo (Figura II.14 C). Su prevalencia fue mayor en los ejemplares 

recolectados en Plentzia (90%) que en los ejemplares recolectados en Arriluze (80 %) y la 

intensidad fue moderada en ambos casos. La fibrosis, también se observó con una 

prevalencia mayor en los ejemplares recolectados en Plentzia (80%) que en los ejemplares 

recolectados en Arriluze (70 %) y la intensidad fue moderada en ambos casos (Figura II.14 

A). En el tejido conectivo se observó la presencia de células pigmentadas, de tamaño y forma 

similar a los granulocitos, pero de color ocre anaranjado (Figura II.14 E). Su intensidad fue 

moderada en los ejemplares de ambos sitios, pero en Plentzia se las observó en todos los 

individuos analizados (100 %) y en Arriluze en el 50 % de los casos. La hiperplasia de células 

basófilas, es decir, el aumento del número de este tipo celular (Figura II.14 F), fue mucho 

mayor en los ejemplares recolectados en Arriluze que en los de Plentzia. La prevalencia 

(80 %) e intensidad fueron altas en los ejemplares de Arriluze mientras que en los de Plentzia 

la prevalencia fue del 60 %, y la intensidad moderada. Se observó, además hipervacuolización 

en las células digestivas, caracterizada por un aumento en la cantidad y el volumen de 

vacuolas en las células digestivas (Figura II.14 F). La prevalencia de esta alteración fue mucho 

mayor en los ejemplares recolectados en Plentzia (80 %) que en los de Arriluze (50 %) y la 



 

 
 

intensidad fue moderada en ambos sitios. Los agregados simil-lipofuscinas se observaron 

como agregados citoplasmáticos de color marrón (Figura II.14 F), y tuvieron una prevalencia 

media del 50 % en los ejemplares de ambos sitios, con intensidad moderada. Por último, la 

presencia de granulocitomas, observados como agregados de granulocitos en el tejido 

conectivo (Figura II.14 B), fue mayor en los ejemplares recolectados en Arriluze. Su 

prevalencia media fue del 50 % y su intensidad moderada, mientras que en los ejemplares de 

Plentzia si bien la prevalencia fue del 30 %, la intensidad fue leve. La prevalencia acumulada 

de las distintas alteraciones histopatológicas en la glándula digestiva fue del 760 % en los 

ejemplares de Plentzia y de 700 % en los ejemplares recolectados en Arriluze (Tabla II.11). 

  



 

 
 

 

Figura II.14. Micrografías de secciones histológicas transversales de la glándula digestiva de Mytilus 

galloprovincialis con distintas alteraciones histopatológicas. A. Vista general donde se observan túbulos 

atrésicos (ta), fibrosis (flecha), un gran sector con necrosis (n) y un pequeño sector con infiltración 

hemocítica difusa (punta de flecha). B. Detalle de infiltración hemocítica difusa (punta de flecha) en el 

tejido conectivo (tc). Nótese la presencia de un pequeño granulocitoma (flecha). C. Túbulos digestivos 

atrofiados (ta) y aumento del espacio intertubular (asterisco). D. Ejemplar en donde la mayoría de los 

túbulos están necrosados. E. Células pigmentadas (cp) color ocre anaranjado en el espacio intertubular. 

F. Detalle de los túbulos digestivos con hiperplasia de células basófilas, que además presentan 

agregados simil-lipofuscinas (flecha) e hipervacuolización de células digestivas (punta de flecha). 

Tinción: hematoxilina-eosina. Escalas: A-E: 100 µm; F: 50 µm. 

 



 

 
 

Daños histológicos en tejido gonadal 

El tejido gonadal de los ejemplares de M. galloprovincialis analizados, presentó las 

características propias del género Mytilus, previamente descripto en otros trabajos (Bouxin, 

1956; Seed, 1969). En resumen, a medida que se desarrolla, se forman los acinos que van 

ocupando el manto y pueden invadir los demás tejidos hasta alcanzar su tamaño máximo 

previo a la puesta de las gametas. Para una mayor descripción del tejido gonadal, ver 2.2.4 

Repuestas fisiológicas (Desarrollo gametogénico e índice gonadal) en este capítulo. 

La prevalencia e intensidad media y la prevalencia acumulada de las alteraciones 

histopatológicas observadas en el tejido gonadal de los ejemplares recolectados en los sitios 

de estudio se representan en la Tabla II.12. 

 

Tabla II.12. Prevalencia (%), intensidad media y prevalencia acumulada de alteraciones 

histopatológicas en el tejido gonadal de Mytilus galloprovincialis en Plentzia y Arriluze. (0 = sin 

alteración; valores aproximados a: 1 = intensidad leve; 2 = intensidad moderada y 3 = intensidad alta). 

 Prevalencia Intensidad 

Alteración histopatológica Plentzia Arriluze Plentzia Arriluze 

Infiltración hemocítica 80 40 1,4 1,8 

Células pigmentadas en acinos 0 10 0 1,0 

Agregados simil-lipofuscinas 0 10 0 1,0 

Granulocitoma 40 50 1,8 1,2 

Fibrosis 0 0 0 0 

Atresia oocitaria 60 40 1,8 1,5 

Necrosis 60 40 1,5 1,0 

Prevalencia acumulada 240 190   

  

Se observó que, en ambos sitios, las alteraciones más abundantes en el tejido gonadal 

fueron la infiltración hemocítica, la presencia de granulocitomas, la atresia oocitaria en 

hembras y la necrosis. Las células pigmentadas en los acinos y los agregados simil-

lipofuscinas estuvieron presentes únicamente en algunos ejemplares recolectados en 

Arriluze. No se observó en ninguno de los dos sitios la presencia de fibrosis (Tabla II.12, Figura 

II.15). La infiltración hemocítica, observada tanto en el tejido conectivo como en el interior de 



 

 
 

los acinos (Figura II.15 A, D, F), presentó una mayor prevalencia en los ejemplares de Plentzia 

(80 %) que en los de Arriluze (40 %) con una intensidad moderada en ambos casos. La atresia 

oocitaria (Figura II.15 B, C), se observó en el 60 % de los ejemplares recolectados en Plentzia 

y en el 40 % en Arriluze, en ambos casos con intensidad moderada. En algunos casos, la 

atresia se vio asociada a la necrosis y se caracterizó por la ruptura celular y desintegración 

del tejido (Figura II.15 C). Se presentó con mayor prevalencia en Plentzia (60 %) que en 

Arriluze (40 %), con intensidad moderada y leve, respectivamente. La presencia de 

granulocitomas, se observó cómo agregados de granulocitos (Figura II.15 D) y su prevalencia 

fue similar en ambos sitios (PPlentzia = 40 %, PArriluze = 50 %) con intensidad moderada. En 

Arriluze, se observaron baja prevalencia de células pigmentadas y agregados simil-

lipofuscinas (10 %), con intensidad leve. Las células pigmentadas se observaron dentro de 

los acinos y se caracterizaron por ser de tamaño pequeño, similar a los granulocitos, pero de 

color ocre o marrón (Figura II.15 E). Los agregados simil-lipofuscinas, se observaron como 

residuos amarillentos amarronados en un ejemplar macho que ya había realizado la puesta 

de gametas (Figura II.15 F). La prevalencia acumulada de las distintas alteraciones 

histopatológicas en tejido gonadal fue del 240 % en los ejemplares de Plentzia y del 190 % en 

los ejemplares recolectados en Arriluze (Tabla II.12). 

 



 

 
 

 

Figura II.15. Micrografías de secciones histológicas transversales del tejido gonadal de machos y 

hembras de Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze con distintas alteraciones histopatológicas. 

A. Infiltración hemocítica (asteriscos) en tejido conectivo (tc) y dentro de un acino femenino (flecha).  B. 

Atresia oocitaria. C. Tejido gonadal necrótico (flecha) y atresia (punta de flecha). D. Granulocitomas 

(flecha) en el tejido conectivo (tc) de un macho. E. Células pigmentadas (elipse) dentro de acinos 

masculinos. F. Tejido conectivo (tc) con acinos masculinos post-puesta con restos de agregados simil-

lipofuscinas color ocre-marrón (punta de flecha) en su interior. Nótose la presencia de acinos con 

hemocitos en su interior (flecha). Tinción: hematoxilina-eosina. Escala: A-F: 100 µm. 

 

 



 

 
 

Parasitosis 

En la glándula digestiva se detectó la presencia de cuatro tipos distintos de parásitos 

mientras que en el tejido gonadal se observó solo un tipo (Figura II.16). La prevalencia e 

intensidad media de los distintos organismos observados en ambos tejidos se muestran en la 

Tabla II.13. 

 

Tabla II.13. Prevalencia (%), intensidad media (basada en la escala semicuantitativa) y prevalencia 

acumulada de parásitos en la glándula digestiva y tejido gonadal de Mytilus galloprovincialis en Plentzia 

y Arriluze. (0 = sin alteración; valores aproximados a: 1 = intensidad leve; 2 = intensidad moderada y 

3 = intensidad alta). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

En los ejemplares de ambos sitios se observó la presencia de ciliados sin identificar, 

con pequeños micronúcleos en su interior. Se encontraron principalmente dentro de las 

células digestivas (Figura II.16 A), y ocasionalmente dentro del lumen de los túbulos o en el 

tejido conectivo cercano a los túbulos. La prevalencia de ciliados fue del 100 % en los 

ejemplares de ambos sitios, aunque la intensidad de infección fue alta en Plentzia y moderada 

en Arriluze. En el tejido conectivo, entre los túbulos digestivos, se observaron esporcistos de 

Nematopsis sp. (Apicomplexa) (Figura II.16 B). En los ejemplares recolectados en Plentzia, la 

prevalencia fue del 100 % con intensidad de infección alta. En algunos individuos en que la 

glándula digestiva se encontraba necrosada se observaron los organismos de Nematopsis sp. 

entre el tejido desorganizado (Figura II.16 C). En los ejemplares de Arriluze, la prevalencia de 

 
Prevalencia Intensidad 

Parasitosis Plentzia Arriluze Plentzia Arriluze 

Glándula digestiva     

Ciliados 100 100 2,1 1,6 

Nematopsis sp. 100 10 2,2 1 

Mytilicola sp. 10 20 1 1 

Otros parásitos 0 10 0 1 

Prevalencia acumulada 210 140   

Tejido gonadal     

Nematopsis sp. 70 0 1 0 

Prevalencia acumulada 70 0   



 

 
 

estos organismos fue del 10 % y su intensidad baja. En ambos sitios se observaron, además, 

copépodos Mytilicola sp. dentro del espacio gastrointestinal (Figura II.16 D) con poca 

prevalencia (PPlentzia = 10 %, PArriluze = 20 %) e intensidad baja. En Arriluze, además, en un 

ejemplar se observó, entre los túbulos digestivos y con una infiltración hemocítica focal, la 

presencia de un organismo sin identificar que fue catalogado como “otros parásitos” (Figura 

II.16 E). La prevalencia acumulada de parásitos en la glándula digestiva fue del 210% en 

Plentzia y del 140% en Arriluze. 

En el tejido gonadal, solo se observó la presencia de Nematopsis sp. en el tejido 

conectivo rodeando los acinos gonadales en los ejemplares recolectados en Plentzia (Figura 

II.16 F), con una prevalencia del 70 % e intensidad baja.  

 



 

 
 

 

Figura II.16. Micrografías de secciones histológicas transversales de la glándula digestiva y tejido 

gonadal de Mytilus galloprovincialis con distintos parásitos. A. Vista general de túbulos digestivo con 

ciliados intracelulares (flecha). Recuadro: detalle de dos ciliados con micronúcleos en su interior. 

B. Esporocistos de Nematopsis sp. (flecha) en el espacio intertubular. C. Detalle de esporocistos de 

Nematopsis sp. en la glándula digestiva necrosada de un ejemplar de Plentzia. D. Mytilicola sp. dentro 

del espacio gastrointestinal rodeado de túbulos digestivos con el epitelio desorganizado. E. Parásito sin 

identificar en la glándula digestiva rodeado por infiltración de hemocitos (elipse punteada). Nótese la 

formación de un granulocitoma (flecha). F. Tejido gonadal de un macho de Plentzia con Nematopsis 

sp. (flecha) en el tejido conectivo (tc). Tinción: hematoxilina-eosina. Escalas: A-B, F: 50 µm; C: 20 µm; 

D-E: 100 µm.  

 



 

 
 

Índice histopatológico (IH) en glándula digestiva y tejido gonadal 

En base a los resultados observados a partir del análisis de parasitosis, a la presencia 

de Mytilicola sp. y la categoría “otros parásitos”, se les asignó un peso de 2 de acuerdo a 

Cuevas y colaboradores (2015). Asimismo, por considerar que la presencia de organismos 

ciliados se trataba de una patología de importancia moderada, se le asignó un peso de 2. A 

la presencia de organismos Nematopsis sp. se les asignó un peso de 3 de acuerdo a Cuevas 

y colaboradores (2015) . Luego, se calculó el índice de condición histopatológica (IH) con y 

sin la parasitosis como se detalló en este capítulo en 2.1.3 Respuestas de biomarcadores 

celulares y tisulares en la glándula digestiva y tejido gonadal. 

 En la glándula digestiva, al incluir la parasitosis, se observaron diferencias 

significativas en el valor de IH de los sitios de estudio (Figura II.17, test de t; t = 3,79; p < 0,05), 

siendo el índice en Plentzia mayor (29,20 ± 1,69; media ± EE) que en Arriluze (20,60 ± 1,52; 

media ± EE). Al no incluir la parasitosis, el valor de IH en Plentzia fue de 18,20 ± 1,38 y en 

Arriluze 16,50 ± 1,54 (media ± EE), y no se observaron diferencias significativas entre los sitios 

(Figura II.17, test de t; t = 0,82; p > 0,05). El mismo patrón se observó al calcular el índice con 

y sin parasitosis para el tejido gonadal. El valor de IH incluyendo la parasitosis fue casi el 

doble en Plentzia (10,60 ± 1,84; media ± EE) que en Arriluze (5,10 ± 1,37; media ± EE) (Figura 

II.18, test de t; t = 2,40; p < 0,05). Al no incluir la parasitosis, si bien el valor del IH de Plentzia 

disminuyó (8,50 ± 1,93; media ± EE) y el de Arriluze se mantuvo igual (5,10 ± 1,37; media ± 

EE) ya que no se habían observado parásitos, no se observaron diferencias significativas 

entre los sitios (Figura II.18, test de t; t = 1,43; p > 0,05). 



 

 
 

 

Figura II.17. Índice de condición histopatológica (IH) con y sin parasitosis para la glándula digestiva de 

ejemplares de Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze (media ± EE). Letras distintas y del mismo 

color representan diferencias significativas entre los sitios (p < 0,05). 

 

 

Figura II.18. Índice de condición histopatológica (IH) con y sin parasitosis para el tejido gonadal de 

ejemplares de Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze (media ± EE). Letras distintas y del mismo 

color representan diferencias significativas entre los sitios (p < 0,05). 

2.2.4 Respuestas fisiológicas 
 
Desarrollo gametogénico e índice gonadal 

Se estudió la proporción de machos y hembras en los ejemplares de los sitios de 

estudio y se observó que en Plentzia no hubo diferencias significativas con respecto a la 
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frecuencia esperada 1:1 (Figura 20, Chi-cuadrado = 0,53; p > 0,05), mientras que en Arriluze 

fue de 3M:1H (Figura II.19, Chi-cuadrado = 4,80; p < 0,05). Se encontró un único individuo en 

Plentzia con características de intersexo (Figura II.20). 

 

Figura II.19. Frecuencia observada de sexos de ejemplares de Mytilus galloprovincialis de Plentzia y 

Arriluze. 

 

 

Figura II.20. Micrografía del tejido gonadal de un individuo de Mytilus galloprovincialis de Plentzia que 

presenta características de intersexo. A. Acinos masculinos inmaduros (flecha) entre acinos atrésicos 

femeninos. B. Detalle del acino masculino. Escala: 100 µm. 

 

En la Figura II.21 se observan algunos ejemplos de los diferentes estadios observados, 

en machos y hembras de M. galloprovincialis de Plentzia y Arriluze. En ninguno de los sitios 

se observaron ejemplares en el estadio de reposo. En machos, el estadio de desarrollo se 
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caracterizó por la presencia de acinos pequeños rodeados en mayor parte por tejido conectivo 

(Figura II.21 A). Dentro de los acinos se observaron células espermatogénicas creciendo 

hacia el lumen y no se observó la presencia de espermatozoides (Figura II.21 A). En el estadio 

maduro, los acinos se encontraron repletos de espermatozoides, con un aumento su tamaño 

y reducción del tejido conectivo circundante (Figura II.21 B). En el estadio de puesta se 

observó una reducción en la cantidad de espermatozoides presentes en el lumen, indicio de 

su liberación, y escasas células en espermatogénesis (Figura II.21 C). Finalmente, en el 

estadio de post-puesta, los acinos presentaron un amplio lumen con escasos 

espermatozoides y células de la serie espermatogénica comenzando un nuevo ciclo. Además, 

se observó la presencia de hemocitos —generalmente en forma de granulocitomas— dentro 

de los acinos como parte de la degradación de las gametas remanentes (Figura II.21 D). 

En las hembras solo se observaron los estadios de puesta o desove y post-puesta. En 

los acinos de las hembras en el estadio de puesta, se observaron espacios vacíos que 

corresponden a los oocitos que ya fueron liberados, oocitos vitelogénicos desprendidos del 

epitelio y listos para el desove, unos pocos oocitos vitelogénicos adheridos y, en menor 

medida, algunos oocitos atrésicos (Figura II.21 E). En las hembras en post-puesta, se 

observaron los acinos prácticamente vacíos, con oocitos atrésicos (Figura II.21 F). Además, 

en algunos acinos se observaron algunas oogonias y oocitos previtelogénicos adheridos al 

epitelio, que indicaban el comienzo de un nuevo ciclo (Figura II.21 F).  



 

 
 

Figura II.21. Micrografías del tejido gonadal de machos (A-D) y hembras (E-F) de Mytilus 

galloprovincialis en distintos estadios de desarrollo gametogénico. A. Desarrollo: acino con células en 

gametogénesis rodeado por tejido conectivo (tc). B. Maduro: acino repleto de espermatozoides. C. 

Puesta: acinos con escasos espermatozoides. D. Post-puesta: acinos donde se distinguen el lumen (lu) 

y cercano al epitelio células espermatogénicas (punta de flecha). Notése la presencia de un 

granulocitoma dentro del acino (flecha). E. Puesta: acinos con amplio lumen y oocitos vitelogénicos (ov) 

en el lumen (lu). Nótese la presencia de unos pocos oocitos atrésicos (oa). F. Post-puesta: acinos 

prácticamente vacíos, con oocitos atrésicos (oa).  Tinción: hematoxilina-eosina. Escalas: A-B: 200 µm; 

C-F: 100 µm. 

 



 

 
 

La proporción de los estadios de desarrollo gametogénico y el índice gonadal calculado 

para cada sitio se representan en la Figura II.22 para machos y la Figura II.23 para hembras. 

En los machos de Plentzia se observaron unos pocos ejemplares en el estadio de desarrollo 

(8 %) y la gran mayoría en el estadio de puesta (92 %). En Arriluze, la mayor proporción de 

los ejemplares (76 %) se encontró en el estadio de puesta, algunos ejemplares se encontraron 

en el estadio de post-puesta (14 %) y unos pocos en el estadio de desarrollo (5 %) y maduro 

(5 %) (Figura II.22). Las hembras de ambos sitios se encontraron principalmente desovando 

(puesta) y en menor medida en el estadio de post-puesta. En Plentzia, el 71 % de los 

ejemplares se encontró en el estadio de puesta y el 29 % en post-puesta mientras que en 

Arriluze estas proporciones fueron del 67 % y 33 %, respectivamente (Figura 24). El IG en 

machos y hembras de ambos sitios fue similar (Figuras II.22 y II.23). 

 

 

Figura II.22. Porcentaje del desarrollo gametogénico (representado por barras) e índice gonadal 

(representado por puntos) de los ejemplares macho de Mytilus galloprovincialis en Plentzia y Arriluze. 
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Figura II.23. Porcentaje del desarrollo gametogénico (representado por barras) e índice gonadal 

(representado por puntos) de los ejemplares macho de Mytilus galloprovincialis en Plentzia y Arriluze. 

 
 
 
Índice de condición del estado de salud general (IC) 
 

Se observaron diferencias significativas en el IC entre los sitios de estudio, con un IC 

en los ejemplares recolectados en Plentzia (16,05 ± 3,06) menor que en Arriluze (20,16 ± 

4,35) (media ± DE) (Figura II.24, test de t; t = 3,46; p < 0,05).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura II.24. Índice de condición (IC) de los individuos de Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze 

(media ± DE). Letras distintas representan diferencias significativas entre los sitios (p < 0,05). 
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2.2.5 Integración de las distintas respuestas biológicas 
 
Los parámetros utilizados para el cálculo del IBR fueron los siguientes: aox1, 

frecuencia de brotes nucleares y % cola de ADN (nivel bioquímico y daño genético); 

MLR/MET, VvBAS, IHgd e IHg (ambos sin parásitos) (nivel tejido); IC (nivel fisiológico). Estos 

fueron seleccionados con el fin de representar diferentes niveles de organización biológica y 

funciones. En la Figura II.25 se representa el grado de contribución de cada respuesta 

biológica en cada sitio de estudio. En Plentzia, las respuestas que mayor aporte hicieron al 

IBR/n fueron los índices histopatológicos IHgd e IHg, mientras que en Arriluze fueron el 

MLR/MET y el IC (Figura II.25). El valor del IBR/n fue mayor en Arriluze que en Plentzia (Figura 

II.26). 

 

 

Figura II.25. Gráficos radiales de las respuestas biológicas estudiada en Mytilus galloprovincialis de 

Plentzia y Arriluze. Cada vértice radial representa el grado relativo de cada respuesta. aox1: gen aox1; 

BN: brotes nucleares; % cola ADN: porcentaje de la cola de ADN; MLR/MET: radio medio del 

lumen/altura media del epitelio; VvBAS: densidad en volumen de las células basófilas; IHgd: índice 

histopatológico de la glándula digestiva; IHg: índice histopatológico del tejido gonadal; IC: índice de 

condición. 
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Figura II.26. Índice de respuestas biológicas (IBR/n) en Mytilus galloprovincialis de Plentzia y Arriluze. 
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2.3 DISCUSIÓN 
 

En el presente estudio, se propuso determinar los potenciales efectos biológicos 

en ejemplares de Mytilus galloprovincialis Lamarck, 1819 recolectados en dos ambientes 

costeros del Golfo de Vizcaya (España) con distintos tipos de impacto antrópico. Para ello, se 

evaluaron dos sitios ubicados en la bahía de Vizcaya: Plentzia, un sitio relativamente limpio 

con un puerto pesquero ubicado en el estuario de Butroe, y Arriluze un puerto deportivo 

ubicado en el estuario de Bilbao. Históricamente, Plentzia ha sido considerado un sitio de 

referencia en estudios de monitoreo ambiental de la contaminación (Orbea et al., 2002; de los 

Ríos et al., 2013, 2016a; Briaudeau et al., 2020), principalmente al compararlo con Arriluze 

(Soto et al., 1995; Saiz-Salinas, 1997; Orbea et al., 1999; Lekube et al., 2014; Blanco-Rayón 

et al., 2020). 

En el presente trabajo la temperatura superficial del agua y el pH fueron similares en 

ambos sitios de estudio, en cambio la salinidad de Arriluze fue un poco menor. Si bien el 

estuario de Bilbao es principalmente eurihalino, en ciertos periodos se ha observado una 

disminución en la salinidad debido a las descargas de los ríos (Iriarte et al., 2010, 2016). 

En base a lo discutido en el Capítulo 1 de esta Sección, los sedimentos de Plentzia y 

Arriluze no se encuentran contaminados por ∑HAPs, aunque el nivel de ciertos HAPs 

individuales indican contaminación moderada. Por otro lado, las concentraciones de ∑PCBs 

y Cd, Cr, Ni y Pb en los sedimentos de Arriluze también indican que es un sitio de 

contaminación moderada, y los valores de Cu y Zn superaron el ERM por lo que el riesgo 

toxicológico de estos contaminantes es alto. Los ejemplares de M. galloprovincialis no se 

encuentran contaminados por HAPs, PCBs, ni metales en ninguno de los sitios, excepto por 

el Cd encontrado en Arriluze. 

Los mejillones de ambos sitios se encontraron en sincronía reproductiva, 

principalmente en el estadio de puesta y con un alto índice gonadal (IG). Esto coincide con  lo 

observado en M. galloprovincialis en trabajos previos, también durante la primavera, en los 

mismos sitios de estudio (Blanco-Rayón et al., 2020). Al analizar la frecuencia de sexos, en 

Plentzia se observó que esta fue igual a la esperada para la especie (1:1) (Seed, 1969) y 



 

 
 

similar a estudios previos en el área (Blanco-Rayón et al., 2020). Además, si bien en Plentzia 

se encontró un individuo que presentó características de intersexo, esta baja proporción 

corresponde a la variabilidad natural de los mitílidos. Contrariamente a lo observado en 

estudios previos (Blanco-Rayón et al., 2020), en los ejemplares de Arriluze, la proporción de 

machos fue significativamente mayor que la de las hembras (3M:1H). Cabe mencionar que, 

en un estudio realizado en Plentzia y Arriluze en distintas temporadas, durante la temporada 

de otoño en Plentzia se observó el patrón de sexos 3M:1H, pero los autores tomaron este 

resultado como “cercano a la proporción 1:1” sin analizarlo en mayor detalle (Blanco-Rayón 

et al., 2020). Sin embargo, una relación del triple del valor esperado merece especial atención, 

ya que podría deberse a la presencia de algún xenobiótico con efectos androgénicos en el 

ambiente. En el estuario de Bilbao, en Getxo (sitio cercano a Arriluze), ha habido reportes de 

la presencia de TBT en los años 2007 y 2008 (Rodríguez et al., 2010), compuesto 

ampliamente conocido por producir masculinización en moluscos. A pesar de que el TBT fue 

prohibido mundialmente en 2008, su persistencia en sedimentos y efectos a largo plazo en la 

biota han sido reportados (Collins et al., 2011). Por otro lado, diversos estudios indican que 

ciertos compuestos químicos de preocupación emergente como los surfactantes de 

detergentes, productos farmacéuticos y hormonales pueden ejercer efectos de 

desorganización endocrina en bivalvos alterando el desarrollo de las gametas, la 

determinación sexual y la frecuencia de sexos (Nice et al., 2003; Nice, 2005; Smolarz et al., 

2017). Hallmann y colaboradores  observaron que los mejillones que habitaban cerca de una 

planta de tratamiento de aguas, presentaban un aumento de xenoestrógenos como el 17α-

etinilestradiol (EE2, componente principal de las píldoras anticonceptivas) pero una 

disminución de otros estrógenos, lo que podía provocar cambios en la determinación sexual 

(Hallmann et al., 2016). En estudios de laboratorio también se ha observado que la 

incorporación de esteroides puede producir masculinización en bivalvos (Wang y Croll, 2004). 

Estos compuestos, aquí no medidos, podrían ser responsables de la diferencia en la 

proporción de sexos observada en Arriluze. 

La exposición a contaminantes en moluscos puede provocar proliferación en los 

peroxisomas, las organelas involucradas en el metabolismo de los lípidos (Guerlet et al., 



 

 
 

2006). Esta proliferación puede medirse mediante la inducción en la actividad de la enzima 

palmitoil-CoA oxidasa (AOX1), que es la enzima involucrada en el primer paso de la β-

oxidación peroxisomal de ácidos grasos. En bivalvos, dicha inducción ha sido estudiada 

principalmente en relación con la presencia de compuestos orgánicos persistentes como 

HAPs y PCBs (Cancio et al., 1999; Cajaraville et al., 2003; Orbea y Cajaraville, 2006). Los 

valores de la actividad de AOX1 de los mejillones de Plentzia y Arriluze, aunque no 

presentaron diferencias significativas, fueron mayores que reportes previos en la misma 

especie en Plentzia (Cancio et al., 1999; de los Ríos et al., 2013). La falta de diferencias entre 

los sitios es consistente con la falta de diferencias observadas en las concentraciones de 

∑HAPs y ∑PCBs en los mejillones, aunque la actividad de esta enzima podría ser inducida 

por los metales (Guerlet et al., 2006). Sin embargo, a nivel transcriptómico el gen aox1 

presentó mayores niveles de transcripción en los ejemplares de Arriluze que los de Plentzia. 

La diferencia observada a nivel de la actividad de la enzima y de los transcriptos podría 

deberse a mecanismos celulares compensatorios que, ante un gran aumento de transcriptos, 

terminarían degradándolos y no observándose así, diferencias en la cantidad de las proteínas. 

Por otro lado, dicha diferencia podría deberse a regulaciones postraduccionales que 

reducirían la actividad de la enzima sintetizada.  La transcripción de ARNm reflejaría los 

primeros pasos de una secuencia de eventos y por tal motivo deberían ir siempre 

acompañados por mediciones de otros biomarcadores en distintos niveles de organización 

(Navarro et al., 2011). Además del gen aox1, también se analizó la transcripción de otros 

genes en la glándula digestiva relacionados con distintas respuestas frente a contaminantes: 

cat (catalasa, respuesta antioxidante), gstpi (glutatión-S-transferasa pi 1, metabolismo de 

biotransformación), y mt20 (respuesta de exposición a metales). Ninguno de los genes 

mencionados presentó diferencias significativas en su transcripción en los mejillones de 

Plentzia y Arriluze. En adultos de Mytilus spp. se observó una inducción del gen cat en la 

glándula digestiva luego de la exposición por 15 días a fluoranteno (HAP) y microplásticos 

(Paul-Pont et al., 2016), mientras que en estadios larvales de M. galloprovincialis la exposición 

a bisfenol A (otro HAP) produjo una inducción de los genes cat, sod, gst y hsp (Balbi et al., 

2016). Por otro lado, en el mejillón zebra, Dreissena polymorpha, se observó una inhibición 



 

 
 

de cat luego de la exposición durante 7 días al Cu, aunque no se observaron diferencias en 

la expresión del gen gst en los mejillones expuestos a otros metales (Navarro et al., 2011). 

Sin embargo, ciertos metales como Cd y Hg produjeron una inducción del gen mt (Navarro 

et al., 2011). La inducción de la transcripción de mt20 luego de la exposición a Cd también fue 

observada en M. galloprovincialis en distintos estudios (Dondero et al., 2005; Zorita et al., 

2007b). Si bien la concentración de Cd fue significativamente mayor en los mejillones de 

Arriluze en comparación con los de Plentzia, dicha concentración pareciera no haber sido 

suficiente para generar diferencias significativas en la transcripción de mt20 en el presente 

estudio. Además, los resultados previamente mencionados son producto de ensayos de 

laboratorio donde las concentraciones de exposición pueden no ser ambientalmente realistas. 

En trabajos de campo, suele observarse una mayor variabilidad en los niveles de transcripción 

de ciertos genes. Por ejemplo, en un monitoreo activo en la Bahía de Vizcaya, al evaluar los 

niveles de transcripción de mt20, no se observaron diferencias significativas entre los sitios 

contaminados y el sitio de referencia (Plentzia) (de los Ríos et al., 2013). La falta de diferencias 

en la transcripción de cat, gstpi y mt20, podría deberse a la falta de diferencias en las 

concentraciones de ∑HAPs, ∑PCBs y de la mayoría de los metales analizados en los 

mejillones. Sin embargo, es necesario ampliar los estudios transcriptómicos en ambientes 

naturales con distintos tipos de impacto antrópico. En este sentido, se planea ampliar la 

selección de genes en la glándula digestiva, incluyendo genes como sod (superóxido 

dismutasa) y hsp90 (proteína de choque térmico) relacionados con respuestas antioxidantes 

y de estrés general, respectivamente. Además, con el fin de evaluar si la diferencia en la 

proporción de sexos observada en Arriluze podría deberse a la presencia de contaminantes 

de desorganización endocrina, se planea extender el análisis transcriptómico al tejido gonadal. 

Para ello, se estudiará la hipótesis de la presencia de compuestos estrogénicos analizando 

los niveles de transcripción del gen vtg (vitelogenina), como así también la hipótesis de 

compuestos androgénicos analizando los niveles de transcripción de vcl (lisina de la cubierta 

vitelina) y verl (receptor de la cubierta vitelina para la lisina) como marcadores de respuesta 

de desorganización endocrina. 



 

 
 

Los efectos genotóxicos de los contaminantes también pueden evaluarse a partir de 

alteraciones o daño en el ADN (Claxton et al., 1998). Los contaminantes pueden producir  

ruptura de los cromosomas o fallas en la segregación cromosómica durante la mitosis 

produciendo alteraciones como micronúcleos (MN) o brotes nucleares en distintas células, 

particularmente en los hemocitos de los bivalvos (Baršienė et al., 2010, 2012; Bolognesi y 

Fenech, 2012). La frecuencia de MN en los hemocitos de los mejillones de Plentzia y Arriluze 

no presentó diferencias significativas. Los valores observados en ambos sitios fueron menores 

que los previamente reportados en M. galloprovincialis de la costa del Mediterráneo (Baršienė 

et al., 2012), y menores que los valores basales reportados para la especie en sitios no 

contaminados (Davies et al., 2012); con lo cual, con este biomarcador no se evidenciaron 

daños genotóxicos. Sin embargo, al analizar la frecuencia de brotes nucleares, esta fue 

significativamente mayor en los hialinocitos de los ejemplares de Arriluze. Además, en ambos 

sitios la frecuencia fue mayor que los valores observados en mejillones de sitios contaminados 

y no contaminados (Bolognesi y Fenech, 2012). A pesar de que los valores observados en 

Plentzia fueron menores a los de Arriluze, también evidenciarían un daño cromosómico —

irreversible— en el ADN de los mejillones. Por otro lado, se evaluó la ruptura de las hebras 

del ADN —daño reversible— a partir del ensayo cometa, otro de los biomarcadores 

recomendados para evaluar el daño a nivel genético (Lyons et al., 2012). Los valores en el 

porcentaje de la cola de ADN de Plentzia fueron similares a los valores basales reportados 

para M. edulis (Davies et al., 2012) mientras que los de Arriluze fueron superiores, lo que 

supone que existe un riesgo ambiental. Diversos contaminantes, como el tributilestaño (TBT), 

han demostrado causar genotoxicidad en los bivalvos (Hagger et al., 2005; Lyons et al., 2012). 

Recientemente, se ha reportado que la exposición a microplásticos (MP) puede generar daños 

en el ADN de los hemocitos de M. galloprovincialis (González-Soto et al., 2022). El daño 

genético observado en los mejillones de Plentzia y Arriluze podría estar causado por alguno 

de los contaminantes mencionados. Si bien a la fecha no hay estudios sobre la acumulación 

de MP en M. galloprovincialis de Plentzia y Arriluze, en la Bahía de Vizcaya son varios los 

estudios que han registrado su presencia en agua, sedimento y biota, convirtiéndolo en un 

sitio de contaminación moderada por MP (Reguera et al., 2019; Mendoza et al., 2020). 



 

 
 

Además, la ingestión de MP puede facilitar el transporte de otros contaminantes a los 

organismos, fenómeno conocido como “efecto troyano o de caballo de Troya” (Browne et al., 

2013; Cole y Galloway, 2015; Lusher, 2015; Guo y Wang, 2019; Vivekanand et al., 2021). 

Si bien las concentraciones de los metales encontradas en los sedimentos de ambos 

sitios fueron altas en comparación con las observadas en los mejillones, es sabido que las 

concentraciones de metales en masa visceral de moluscos pueden ser alteradas por diversas 

variables naturales (Soto y Marigómez, 1997). A nivel celular, se evaluó la respuesta a la 

presencia de metales a través un kit de autometalografía. Las técnicas autometalográficas 

permiten revelar histoquímicamente la presencia de iones metálicos en la glándula digestiva 

que se pueden observar y cuantificar mediante la acumulación de depósitos negros de plata 

(BSD, por sus siglas en inglés) (Danscher, 1984; Soto y Marigómez, 1997a 1997b; 

Raftopoulou et al., 2003). Esta técnica ha sido aplicada previamente en M. galloprovincialis 

para cuantificar la presencia de depósitos metálicos intralisosomales en las células digestivas 

tanto en estudios de laboratorio (Jimeno-Romero et al., 2017; Duroudier et al., 2019a, 2021) 

como en trabajos de campo (de los Ríos et al., 2013, 2016b, 2018). En el presente trabajo, se 

utilizaron como controles positivos cortes de mejillones M. galloprovincialis expuestos a 750 

µg/L de Ag, y sus respectivos controles no expuestos. El kit autometalográfico demostró ser 

eficaz y sensible en estos cortes, pero no así en los cortes de los ejemplares de 

M. galloprovincialis de Plentzia y Arriluze; por lo tanto, la cuantificación de los BSD no pudo 

realizarse. Es posible que esto se deba a que las concentraciones de metales en 

M. galloprovincialis fueron mucho menores que las analizadas en estudios previos que 

utilizaron técnicas autometalográficas con muestras ambientales (de los Ríos et al., 2013, 

2016b, 2018). Si bien la técnica ha demostrado ser de gran utilidad, no sería lo suficientemente 

sensible para evaluar muestras ambientales de sitios donde los metales detectados no se 

encuentran en elevadas concentraciones en los mejillones. 

La exposición a la contaminación crónica puede generar efectos biológicos a largo 

plazo a nivel tisular en los organismos acuáticos (Orbea et al., 2006; Garmendia et al., 2011a). 

La evaluación de distintas histopatologías ha probado ser una herramienta sencilla y sensible 

para la determinación de alteraciones relacionadas a distintos contaminantes en los bivalvos 



 

 
 

(Bignell et al., 2012). La glándula digestiva de los bivalvos es un órgano de gran plasticidad  y 

los túbulos digestivos presentan distintas modificaciones morfológicas de acuerdo a los 

procesos y etapas digestivas que atraviesa (Langton, 1975). Estas modificaciones pueden 

incluir un engrosamiento o adelgazamiento del epitelio. Sin embargo, dicho adelgazamiento, 

conocido como atrofia de los túbulos digestivos, también puede producirse por la exposición 

a diversos contaminantes (Lowe et al., 1981; Cajaraville et al., 1992, 1993; Garmendia et al., 

2011). La atrofia de los túbulos digestivos, puede evaluarse cualitativamente pero también 

cuantitativamente, a través de parámetros como la relación MLR/MET y MET/MDR: valores 

altos de la relación MLR/MET y valores bajos de MET/MDR indican la presencia de atrofia de 

los túbulos digestivos (Garmendia et al., 2010; Brooks et al., 2011; Bignell et al., 2012). 

Además, frente a distintos xenobióticos, puede producirse una alteración en la composición 

celular del epitelio digestivo. Este generalmente está compuesto por dos tipos celulares: 

células digestivas y células basófilas. En condiciones fisiológicas normales, las células 

digestivas son el tipo celular más abundante; sin embargo, en situaciones de estrés, puede 

ocurrir una disminución de las células digestivas y un aumento neto en el número de células 

basófilas, fenómeno conocido como hiperplasia de células basófilas (Marigómez et al., 1998; 

Zaldibar et al., 2007a; Brooks et al., 2012; Blanco-Rayón et al., 2019). Esta hiperplasia es 

reversible y puede cuantificarse mediante la densidad en volumen de las células basófilas 

(VvBAS). Complementariamente, la pérdida de tejido digestivo puede evaluarse midiendo la 

proporción entre el tejido conectivo y digestivo (CTD, por sus siglas en inglés) (Brooks et al., 

2011; Marigómez et al., 2017). La glándula digestiva de los mejillones de Arriluze presentó 

valores significativamente más bajos de MLR/MET y más altos de MET/MDR que Plentzia, 

indicando que la atrofia de los túbulos fue mayor en los mejillones de Plentzia. Blanco-Rayón 

y colaboradores, al analizar las variaciones de MLR/MET en Plentzia y Arriluze, también 

observaron mayor atrofia en Plentzia durante el invierno, pero no así en primavera (Blanco-

Rayón et al., 2020). Los valores de MLR/MET, si bien estuvieron dentro del intervalo de 

valores observados por estos autores a lo largo de distintas temporadas en estos sitios de 

estudio, fueron superiores a los valores basales y a los criterios de evaluación ambiental 

(análogos de ERM) establecidos por ICES para la especie (Davies et al., 2012). Esto fue 



 

 
 

consistente con la alta prevalencia de atrofia de los túbulos digestivos observada en los 

mejillones de ambos sitios. La hiperplasia de células basófilas en Arriluze fue mayor que en 

Plentzia, coincidiendo con el mayor valor de VvBAS observado en Arriluze. Sin embargo, el 

valor de este parámetro, fue superior al intervalo de valores observados por Blanco-Rayón y 

colaboradores (2020) en M. galloprovincialis e incluso fue mayor a los valores críticos de 

riesgo toxicológico establecidos por ICES para Mytilus spp. (Bignell et al., 2012; Davies et al., 

2012). La relación entre el tejido conectivo y el tejido digestivo medida con el parámetro CTD 

no presentó diferencias significativas entre ambos sitios de estudio, lo cual fue consistente 

con la prevalencia observada para el aumento del espacio intertubular. El hecho de que los 

biomarcadores analizados a nivel tisular (al igual que en el nivel genético) sean, en ambos 

sitios, mayores que los valores basales estipulados por ICES, podría indicar que Plentzia 

también está sufriendo algún tipo de presión ambiental. Por otro lado, la metodología aquí 

empleada podría ser otra de las causas de las diferencias en el intervalo de valores de los 

biomarcadores tisulares de la glándula digestiva. En el presente estudio, se utilizó el programa 

AxioVision para evaluar los parámetros MLR/MET y MET/MDR y el programa STEPanizer1 

para el VvBAS y CTD, mientras que los trabajos previos de Mytilus spp. se han realizado 

utilizado una cámara clara y sistemas reticulares de Weibel (Weibel, 1979). Si bien las guías 

de ICES sugirieron estas metodologías hace años, también indicaron que el análisis podía 

hacerse con la ayuda de cualquier programa analizador de imágenes (Bignell et al., 2012). El 

programa AxioVision es de libre acceso y permite el análisis de imágenes de manera rápida 

y sencilla y el programa STEPanizer1 ha sido diseñado por el propio Weibel con el fin de 

brindar una herramienta accesible y de fácil uso (Tschanz et al., 2011). Sería entonces 

necesaria una revisión y actualización de los valores base de los parámetros MLR/MET, 

VvBAS, CTD (y similares) para Mytilus spp aplicando nuevas tecnologías con el fin de poder 

realizar comparaciones más actuales. En este sentido, el presente trabajo brindaría el primer 

aporte a esta tarea. Además, se incluye en el Anexo de esta tesis la metodología detallada 

paso a paso para realizar los análisis utilizando los programas mencionados. 

En la glándula digestiva de ambos sitios se observaron, además, distintas 

histopatologías que incluyeron infiltración hemocítica, células pigmentadas en el tejido 



 

 
 

conectivo, agregados simil-lipofuscinas, hipervacuolización de células digestivas, 

granulocitomas, fibrosis y necrosis. Todas estas alteraciones, indicadoras de estrés general, 

presentaron elevadas prevalencias en ambos sitios, pero la prevalencia acumulada fue mayor 

en los mejillones de Plentzia que en los de Arriluze. En el análisis histológico del tejido 

gonadal, las alteraciones más abundantes en ambos sitios fueron la infiltración hemocítica, la 

presencia de granulocitomas, la atresia oocitaria en hembras, y la necrosis. Además, en 

algunos ejemplares recolectados en Arriluze, se observó la presencia de células pigmentadas 

en los acinos y agregados simil-lipofuscinas. Dentro de las alteraciones observadas, la atresia 

oocitaria fue llamativamente severa. La atresia oocitaria es un fenómeno natural en el ciclo 

reproductivo de los bivalvos, aunque puede ser inducida en condiciones desfavorables para 

el desove, y producir una sobre maduración de las gametas que genera la degeneración y 

reabsorción del tejido gonadal (Smolarz et al., 2017). Dentro de las condiciones desfavorables 

se encuentran factores ambientales o la baja disponibilidad de alimento (por esto motivo suele 

aumentar en invierno y disminuir en primavera) pero también la presencia de contaminantes, 

como ya ha sido observado en la Bahía de Vizcaya (Ortiz-zarragoitia y Cajaraville, 2010). 

Beninger (2017), realizó una exhaustiva revisión del fenómeno de atresia en distintas familias 

de bivalvos, y señaló que lo que a veces es catalogado como “atresia severa” se trata en 

realidad de un fenómeno denominado “atresia pre-desove”. La atresia observada entonces no 

sería una degradación y reabsorción luego del desove, sino más bien una falla precipitada, 

generada por condiciones desfavorables, que ha impedido el correcto desove, con grandes 

consecuencias poblacionales (Beninger, 2017). Las imágenes de la atresia pre-desove 

presentadas en el trabajo previamente mencionado son muy similares a la atresia aquí 

observada. Así, el fenómeno de atresia pre-desove podría estar estrechamente relacionado 

con la alta prevalencia de otras alteraciones observadas en el tejido gonadal como la 

infiltración hemocítica, los granulocitomas y la necrosis. Al igual que en la glándula digestiva, 

en el tejido gonadal, la prevalencia acumulada de las distintas alteraciones histopatológicas 

fue mucho mayor en Plentzia, lo que sugiere que esta población se encuentra bajo cierto 

grado de estrés. 



 

 
 

Por otro lado, la presencia de patógenos también puede producir patologías que 

afectan las condiciones histológicas de los organismos acuáticos y estas podrían confundirse 

con los efectos generados por la contaminación (Bignell et al., 2012). En la glándula digestiva 

de los mejillones de Plentzia y Arriluze se detectó la presencia de cuatro tipos distintos de 

parásitos: ciliados, Nematopsis sp., Mytilicola sp. y un parásito sin identificar. En el tejido 

gonadal en cambio, solo se observó la presencia de Nematopsis sp. en los ejemplares 

recolectados en Plentzia. Mytilicola sp. es un copépodo comensal que habita los conductos 

gastrointestinales de los moluscos y no suele ser considerado nocivo. Los ciliados y 

Nematopsis sp. son considerados simbiontes que tampoco suelen provocar daños en los 

mejillones. Sin embargo, la elevada infección de estos parásitos puede ser patogénica 

(Garmendia et al., 2010). Además, otros estudios han catalogado la presencia de ciliados y 

Mytilicola sp. como patologías de importancia moderada, mientras que la presencia de 

Nematopsis sp. ha sido considerada como una patología más severa (Cuevas et al., 2015). Si 

bien, en los ejemplares de ambos sitios, la prevalencia de los ciliados y Mytilicola. sp fueron 

similares, la prevalencia de Nematopsis sp. fue muy superior a la observada en los ejemplares 

de Arriluze, tanto en glándula digestiva como en tejido gonadal. Así, la prevalencia acumulada 

de parásitos observada en la glándula digestiva y tejido gonadal de los mejillones de Plentzia 

fue muy superior a la de los mejillones de Arriluze. La prevalencia de la infiltración hemocítica 

fue similar, aunque la presencia de células pigmentadas fue del doble en la glándula digestiva 

de los mejillones de Plentzia. Dichas patologías están asociadas a respuestas inflamatorias 

generales en los moluscos (Bignell et al., 2012). Por otro lado, en el tejido gonadal de los 

mejillones de Plentzia, la prevalencia de parásitos y la infiltración hemocítica fueron muy 

superiores a las observadas en Arriluze. Por todo esto, la infección de parásitos podría ser la 

responsable de una elevada respuesta inflamatoria en los mejillones de Plentzia.  

La incorporación de un índice histopatológico (IH), permite evaluar e integrar las 

alteraciones en un único valor en el análisis de los distintos tejidos afectados con el fin de 

facilitar la interpretación de los resultados (Costa et al., 2013; Cuevas et al., 2015). El IH fue 

calculado con y sin parasitosis para evaluar el efecto que los patógenos podrían tener sobre 

el índice. Tanto en la glándula digestiva como en el tejido gonadal, al no incluir la parasitosis, 



 

 
 

el valor del IH fue similar en los ejemplares de M. galloprovincialis de ambos sitios y no se 

observaron diferencias significativas. Al incluir la parasitosis en ambos tejidos ocurrió lo 

contrario, siendo los valores del IH mayores en los mejillones de Plentzia. Esto se debe a que 

la prevalencia de parásitos en Plentzia fue mayor que la de Arriluze por lo que la presencia de 

los parásitos estaría sobreestimando el daño histológico debido a la contaminación. Esto 

indicaría que el índice incluyendo la parasitosis sería menos sensible al comparar entre sitios, 

enmascarando el estado de salud real de la especie (Costa et al., 2013; Cuevas et al., 2015).  

Sin embargo, ambos índices deben ser calculados para poder entender la importancia de la 

parasitosis. 

De manera complementaria, se evaluó el estado de salud de M. galloprovincialis en 

los sitios de estudio a partir del índice de condición (IC). Se observó que los ejemplares de 

Arriluze presentaron una mejor condición fisiológica que los de Plentzia, al igual que en 

trabajos previos (Blanco-Rayón et al., 2020). Históricamente, Arriluze ha sido un sitio que ha 

recibido grandes cantidades de desechos industriales y aguas residuales, lo que ha producido 

un enriquecimiento en el contenido de materia orgánica (de los Ríos et al., 2016b). Un mayor 

contenido de materia orgánica generaría una mayor disponibilidad de alimento en Arriluze y 

por este motivo los mejillones presentarían un mayor IC (Ortiz-zarragoitia y Cajaraville, 2010; 

Cajaraville et al., 2016; Blanco-Rayón et al., 2020). Además, estos resultados son 

consistentes con lo observado en el análisis histopatológico y el IH. 

Por último, los biomarcadores y respuestas fisiológicas fueron integrados utilizando el 

índice integral de respuesta biológica (IBR/n), que permite combinar las distintas respuestas 

biológicas en un único valor y facilitar la interpretación de los resultados (Broeg y Lehtonen, 

2006). En Plentzia, la respuesta que mayor aportó al IBR fue el IH (de glándula digestiva y 

tejido gonadal), mientras que en Arriluze fueron el MLR/MET y el IC. El IBR/n calculado fue 

mayor en Arriluze, indicando que los mejillones están sometidos a un mayor estrés en este 

sitio. 

El presente trabajo contribuye a la evidencia sobre la disminución observada en los 

últimos años de ciertos contaminantes heredados en Arriluze. Además, se aportan nuevas 

evidencias sobre el estado ambiental de Plentzia, que pareciera estar levemente impactado 



 

 
 

por algún estresor por lo que no debería ser considerado un sitio de referencia. Los efectos 

observados en los biomarcadores analizados en M. galloprovincialis indicarían que es 

necesario realizar estudios futuros que incluyan mediciones de otros contaminantes de 

preocupación emergente como los microplásticos y esteroides o incluso contaminantes 

heredados como el TBT. Además, se brindó por primera vez información sobre los niveles de 

transcripción de ciertos genes de respuesta asociada a la contaminación en los sitios de 

estudio. 

  



 

 
 

CONCLUSIONES 
 
El objetivo general de la presente tesis fue analizar la salud ambiental de dos áreas marino-

costeras en Argentina y el País Vasco a través de un enfoque integral utilizando dos especies 

de mitílidos, Brachidontes rodriguezii en Argentina y Mytilus galloprovincialis en el País Vaso. 

Para ello se evaluaron en las dos especies las respuestas y efectos, en diferentes niveles de 

organización biológica, causados por la posible contaminación generada por las diferentes 

actividades de origen antrópico. El objetivo general se desarrolló en dos Secciones con su 

propia metodología, resultados y una discusión acorde a lo observado y antecedentes previos. 

 

Enfoque ambiental integrado para evaluar los efectos biológicos de contaminación del 

mitílido Brachidontes rodriguezii  

En la Sección I se estudiaron tres sitios con distintos tipos de impacto de origen 

antrópico: PB: sitio de referencia; PC: sitio con una planta de tratamiento de aguas residuales 

y PMdP: sitio en una zona portuaria. El primer objetivo de la Sección I fue determinar la 

disponibilidad de diferentes contaminantes a lo largo del año en el sedimento y su relación 

con la bioacumulación en el mitílido B. rodriguezii. Los sedimentos de las tres zonas 

estudiadas no se encuentran contaminados por hidrocarburos (alifáticos y aromáticos 

policíclicos) ni metales. Sin embargo, los mejillines evidenciaron bioacumulación de estos 

contaminantes. En la población de B. rodriguezii de PB y PC, los niveles de acumulación 

indican baja contaminación de hidrocarburos alifáticos y moderada de aromáticos policíclicos 

que provienen principalmente de la combustión. En ambos sitios, las concentraciones de 

metales fueron bajas, excepto en PB donde las concentraciones de Cd durante las 

temporadas frías fueron moderadas. La causa de esto último podría ser la presencia del arroyo 

Las Brusquitas que estaría aportando metales, como el Cd, de las zonas agrarias aledañas. 

En la población de PMdP, los niveles de acumulación de hidrocarburos alifáticos y aromáticos 

policíclicos indican que en el pasado han sido expuestos a algún tipo de derrame de petróleo 

y que el sitio se encuentra altamente contaminado por estos compuestos. Las 

concentraciones de metales fueron bajas. Por todo esto se concluye que B. rodriguezii tiene 



 

 
 

gran capacidad de bioacumulación por lo que es un mejor indicador de contaminación por 

hidrocarburos y metales que los sedimentos en el área de Mar del Plata. Por otro lado, se 

estudió por primera vez la acumulación espacio-temporal de microplásticos en los mejillines 

de las zonas de estudio. La población de PC presenta alta abundancia de microplásticos 

posiblemente debido a la presencia del emisario proveniente de la planta de tratamiento de 

aguas residuales de la ciudad de Mar del Plata que podría estar liberando microplásticos al 

medio ambiente y en consecuencia acumularse en el mejillín B. rodriguezii. En la población 

de PB, si bien la abundancia de MP fue menor al resto de los sitios, los valores siguen siendo 

altos para lo reportado en otras especies y, en particular, la alta abundancia durante el invierno 

(posterior a la temporada de lluvias) nos indica que no debe descuidarse el papel de los 

sistemas de agua dulce, como ríos y arroyos, como fuente principal de MP en los ambientes 

marinos. Por todo esto, podemos decir que se ha cumplido y corroborado la hipótesis del 

primer objetivo. PB es una zona que puede ser utilizada como referencia, pero habría que 

profundizar los estudios temporales referentes a la acumulación de metales y microplásticos. 

Además, B. rodriguezii es un buen indicador de contaminación por hidrocarburos, metales y 

microplásticos. Futuros estudios podrían complementarse analizando la acumulación de MP 

en agua y sedimento para determinar su relación con la bioacumulación en la especie. 

Los demás objetivos incluyeron estudiar, a lo largo del año, distintos biomarcadores —

a nivel bioquímico, celular y tisular— y respuestas fisiológicas en B. rodriguezii en relación al 

impacto antrópico de los sitios de estudio. Además, establecer cuáles serían las respuestas 

biológicas y el periodo más apropiado para la utilización de la especie como centinela y 

bioindicador de contaminación ambiental en áreas costeras de Argentina. Se observaron 

diferencias en la duración de los periodos de puesta, aunque dentro de cada sitio las 

poblaciones de machos y hembras, se encontraron en sincronía reproductiva. Los 

biomarcadores y respuestas fisiológicas útiles para evaluar los efectos de la contaminación 

en esta especie son aquellas que no presentan diferencias a lo largo de las temporadas, pero 

si entre los sitios. De las respuestas bioquímicas analizadas, la enzima de biotransformación 

de fase II (GST) sería un mejor indicador de estrés que CAT y SOD. Asimismo, las respuestas 

celulares analizadas (acumulación intracelular de LN, LF y BSD) no serían buenos indicadores 



 

 
 

en B. rodriguezii, mientras que todas las respuestas tisulares (MLR/MET, MET/MDR, VvBAS, 

CTD y el IH) y fisiológicas (supervivencia al aire y el IC) estudiadas serían buenos indicadores. 

De los contaminantes medidos, los que más afectarían el estado de salud de B. rodriguezii 

son los hidrocarburos y, en menor medida, los MP. El índice integral de respuesta de 

biomarcadores es una herramienta útil para integrar todos los parámetros estudiados y 

evaluar el estrés inducido por los contaminantes. Algunas de las respuestas biológicas 

analizadas, se encontraron estrechamente relacionadas al ciclo reproductivo de las 

poblaciones. Se corroboró entonces la hipótesis de que la elección del periodo más apropiado 

para aplicar programas de biomonitoreo de la contaminación ambiental está determinado por 

factores como el ciclo reproductivo la especie. En base a todo lo observado, se sugiere realizar 

monitoreos una vez al año durante la temporada de invierno, usando de valores basales los 

reportados para PB. 

Se puede considerar a B. rodriguezii como una especie ideal para ser usada de 

centinela y bioindicadora del estado de salud ambiental. Es capaz de concentrar los 

contaminantes presentes en el ambiente sin efectos toxicológicos severos, los cuales pueden 

evaluarse a través de una amplia gama de respuestas biológicas en distintos niveles de 

organización, como fue demostrado en el presente trabajo. Además, es abundante, fácil de 

recolectar y se encuentra presente en un área geográfica extensa. Aun así, quedan estudios 

pendientes sobre su capacidad para acumular otros contaminantes de origen antrópico, como 

PCBs, TBT, pesticidas organoclorados, nanopartículas (entre otros) y cuáles serían las 

respuestas biológicas de la especie frente a ellos. Así, podrían establecerse criterios de 

evaluación unificados y adaptados para esta especie para implementar programas de 

monitoreo en la región. 

 

Enfoque ambiental integrado para evaluar los efectos biológicos de contaminación en 

el mitílido Mytilus galloprovincialis  

En la Sección II se estudiaron dos sitios con distintos tipos de impacto de origen 

antrópico: Plentzia: sitio de referencia y Arriluze: sitio en una zona portuaria. El primer objetivo 

fue determinar la disponibilidad de diferentes contaminantes en sedimento su relación con la 



 

 
 

bioacumulación en el mitílido M. galloprovincialis. Los resultados de este trabajo demuestran 

que los sedimentos de los dos sitios estudiados no se encuentran contaminados por HAPs 

(prioritarios totales). Sin embargo, al analizar estos compuestos individualmente la 

contaminación es de moderada a alta. También se encuentran moderadamente contaminados 

por PCBs. Plentzia se puede considerar un sitio no contaminado por metales mientras que en 

Arriluze hay una moderada contaminación de Cd, Cr, Ni y Pb y alta de Cu y Zn. No se 

detectaron HAPs ni PCBs en los mejillones de ambos sitios, pero si metales, siendo Arriluze 

el de mayor concentración, aunque por debajo de los valores reportados para el área. Estos 

resultados se corresponden con una tendencia decreciente de estos compuestos a lo largo 

de los años en el área. Así es que la hipótesis planteada sobre la bioacumulación de diferentes 

contaminantes en los sitios de estudio no se cumplió, al menos para los tres contaminantes 

analizados. Se sugiere ampliar estos estudios analizando su bioacumulación fuera de la 

temporada reproductiva para entender si la falta de detección está relacionada con un  mayor 

metabolismo y altas tasas de depuración durante la primavera o a la tendencia de 

recuperación de calidad ambiental de los estuarios. Por otro lado, el muestreo de este estudio 

se realizó en el 2021 cuando, debido al COVID-19, regía el confinamiento y las restricciones 

asociadas a la movilidad o realización de diversas actividades. Sería interesante poder evaluar 

las concentraciones de contaminantes en las distintas matrices antes, durante y después del 

periodo de confinamiento para analizar si las restricciones de ciertas actividades pudieron 

verse reflejadas en las concentraciones registradas.  

Los demás objetivos de esta Sección II incluyeron estudiar, distintos biomarcadores —

a nivel bioquímico, de daño genético, celular y tisular— y respuestas fisiológicas en 

M. galloprovincialis en relación con el impacto antrópico de los sitios de estudio. Dado que, de 

los contaminantes medidos en los mejillones (∑HAPs, ∑PCBs y metales) los únicos 

detectados fueron los metales, estos podrían ser los que más afectarían el estado de salud 

de M. galloprovincialis. Sin embargo, las concentraciones encontradas de ciertos HAPs 

individuales y ∑PCBs en los sedimentos podrían generar efectos adversos sobre la biota. Los 

altos niveles de porcentaje de cola del ADN y frecuencia de brotes nucleares evidencian un 

efecto de genotoxicidad en Arriluze. En este sitio también se observó una mayor proliferación 



 

 
 

peroxisomal mediante los niveles de transcripción del gen aox1, aunque no hubo diferencias 

a nivel bioquímico en la actividad de la enzima AOX1. Sin embargo, los valores de esta enzima 

en los mejillones de ambos sitios, fueron superiores a reportes previos, indicando que algún 

contaminante no evaluado podría estar generando su inducción. El resto de los genes 

analizados no revelaron diferencias entre Plentzia y Arriluze, pero han brindado información 

valiosa ya que constituyen el primer reporte en ambos sitios de estudio. Es necesario ampliar 

los estudios transcriptómicos en ambientes naturales y por este motivo se ampliará la 

selección de genes estudiados en la glándula digestiva. Los biomarcadores tisulares 

MLR/MET, MET/MDR, y VvBAS, en ambos sitios, presentaron valores mayores que los 

valores críticos de riesgo toxicológico establecidos por ICES para la especie. Los mejillones 

de Arriluze evidencian mayor estrés general observado como hiperplasia de células basófilas 

(VvBAS) pero, contrariamente a lo esperado, los valores de MLR/MET y MET/MDR indicaron 

atrofia de los túbulos digestivos en Plentzia. En Plentzia se encontró mayor prevalencia de 

parásitos y al calcular el IH no se observaron diferencias entre los sitios. La incorporación de 

la parasitosis al análisis del IH permite evidenciar que el daño histopatológico real en los 

distintos tejidos puede sobreestimarse si no se consideran ciertos factores ambientales de 

confusión como es la presencia de patógenos. Es por ello que la incorporación (o no) de la 

parasitosis debe considerarse al calcular el IH cuando la prevalencia e intensidad de parásitos 

son elevadas. El IC, si bien es un buen indicador del estado de salud general, es también 

sensible a factores ambientales como la cantidad nutrientes o disponibilidad de alimento, que 

puede aumentar en sitios contaminados donde la cantidad de materia orgánica es mayor, con 

lo cual es algo que debe contemplarse en la interpretación de los resultados. Por último, el 

índice integral de respuesta de biomarcadores nos permitió distinguir a Arriluze como el 

ambiente con mayor impacto antrópico, pero esto no implica que Plentzia no está sujeta a los 

efectos del impacto antrópico, sino que es menor. Si bien el IBR/n brinda información sobre la 

relevancia de ciertas respuestas biológicas, la elección de las más apropiadas es una tarea 

compleja que requiere un análisis profundo de los diversos factores que afectan a las 

respuestas. Dado que los efectos observados en el estado de salud de los mejillones podrían 

deberse a otros contaminantes, se sugiere ampliar el análisis a contaminantes como el TBT, 



 

 
 

MP y desorganizadores endocrinos, que podrían explicar las diferencias en la proporción de 

sexos de los mejillones de Arriluze que fue de 3M:1H. Así como también extender el análisis 

transcriptómico a otros genes marcadores en el tejido gonadal. 

 

Comentarios finales 

En base al trabajo realizado en la presente tesis, destacamos la importancia de realizar 

estudios integrales de la contaminación ambiental costera que contemplen el análisis no solo 

de los contaminantes en agua, sedimento y biota, sino también de los efectos adversos que 

estos pueden generar sobre los organismos. El estado de salud ambiental de diversos sitios 

del hemisferio norte ha sido monitoreado durante muchos años. Esta tarea, en la actualidad, 

se ve facilitada por la amplia información disponible sobre: a) los niveles de xenobióticos y 

compuestos químicos en las distintas matrices, y b) las distintas respuestas fisiológicas y 

biomarcadores de contaminación en especies centinela. En este sentido, utilizar especies de 

bivalvos con un amplio rango de distribución como lo es Mytilus spp., permite luego la 

comparación de resultados. Todo esto ha requerido el esfuerzo tanto de la comunidad 

científica como de los tomadores de decisiones que implementen programas de biomonitoreo. 

En Argentina, y el resto de la región, el primer desafío es contar criterios claros de evaluación 

y, el segundo, contar con niveles basales de distintas respuestas biológicas y sus variaciones 

estacionales. Así, en el análisis del estado de salud ambiental la Bahía de Vizcaya utilizando 

a M. galloprovincialis es más fácil establecer los criterios de evaluación por contarse con un 

amplio estudio de las respuestas biológicas a distintos niveles y sus variaciones estacionales. 

Por su parte, el presente estudio, utilizando a B. rodriguezii como centinela y bioindicador de 

contaminación ambiental, brinda los primeros valores de distintas respuestas y sus posibles 

variaciones. Aunque es necesario ampliar los estudios a otros ambientes y distintos 

contaminantes, esperamos que esta tesis contribuya a las evaluaciones de riesgo ambiental 

en Argentina y también en Sudamérica. 
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ANEXO: Protocolos de laboratorio 
 

En este anexo se detallan todos los protocolos de laboratorio mencionados en la presente 

tesis.  

Abundancia de microplásticos en masa visceral 
Basado en: Bessa, F., Frias, J., Kögel, T., Lusher, A., Andrade, J. M., Antunes, J., et al. (2019). 

Harmonized protocol for monitoring microplastics in biota. JPI-Oceans BASEMAN project. 

 

1. Materiales 

- Placas de Petri de vidrio 

- Vasos de precipitados de vidrio o viales 

- Pinzas, agujas metálicas, bisturí, material de disección 

- Filtros reticulados de nitrato de celulosa de 1,2 µm (Microclar®) 

- Filtros de fibra de vidrio  

 

2. Equipo 

- Incubadora con baño térmico para digestión (opcional si la digestión no se realiza a 

temperatura ambiente) 

- Kit de filtración con bomba de vacío 

- Estereomicroscopio  

 

3. Reactivos y soluciones 

- Solución de hidróxido de potasio (KOH) al 10 % (p/v) (CAS 1310-58-3) para la digestión 

- Agua destilada filtrada con filtros de fibra de vidrio 

 

4. Consideraciones y precauciones  

- Lavar todo el material de vidrio utilizado con agua destilada filtrada (o agua ultrapura) 

- El KOH debe ser filtrado. 

- Realizar todo el procesado de muestras en un ambiente libre de corrientes de aire. 

- Usar una bata de laboratorio 100% algodón todo el tiempo y registrar el color de la ropa 

utilizada debajo de la bata de laboratorio. 

- Evitar el uso de instrumentos de laboratorio de plástico: utilizar guantes de nitrilo, cristalería 

y espátula de metal. 

- Cubrir las muestras con papel de aluminio durante la digestión y filtración. 

 

5. Blancos y controles de procedimiento 



 

 
 

Los blancos del procedimiento de digestión (como control negativo) deben incluirse en cada 

lote (típicamente 3 blancos por lote). Se realizan sin masa visceral en paralelo con las 

muestras que contienen masa visceral. Cualquier partícula detectada en los filtros deben 

caracterizarse según el tipo y color. Cualquier partícula o fibra que se contabilice se omite del 

análisis de las muestras que contienen tejido, es decir, en la cuantificación de la muestra se 

resta el blanco. Se agrega un control adicional para tener en cuenta la contaminación en el 

aire. Para ello se coloca un papel filtro junto al estereomicroscopio al realizar la inspección 

visual. 

 

6. Procedimiento 

Preparado de la muestra 

- En caso de que los mejillones estén congelados, descongelarlos a temperatura ambiente, 

luego seleccionar 10 de un rango de tamaño similar, medir el largo máximo (mm) de cada uno 

con un calibre de precisión y registrarlo en la planilla de datos. 

- Desechar el exceso de agua y disecar los mejillines descartando el biso y separando la 

masa visceral para colocarla en una placa Petri. 

- Pesar cada mejillín (g p.v.) y anotarlo en la planilla de datos. 

 

Digestión 

- Colocar cada individuo en viales y agregar 20 mL de KOH al 10% por cada gramo de 

muestra para digerir el material biológico. La digestión puede hacerse a temperatura ambiente 

durante 48 h o colocando los viales con la mezcla en un baño a temperatura controlada a 40 

°C por hasta que se digiera toda la materia orgánica visible. La solución de digestión debe 

verse como una solución homogénea. 

 

Filtración 

- Filtrar la solución de digestión al vacío sobre filtros reticulados de nitrato de celulosa de 1,2 

µm (Microclar®) (antes de utilizar los filtros, comprobar que no tengan ninguna posible 

contaminación). 

- Calcular la eficiencia de la digestión de la siguiente manera de acuerdo a Dehaut y 

colaboradores (Dehaut, 2016), ecuación 1 

 

𝐸𝑑 % = 100 − (
𝑃𝑓𝑑−𝑃𝑓

𝑃𝑡
) × 100%  (Ecuación 1) 

Donde: 

Pfd: peso del filtro cubierto por materia orgánica y residuos luego de la digestión 

Pf: peso del filtro cubierto por materia orgánica y residuos antes de la digestión 

Pt: peso de masa visceral antes de la digestión 

 



 

 
 

- Almacenar los filtros individualmente en placas de Petri etiquetadas y selladas a 

temperatura ambiente para que se sequen antes de la inspección visual y el análisis posterior. 

 

Inspección visual (propiedades físicas) 

- Inspeccionar los filtros con un microscopio estereoscópico. 

- Identificar y contar los microplásticos (de 1 µm 5 mm de tamaño) registrando tipo y color 

de cada microplástico.  

- Reportar el resultado como número de ítems/individuo o ítems/g de masa visceral. 

Nota: Se puede usar una aguja encendida para verificar que lo que se observa bajo el 

microscopio es plástico. Si es plástico, el polímero debería deformarse a diferencia de otras 

partículas como las partículas de silicato. 

Opcional: preceder a una identificación química de los polímeros mediante técnicas como µ-

FTIR, µ-RAMAN o pirólisis py-GS/MS. Ver Bessa y col. (Bessa, 2019) para más detalle. 

 

 Modelos de planillas de datos 

Filtración 

Muestra Largo individuo (mm) Peso masa visceral (g) Peso filtrado (g) Eficiencia Observaciones 

BO1      

 

Identificación visual 

Muestra Peso masa visceral (g) Color de MP Tipo de MP Observaciones 

BO1 

 

 Ej. Transparante, rojo, 

verde, azul, etc. 

Ej. Pellet, fragmento, 

fibra, film, etc. 

 

 

Determinaciones bioquímicas  
Preparación de homogenatos para las determinaciones enzimáticas 

1. Materiales 

- Bisturí, pinzas, insturmental de disección 

- Tubos eppendorfs 

- Pipetas y puntas 

- Homogenizador de teflón 

 

2. Equipo 

- Balanza de precisión (Denver Instrument APX-200) 

- Centrífuga refrigerada (Eppendorf Centrifuge 5804 R) 

- Freezer de -80 °C 



 

 
 

 

3. Reactivos y soluciones 

- Buffer Tris-HCl 50 mM (pH 7,4) 

- Agua destilada 

- Hielo y bolsas refrigeradas 

 

4. Procedimiento 

Todos los pasos deben realizarse manteniendo las muestras en frío con hielo y bolsas 

refrigeradas. 

1. Preparar la solución de homogenización buffer Tris-HCl 50 mM (pH 7,4). 

Pesar 1,211 g de Tris-base 50 mM (CAS77-86-1, PM: 121.1 g/mol) y mezclar con 1,753 g 

NaCl 150 mM (PM: 58.44 g/mol) para luego llevar a 200 mL con agua destilada. Llevar a pH 

7.4 con HCl concentrado y mantener en la heladera hasta su utilización. 

2. Disecar los mejillines separando la masa visceral de las valvas (remover el biso) con un 

bisturí.  

3. Pesar la masa visceral en una balanza de precisión, homogenizarla y trasladarla a un tubo 

eppendorf con la solución de buffer Tris-HCl 50 mM (pH 7,4) en relación 1:6 p/v.  

4. Centrifugar los homogenatos a 10000 xg en una centrífuga refirigerada a 4 °C durante 15 

min.  

5. Recolectar el sobrenadante en eppendorfs. 

6. Mantener las muestras a -80 °C hasta la determinación enzimática. 

 

Medición de la actividad enzimática  

SUPERÓXIDO DISMUTASA (SOD) 

Basado en: Marklund, S. y Marklund, G. (1974). Involvement of the superoxide anion radical 

in the autoxidation of pyrogallol and a convenient assay for superoxide dismutase. European 

journal of biochemistry, 47(3), 469-474. 

 

Fundamento 

Esta metodología se basa en la inhibición de la oxidación espontánea del pirogalol que ocurre 

a velocidad constante a pH= 8,8; la solución se vuelve amarilla-amorranada y absorbe a 

420nm (puede realizarse a temperatura ambiente, 25 ºC). La actividad SOD está representada 

por una amplia familia de metaloproteínas que se caracterizan por catalizar la reacción de 

dismutación del radical superóxido. 

2 O2
 --

 ⎯⎯⎯→   2 H2O + O2 

 

1. Materiales 



 

 
 

- Tubos eppendorfs 

- Pipetas y puntas 

 

2. Equipo 

- Balanza de precisión (Denver Instrument APX-200) 

- Espectofotómetro (Metrolab 1700 Uv Vis) 

 

3. Reactivos y soluciones 

- Buffer Tris-Cacodilato 50 mM pH = 8,8: agregar 690 mg de ácido cacodílico (CAS 75-60-5) 

a 70 mL de agua bidestilada, llevar a 100 mL con agitación, ajustar pH a 8,8. Agregar 39,4 mg 

de ácido dietilentriamonopentacético (DTPA CAS 67-43-6) y volver a controlar el pH a 8,8. 

- Solución de pirogalol 26 mM en HCl 10 Mm: pesar 32.8 mg de pirogalol (CAS 87-66-1) y 

disolverlo en 10 mL de HCl 10 mM previamente preparado mezclando 83 µL de HCl 

concentrado (CAS 7647-01-0) con 10 mL de agua bidestilada. 

 

4. Procedimiento 

Para calcular 3 puntos de la curva de inhibición y calcular la actividad enzimática, por cada 

ejemplar se realizan 3 mediciones: un blanco de autooxidación del pirogalol y 2 mediciones 

de inhibición de SOD a dos volúmenes distintos de muestra. En este caso utilizamos 50 mL y 

100 mL, pero el volumen debe ajustarse según el tipo de muestra. 

 

1. Realizar una medición de autooxidación del pirogalol: en una cubeta de cuarzo de 1 mL 

colocar 880 µL de buffer Tris-Cacodilato 50 mM y llevar a (blanco de muestra). Agregar 200 

µL de pirogalol 26 mM, mezclar por inversión y leer a 420 nm por 2 min. 

2. Realizar la medición de la inhibición de SOD con dos volúmenes de muestra homogenizada 

a. Colocar 830 μL de buffer, 50 μL de muestra y llevar a cero (blanco de muestra). Agregar 

200 μL de pirogalol y leer la pendiente a 420 nm por 2 min. 

b. Colocar 780 μL de buffer, 100 μL de muestra y llevar a cero (blanco de muestra). Agregar 

200 μL de pirogalol y leer la pendiente a 420 nm por 2 min. 

 

5. Cálculos 

(∆𝑆𝑂𝐷 ∆𝑅𝑒𝑓) × 100 = 𝑃𝐼 (𝑝𝑜𝑟𝑐𝑒𝑛𝑡𝑎𝑗𝑒 𝑑𝑒 𝑖𝑛ℎ𝑖𝑏𝑖𝑐𝑖ó𝑛)𝑝𝑜𝑟 𝑚𝑖𝑛⁄  

𝑃𝐼 50 = 𝑈𝑛𝑖𝑑𝑎𝑑𝑒𝑠 𝑒𝑛 200 μL  de muestra = UID⁄  

𝐴𝑐𝑡𝑖𝑣𝑖𝑑𝑎𝑑 𝑒𝑠𝑝𝑒𝑐í𝑓𝑖𝑐𝑎 = 𝑆𝑝𝑎 =  𝑈𝐼𝐷 𝑚𝑔 𝑑𝑒 𝑝𝑟𝑜𝑡𝑒í𝑛𝑎⁄  

Se define 1 unidad de SOD (U SOD) como la cantidad de enzima necesaria para inhibir el 

50% de la oxidación autocatalítica del pirogalol/min.  

 

CATALASA (CAT) 



 

 
 

Basado en: Aebi H. (1984) Catalase in vitro. Methods Enzymol 105: 121-126. 

 

Fundamento 

La catalasa cataliza la descomposición de peróxido de hidrogeno en agua y oxígeno. 

           

2H2O2  ⎯⎯⎯→   2 H2O + O2 

1. Materiales 

- Tubos eppendorfs 

- Pipetas y puntas 

 

2. Equipo 

- Balanza de precisión (Denver Instrument APX-200) 

- Espectofotómetro (Metrolab 1700 Uv Vis) 

 

3. Reactivos y soluciones 

- Buffer fosfato 50 mM pH = 7 

- Peróxido de hidrogeno 0,52 M: tomar 2.656 mL de la solución stock (aprox. 9,8 M) y llevar 

a 50 mL. En frasco oscuro, conservar hasta un mes en heladera.  

- Tritón X-100 (20 % P/V) opcional 

 

4. Procedimiento 

1. Incubar 0,5 mL de homogenato con 0,5 mL de buffer y 125 µL de tritón X-100 a 0 ºC durante 

5 min. La acción del tritón X-100, se puede reemplazar congelando y descongelando el 

homogenato para que se lisen las membranas. 

2. Colocar en una cubeta cuarzo 1 mL de buffer con 20 µL de muestra homogenizada. 

3. Llevar a cero (blanco de muestra). 

4. Agregar 20 µL de peróxido de hidrogeno.  

5. Leer 2 min a 240 nm a 25º C (temperatura ambiente). 

La concentración final del H2O2 en la cubeta debe ser aproximadamente 10 mM. 

 

5. Cálculos 

- Graficar el ln [H2O2] / tiempo 

- Calcular la pendiente del gráfico. Esta es k´. 

- Posteriormente se calcula k (para hígado de rata) = 4.6 x 107 M-1 s-1 

[𝐶𝐴𝑇] =
𝑘′ × 𝑉𝑜𝑙 𝑓𝑖𝑛𝑎𝑙 𝑐𝑢𝑏𝑒𝑡𝑎

𝑘 × 𝑚𝑔 𝑝𝑟𝑜𝑡𝑒í𝑛𝑎 × 𝑉𝑜𝑙 𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 
 =

𝑛𝑚𝑜𝑙𝑒𝑠

𝑚𝑔 𝑑𝑒 𝑝𝑟𝑜𝑡𝑒í𝑛𝑎
 



 

 
 

Se define 1 unidad de CAT (U CAT) como la cantidad de enzima necesaria para catalizar 1 

µmol de H2O2/min. 

 

GLUTATIÓN-S-TRANSFERASA (GST) 

Basado en: Habig, W. H., Pabst, M. J., y Jakoby, W. B. (1974). Glutathione S-transferases: 

the first enzymatic step in mercapturic acid formation. Journal of biological Chemistry, 249(22), 

7130-7139. 

 

Fundamento 

Esta enzima, cumple la función de detoxificar los peróxidos de tipo orgánico, asemejando su 

función con la del glutatión peroxidasa Se-dependiente. 

La determinación de la misma se lleva a cabo utilizando el reactivo 1 cloro - 2,4 dinitrobenceno 

(CDNB), el cual en presencia de glutatión forma GS-dinitro benceno (GS-DNB), que absorbe 

a 340 nm. 

 

 

 máxima 252 nm                                                máxima 340 nm 

 = 13,6 mM-1 cm-1                                                                      = 9,6 mM-1 cm-1 

 

1. Materiales 

- Tubos eppendorfs 

- Pipetas y puntas 

 

2. Equipo 

- Balanza de precisión (Denver Instrument APX-200) 

- Espectofotómetro (Metrolab 1700 Uv Vis) 

 

3. Reactivos y soluciones 

- Buffer fosfato 100 mM, pH = 6,5 (68,5 mL de sc A + 31,5 mL sc B, luego agregar 100 mL 

de agua destilada). 

Cl

NO2

NO2

+ GSH 

 - GT

SG

NO2

NO2

+ HCl



 

 
 

- Glutatión reducido (GSH CAS 70-18-8) 100 mM (153,6 mg en 5 mL de buffer o 30,72 mg 

en 1 mL buffer, conviene calcular el volumen de acuerdo al número de muestras a medir), 

preparar antes de usar. 

- 1 cloro - 2,4 dinitro benceno (CDNB CAS 97-00-7) 100 mM (101,3 mg en 5 mL de etanol). 

 

4. Procedimiento 

1. En una cubeta de cuarzo de 1 mL colocar 970 µL de buffer, 10 µL de GSH, 10 µL de muestra 

homogenizada. 

2. Llevar a cero (blanco de la muestra). 

3.  Agregar 10 µL de CDNB. 

4.  Leer 5 min a 340 nm (tomar los valores cada 30 segundos). 

 

5. Cálculos 

𝑈 𝐺𝑆𝑇 𝑚𝑔 𝑝𝑟𝑜𝑡𝑒í𝑛𝑎 =  
∆ 𝐴𝑏𝑠𝑜𝑟𝑏𝑎𝑛𝑐𝑖𝑎 (𝑝𝑜𝑟 𝑚𝑖𝑛) × 𝑚𝐿 𝑐𝑢𝑏𝑒𝑡𝑎

9,6 𝑚𝑀−1 𝑐𝑚−1 × mL 𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎
⁄  

 

 

Se define 1 unidad de GST (U GST) como la cantidad de enzima que cataliza la formación de 

1 µmol de GS-DNB por minuto a 25 º C. 

Acumulación intracelular de lipofuscinas  
Basado en: Lowe, D. M., Moore, M. N., y Clarke, K. R. (1981). Effects of oil on digestive cells 

in mussels: quantitative alterations in cellular and lysosomal structure. Aquatic Toxicology, 1(3-

4), 213-226. 

 

1. Materiales 

- Porta objetos 

- Cubre objetos 

- Pinzas y bisturí 

- Medio de montaje para congelación (CRIOPLAST®) 

 

2. Equipo 

- Crióstato (Leica CM 1850) 

- Microscopio óptico (AXIOPLAN 2 Zeiss®) con cámara digital acoplada (Zeiss AXIOCAM 

HRc). 

- Computadora con Programa Image-Pro® Plus 

 

3. Reactivos y soluciones 



 

 
 

- Formol calcio: 10 g de cloruro calcio (CAS 10043-52-4) en 100 mL de formaldehído 40 % 

(40 mL de formaldehído (CAS 50-00-0) en 100 mL de agua destilada) y 900 mL de agua 

destilada 

- Solución de cloruro férrico 1 %: 500 mg de cloruro férrico (CAS 10025-77-1) en 50 mL de 

agua destilada 

- Solución de ferricianuro de potasio 1 %: 500 mg de ferricianuro de potasio (CAS 13746-66-

2) en 50 ml de agua destilada 

- Solución de reacción 1% cloruro férrico-1% ferricianuro de potasio (3:1, v/v). Debe 

preparase en el momento y utilizarse dentro de los 30 minutos. 

- Agua destilada 

- Ácido acético 1 %: 1 mL de ácido acético (CAS 64-19-7) en 99 mL de agua destilada 

- Glicerina (CAS 56-81-5) 

 

4. Procedimiento 

1. Cortar las muestras en un crióstato a 9 µm. 

2. Fijar los cortes durante 15 min en formol calcio a 4ºC. 

3. Enjuagar con agua destilada. 

4. Incubar en la solución de reacción 1 % cloruro férrico-1 % ferricianuro de potasio (3:1, 

v/v), durante 5 min.  

5. Lavar durante 1 min en ácido acético 1 %. 

6. Enjuagar con agua destilada. 

7. Montar en glicerina. 

 

5. Cuantificación  

Seguir las instrucciones del manual de usuario del programa Image-Pro® Plus. Si es 

necesario corregir las ligeras diferencias en la intensidad de la tinción entre diferentes 

secciones, la segmentación debe ajustarse manualmente en la primera medición de una 

sección y luego se automatizar en el resto. 

Acumulación intracelular de lípidos neutros  
Basado en: Culling, C. F. (1974). Handbook of histopathological and histochemical techniques. 

London: Butterworths. 

 

1. Materiales 

- Porta objetos 

- Cubre objetos 

- Pinzas y bisturí 

- Medio de montaje para congelación CRIOPLAST® 



 

 
 

 

2. Equipo 

- Balanza de precisión (Denver Instrument APX-200) 

- Crióstato (Leica CM 1850) 

- Microscopio óptico (AXIOPLAN 2 Zeiss®) con cámara digital acoplada (Zeiss AXIOCAM 

HRc) 

- Computadora con Programa Image-Pro® Plus 

 

3. Reactivos y soluciones 

- Formol calcio: 10 g de cloruro calcio (CAS 10043-52-4) en 100 mL de formaldehído 40 % 

(40 mL de formaldehído (CAS 50-00-0) en 100 mL de agua destilada) y 900 mL de agua 

destilada 

- Solución stock de Oil Red O 1 %: 0,5 g de Oil Red O (CAS 1320-06-5) en 100 mL de 

isopropanol 99 % (1 mL de agua destilada en 99 mL de isopropanol (CAS 67-63-0))  

- Solución de teñido Oil Red O 1 %: 60 mL de solución stock de Oil Red O 1 % en 40 mL de 

agua destilada. Debe dejarse reposar durante 10-15 min para estabilizar y filtrarse. El filtrado 

es estable durante 1-2 horas 

- Solución de contracoloración Fast Green FCF 1 %: 1 g de Fast Green FCF (CAS 2353-45-

9) en 100 mL de ácido acético 1 % 

- Agua destilada 

- Ácido acético 1 %: 1 mL de ácido acético (CAS 64-19-7) en 99 mL de agua destilada 

- Isopropanol 60 %: 60 mL de isopropanol (CAS 67-63-0) en 100 mL de agua destilada 

- Glicerina (CAS 56-81-5) 

 

4. Procedimiento 

1. Cortar las muestras en un crióstato a 9 µm.  

2. Fijar los cortes durante 10-15 seg en formol calcio a 4 ºC. 

3. Enjuagar con agua destilada. 

4. Secar a temperatura ambiente 

5. Lavar en isopropanol (60 %) 

6. Incubar en la solución de teñido Oil Red O 1 % por 20 min. 

7. Diferenciar por goteo con isopropanol 60 % y lavar en agua. 

8. Contracolorear con solución de Fast Green FCF 1 % durante 10 min. 

9. Montar en glicerina. 

 

5. Cuantificación  

Seguir las instrucciones del manual de usuario del programa Image-Pro® Plus. Si es 

necesario corregir las ligeras diferencias en la intensidad de la tinción entre diferentes 



 

 
 

secciones, la segmentación debe ajustarse manualmente en la primera medición de una 

sección y luego se automatizar en el resto. 

Inclusión de muestras para histología en resina plástica  
 
1. Materiales 

- Pinzas y bisturí 

- Pipetas y puntas 

- Moldes 

- Tacos de madera 

- Pegamento (POXIPOL® 2 COMPONENTES) 

 

2. Reactivos y soluciones 

- Alcohol 70°, 80° y 96° 

- Kit de inclusión de resina plástica Leica Historesin®  

 

3. Procedimiento 

1. Preparar las soluciones del kit de inclusión de resina plástica Leica Historesin® de la 

siguiente manera:  

a. Solución de infiltración: 50 mL de resina + 1 sobre de activador. Mezclar con agitador 

magnético hasta disolución completa y luego guardar en heladera en un frasco oscuro. 

b. Solución final: 15 mL de solución de infiltración + 1 mL de endurecedor. 

2. Deshidratar las muestras en alcohol 80° durante toda la noche y luego en alcohol 96° por 

2 h. 

3. Poner las muestras en solución de infiltración durante 2 h. 

4. Montar las muestras en los moldes con solución final y el endurecedor. Dejar secar hasta 

que los tacos de resina estén completamente secos y duros. 

5. Desmoldar y pegar los tacos de resina en los tacos de madera rotulados. 

Inclusión de muestras para histología en parafina 
 
1. Materiales 

- Pincel, pinzas y bisturí 

- Moldes plásticos 

- Molde plástico de inclusión 

- Cuchillas desechables para micrótomo 

- Porta y cubreobjetos 

- Muestras de tejido fijadas en NBF 10 % 



 

 
 

- Balanza de precisión (Denver Instrument APX-200) 

 

2. Reactivos y soluciones 

- Alcohol 70°, 96° y 100° 

- Xileno (Technical 28973.363) 

- Parafina (Panreac 253211) 

- Albúmina bovina 1 %: pesar 1 g de albúmina de huevo (Fluka 05461) y 1 g de timol (89-83-

8) y agregar 100 mL de agua destilada. Realizar una dilución 1:20 en agua destilada al 

momento de usarla 

- Hematoxilina de Harris (Sigma HHS32) 

- Eosina amarillenta hidroalcohólica 1% (Panreac 251301.1611) 

- Medio de montaje DPX (Fluka 44581) 

 

3. Equipo 

- Procesador automático de tejido en vacío (Leica ASP300) 

- Dispensador de parafina  

- Micrótomo automático (Leica RM 2125RT) 

- Baño térmico 

- Estufa (P Selecta®) 

 

4. Procedimiento 

1. Deshidratar las muestras en alcohol de acuerdo a la siguiente tabla:   

Reactivo Condiciones 

Alcohol 70° 60 min a temperatura ambiente (TA) 

Alcohol 96° 60 min a TA 

Alcohol 96° 60 min a TA 

Alcohol 100° 60 min a TA 

Alcohol 100° 60 min a TA 

Alcohol 100°:Xileno (1:1) 60 min a TA 

Xileno 60 min a TA 

Xileno 60 min a TA 

Parafina 120 min a 56° 

 
2. Colocar los tejidos en un molde plástico con la orientación deseada y cubrirlos totalmente 

con parafina derretida.  

3. Dejar secar los moldes a temperatura ambiente hasta que la parafina esté completamente 

dura y luego retirarlos.  

 



 

 
 

Análisis autometalográfico para la detección de depósitos 
metálicos 
Basado en: 

• Instrucciones del fabricante del kit silver enhancing reagent de AURION® (R-Gent SE-LM). 

• Lowe, D. M., Moore, M. N. y Clarke, K. R. (1981). Effects of oil on digestive cells in mussels: 

Quantitative alterations in cellular and lysosomal structure. Aquatic Toxicology, 1, 213-226.  

 

1. Materiales 

- Cortes histológicos de resina o parafina (cortados a 5 µm)  

- Cubre objetos 

- Cubetas y cestas de tinción 

- Cámara húmeda 

 

2. Equipo 

- Microscopio óptico (AXIOPLAN 2 Zeiss®) con cámara digital acoplada (Zeiss AXIOCAM 

HRc) 

- Computadora con Programa Image-Pro® Plus 

 

3. Reactivos y soluciones 

- Kit silver enhancing reagent de AURION® (R-Gent SE-LM) 

- Agua destilada 

- Hematoxilina de Carazzi: disolver 0,25 g de sulfato doble de aluminio y potasio (7784-24-

9) en 400 mL de agua destilada tibia y agregar luego la hematoxilina (CAS 517-28-2) 

previamente disuelta en 1 mL de alcohol 100°. Finalmente agregar 0,1 g de iodato de potasio 

(CAS 7758-05-6) y 100 mL de glicerina (CAS 56-81-5) 

- Eosina:  disolver 0,25 g de eosina (CAS 17372-87-1) en 100 mL de alcohol 70° 

- Bálsamo de Canadá (8007-47-4) 

 

4. Procedimiento 

1. Retirar el Kit silver enhancing reagent de AURION® de la heladera y dejar que los reactivos 

lleguen a temperatura ambiente. 

2. Preparar la solución potenciadora con los reactivos revelador y potenciador en partes 

iguales y aplicar sobre los portaobjetos cubriendo todas las muestras. Dejar actuar durante 20 

min manteniendo los cortes en una cámara húmeda (no es necesario dejarlos en la oscuridad). 

3. Enjuagar con agua destilada. 

4. Contracolorear con Hematoxilina-eosina. 

5. Montar en bálsamo de Canadá. 

 



 

 
 

5. Cuantificación  

1. Observar los portaobjetos en el microscopio óptico con un aumento de 100x y fotografiar 5 

secciones elegidas al azar. 

2. Utilizar un programa analizador de imágenes (por ej. Image-Pro® Plus) y calcular la 

densidad de volumen de depósitos metálicos BSD (VvBSD) como VvBSD = VBSD/VTi, siendo 

VBSD el volumen de BSD y VTi el volumen total del tejido.  

Tinción de hematoxilina-eosina para muestras incluidas en 
resina plástica 
 
1. Materiales 

- Cortes histológicos de resina (cortados a 5 µm)  

- Cubre objetos 

- Cubetas y cestas de tinción 

 

2. Reactivos y soluciones 

- Agua destilada 

- Hematoxilina de Carazzi: disolver 0,25 g de sulfato doble de aluminio y potasio (CAS 7784-

24-9) en 400 mL de agua destilada tibia y agregar luego la hematoxilina (CAS 517-28-2) 

previamente disuelta en 1 mL de alcohol 100°. Finalmente agregar 0,1 g de iodato de potasio 

(CAS 7758-05-6) y 100 mL de glicerina (CAS 56-81-5) 

- Eosina:  disolver 0,25 g de eosina (CAS 17372-87-1) en 100 mL de alcohol 70° 

- Bálsamo de Canadá (8007-47-4) 

 

3. Procedimiento 

1. Hidratar en agua destilada 10 minutos 

2. Colorear con hematoxilina de Carazzi 15 minutos 

3. Virar en agua corriente 

4. Pasaje en agua destilada 

5. Colorear con eosina alcohólica 15 minutos 

6. Deshidratar en graduación alcohólica ascendente (50, 70, 90, 96 %) 

7. Dejar secar y montar en bálsamo de Canadá  

8. Observar al microscopio: los núcleos se tiñen de violeta y el citoplasma de color rosa 

 

 



 

 
 

Tinción de hematoxilina-eosina para muestras incluidas en 
parafina 
 
1. Materiales 

- Cortes histológicos en parafina (cortados a 5 µm)  

- Cubre objetos 

- Cubetas y cestas de tinción 

 

2. Reactivos y soluciones 

- Agua destilada y corriente 

- Xileno 

- Alcohol 96º 

- Alcohol 100º 

- Hematoxilina de Harris (CAS 517-28-2): disolver 0,25 g de hematoxilina en 25 mL de 

alcohol absoluto y agregar 50 g de sulfato doble de aluminio y potasio (CAS 7784-24-9) en 

400 mL previamente disuelto en 500 mL de agua destilada. Poner la solución a hervir y agregar 

lentamente 1,25 g de óxido de mercurio. Cuando la solución este fría agregar 20 mL de ácido 

acético 

- Eosina: disolver 0,25 g de eosina (CAS 17372-87-1) en 100 mL de alcohol 70° 

- Bálsamo de Canadá (8007-47-4) 

 

- Procedimiento 

1.  Cortar los bloques de parafina en secciones de 5 µm de espesor utilizando un micrótomo 

electrónico (Leica® RM 2155).   

2. Tomar las secciones cuidadosamente con una pinza y ubicarlas en la superficie del baño 

térmico (45-50 °C) para permitir que se expandan.  

3. Ubicar las secciones en los portaobjetos cubiertos con albúmina bovina. 

4. Llevar los portaobjetos con las secciones a la estufa a 37 °C y dejar secar por 1 noche 

hasta que se utilice para la tinción.  

 

5. Se realizó una tinción automática de hematoxilina de Harris y eosina amarillenta 

hidroalcohólica 1% con un teñidor robótico (Leica autostainer XL) con máquina de 

portaobjetos incorporado (Leica CV5030). El medio de montaje usado fue DPX (Fluka 44581). 

El programa de tinción se detalla en la siguiente tabla: 

 

 

 

 

https://www.sigmaaldrich.com/AR/es/search/517-28-2?focus=products&page=1&perpage=30&sort=relevance&term=517-28-2&type=cas_number


 

 
 

Reactivo Tiempo 

Xileno 10 min (x2) 

Alcohol 100° 2 min (x2) 

Alcohol 96° 2 min 

Alcohol 70° 2 min 

Agua destilada 5 min 

Hematoxilina de Harris 7 seg 

Agua corriente 4 min (x2) 

Eosina amarillenta 2 min 

Agua corriente 30 seg 

Etanol 70° 2 min 

Etanol 96° 2 min 

Etanol 100° 2 min (x2) 

xileno 5 min (x2) 

 

Análisis morfométrico de los túbulos digestivos  
Basado en: Bignell, J., Cajaraville, M., y Marigómez, I. (2012) Background document: 

histopathology of mussels (Mytilus spp.) for health assessment in biological effects monitoring, 

en Davies, I. M. y Vethaak, A. D. (eds) ICES Cooperative research report n° 315, 111–120. 

 

1. Materiales 

- Cortes histológicos de glándula digestiva teñidos con H-E 

 

2. Equipo 

- Microscopio óptico (AXIOPLAN 2 Zeiss®) con cámara digital acoplada (Zeiss AXIOCAM 

HRc) 

- Computadora 

- Programa Axio Vision Rel. 4.8 

- Programa procesador de hojas de cálculo tipo Excel (Microsoft Office®) 

 

3. Procedimiento 

Mediciones de los túbulos digestivos: Axio Vision Rel. 4.8 (Figura 1) 

1. Observar los cortes al microscopio óptico y tomar al azar 10 fotografías de secciones la 

glándula en aumento de 40x por cada individuo. Importante: registrar la escala a la que las 

imágenes son tomadas. 

2. En una computadora abrir el programa Axio Vision Rel. 4.8 y cargar la escala de trabajo 

correspondiente.  

3. Abrir la imagen de trabajo. 



 

 
 

4. Seleccionar la escala correspondiente cada vez que se vaya a procesar una imagen (usar 

los comandos activar y aplicar).  

5. Measure > Outline: contornear un túbulo digestivo empezando siempre por el perímetro 

exterior y luego por el interior (lumen). Proceder de esta manera hasta haber contorneado 

todos los túbulos de la imagen.  

6.  Measure > Create data table: se creará la tabla con las mediciones de distintas 

características. 

7. Guardar la tabla de datos y la imagen y cerrar. 

8. Repetir los pasos 3 a 7 hasta finalizar de medir todas las imágenes deseadas (medir al 

menos 50 túbulos digestivos por individuo). 

 

 

Figura 1: Vista de la interfase del programa Axio Vision Rel.4.8 para el procesamiento de imágenes. 

 

Procesamiento de datos: Excel 

1. Abrir el archivo “Tabla de datos” y extraer los valores de Area y Perimeter para calcular los 

parámetros MLR, MDR y MET de acuerdo a las ecuaciones 2, 3 y 4, respectivamente: 

𝑀𝐸𝑇 = 2 (𝐴𝑜 − 𝐴𝑖) (𝑃𝑜 + 𝑃𝑖)⁄  (Ecuación 2) 

𝑀𝐿𝑅 =  √(𝐴𝑖 𝜋)⁄    (Ecuación 3) 

𝑀𝐷𝑅 = √(𝐴𝑜 𝜋)⁄    (Ecuación 4) 

Donde: 

Ao es el área de sección de todo el perfil del túbulo 

Po es el perímetro de un círculo con área Ao 

Ai es el área de sección del perfil del lumen 

Pi es el perímetro del círculo correspondiente con área Ai 

2. Calcular los cocientes MLR/MET y MET/MLR (en µm/µm) para cada individuo. 



 

 
 

3. Repetir con el resto de los individuos y calcular la media. 

4. Analizar estadísticamente de acuerdo al set de datos. 

Análisis estereológico de la composición celular e integridad 
del tejido digestivo 
Basado en: 

• Bignell, J., Cajaraville, M. y Marigómez, I. (2012) Background document: histopathology of 

mussels (Mytilus spp.) for health assessment in biological effects monitoring, en Davies, I. M. 

y Vethaak, A. D. (eds) ICES Cooperative research report n° 315, 111–120. 

• Tschanz, S. A., Burri, P. H. y Weibel, E. R. (2011) A simple tool for stereological assessment 

of digital images: The STEPanizer, Journal of Microscopy, 243(1), 47–59. 

 

1. Materiales 

- Cortes histológicos de glándula digestiva teñidos con hematoxilina-eosina 

 

2. Equipo 

- Microscopio óptico (AXIOPLAN 2 Zeiss®) con cámara digital acoplada (Zeiss AXIOCAM 

HRc) 

- Computadora 

- Programa STEPanizer1 

- Programa procesador de hojas de cálculo tipo Excel (Microsoft Office®) 

 

3. Procedimiento 

Conteos en el tejido digestivo: STEPanizer1 (Figura 2) 

1. Observar los cortes al microscopio óptico y tomar al azar aproximadamente 10 fotografías 

de secciones la glándula en aumento de 40x por cada individuo. Importante: registrar la escala 

a la que las imágenes son tomadas. 

2. En una computadora abrir el programa STEPanizer1 y en la sección Test System Properties 

seleccionar la opción Points > 36 (sistema de prueba M36). 

3. Cargar la imagen de trabajo haciendo clic en Browse. Importante: las imágenes deben estar 

guardadas en formato .jpg. 

4. Hacer clic en Counting: se abre la ventana de conteo donde primeramente se deben 

establecer las teclas (por ej. 1, 2, 3 y 4) que representarán cada uno de los elementos a contar, 

en este caso célula digestiva, célula basófila, lumen, tejido conectivo. 

5. Recorrer la imagen y apretar la tecla correspondiente al elemento que “toque” cada uno de 

los 36 puntos de la grilla. Al terminar de recorrerla toda, guardar el conteo. 

6. Repetir los pasos 3 a 6 hasta completar todas las imágenes correspondientes al mismo 

individuo y al finalizar hacer clic en Export y se generará el archivo Excel con los datos. 



 

 
 

7. Repetir los pasos 3 a 7 con el resto de los individuos. 

 

Figura 2. Vista de la interfase del programa STEPanizer1 para el procesamiento de imágenes. 

 

Procesamiento de datos: Excel 

1. Abrir el archivo de Excel generado y calcular para cada individuo los parámetros VvBAS y 

CTD de acuerdo a las ecuaciones 4 y 5, respectivamente. 

𝑉𝑣𝐵𝐴𝑆 = 𝑏 ⁄ (𝑑 + 𝑏) (Ecuación 4) 

𝐶𝑇𝐷 = 𝑐 (𝑏 + 𝑑 + 𝑙)⁄  (Ecuación 5) 

Donde: 

b es el número de “toques” de células basófilas 

d es el número de “toques” de células digestivas 

l es el número de “toques” en el lumen o luz del túbulo 

c es el número de “toques” en el espacio de tejido conectivo 

 

2. Calcular la media y analizar estadísticamente de acuerdo al set de datos. 

Análisis histopatológico y parasitosis 
Basado en: 

• Bush, A. O., Lafferty, K. D., Lotz, J. M., y Shostak, A. W. (1997). Parasitology meets ecology 

on its own terms: Margolis et al. revisited. The Journal of parasitology, 575-583. 

• Kim, Y., Ashton-Alcox, K., y Powell, E. N. (2006). «Histological techniques for marine bivalve 



 

 
 

molluscs: update», en NOOA Technical Memorandum NMFS-F/NEC-25, 97. 

 

1. Materiales 

- Cortes histológicos teñidos con H-E 

 

2. Equipo 

- Microscopio óptico (AXIOPLAN 2 Zeiss®) 

 

3. Procedimiento 

1. Observar los cortes al microscopio óptico. 

2. Registrar las alteraciones histológicas y parásitos presentes en la glándula digestiva y 

tejido gonadal (ver Índices histopatológicos en glándula digestiva y tejido gonadal como 

ejemplo de planilla de datos). 

3. Utilizar la siguiente escala semicuantitativa para evaluar la frecuencia de aparición de 

cada alteraciones histológicas y parásitos de cada individuo: 

0 = sin alteración presente en ningún campo;  

1 = alteración histopatológica leve, presente en <25 %;  

2 = alteración histopatológica moderada, presente en 25–75 %; 

3 = alteración histopatológica alta, presente en >75 % 

4. Calcular la prevalencia de aparición del daño o infección (P) de acuerdo a la ecuación 8. 

𝑃 = 𝑛° 𝑑𝑒 𝑖𝑛𝑑𝑖𝑣𝑖𝑢𝑜𝑠 𝑎𝑓𝑒𝑐𝑡𝑎𝑑𝑜𝑠/𝑛° 𝑑𝑒 𝑖𝑛𝑑𝑖𝑣𝑖𝑑𝑢𝑜𝑠 𝑎𝑛𝑎𝑙𝑖𝑧𝑎𝑑𝑜𝑠 (Ecuación 8) 

5. Calcular la intensidad de infección (I) como el promedio de ocurrencias de cada 

alteración en los individuos afectados. 

Índices histopatológicos en glándula digestiva y tejido gonadal 
Basado en: Costa, P. M., Caeiro, S., Lobo, J., Martins, M., Ferreira, A. M., Caetano, M., et al. 

(2011). Estuarine ecological risk based on hepatic histopathological indices from laboratory 

and in situ tested fish. Marine Pollution Bulletin, 62, 55-65 

 

1. Materiales 

- Cortes histológicos de glándula digestiva y tejido gonadal teñidos con H-E 

 

2. Equipo 

- Microscopio óptico (AXIOPLAN 2 Zeiss®)  

- Computadora 

- Programa procesador de hojas de cálculo tipo Excel (Microsoft Office®) 

 

3. Procedimiento 



 

 
 

1. Observar los cortes al microscopio óptico. 

2. En la planilla de datos, registrar la intensidad (frecuencia de aparición de cada alteración 

en cada campo) de la siguiente manera: 0 = sin histopatología en ningún campo; 1 = 

histopatología leve, presente en <25%; 2 = histopatología moderada, presente en 25–75 % y 

3 = histopatología severa, presente en >75 %. (Ver modelos debajo) 

3. Teniendo en cuenta el peso de cada alteración, calcular el índice de condición 

histopatológica de cada individuo a partir de la ecuación 6. 

𝐼𝐻ℎ = ∑ 𝑝𝑗 ×  𝐼𝑗ℎ
𝑗
1  (Ecuación 6) 

Donde: 

IHh es el índice histopatológico para el individuo h 

pj es el peso asignado a la enésima alteración j 

Ijh la intensidad asignada al individuo h para la enésima alteración j 

4. Calcular la media del índice (IH) y analizar estadísticamente de acuerdo al conjunto de 

datos. 

 

Modelo de planilla de datos 

Se muestran a continuación los modelos de planillas para glándula digestiva y para tejido 

gonadal. En el caso de individuos machos, eliminar la fila de “Atresia oocitaria” en la planilla 

de tejido gonadal. 

 Individuo # 1 Individuo # n 

Alteración Peso Intensidad Peso Intensidad 

Infiltración hemocítica  1  1  

Aumento del espacio intertubular 1  1  

Células pigmentadas en tejido conectivo 1  1  

Agregados simil-lipofuscinas en células digestivas 1  1  

Hipervacuolización de células digestivas 2  2  

Hiperplasia de células basófilas 2  2  

Granulocitoma 2  2  

Fibrosis 2  2  

Atrofia del epitelio  2  2  

Necrosis 2  2  

 Individuo # 1 Individuo # n 

Alteración Peso Intensidad Peso Intensidad 

Infiltración hemocítica 1  1  

Células pigmentadas en tejido conectivo 1  1  

Agregados simil-lipofuscinas en los acinos 1  1  

Granulocitomas 2  2  

Fibrosis 2  2  

Atresia oocitaria  3  3  

Necrosis 3  3  



 

 
 

Desarrollo gametogénico e índice gonadal  
Basado en: 

• Seed, R. (1969). The ecology of Mytilus edulis L. (Lamellibranchiata) on exposed rocky 

shores. Oecologia, 3, 277- 315 

• Kim, Y., Ashton-Alcox, K., y Powell, E. N. (2006). «Histological techniques for marine 

bivalve molluscs: update», en NOOA Technical Memorandum NMFS-F/NEC-25, 97. 

• Torroglosa, M., y Giménez, J. (2016). Size at first maturity of Brachidontes rodriguezii 

(d'Orbigny, 1846) from the South-western Atlantic Ocean. Journal of the Marine Biological 

Association of the United Kingdom, 98(3), 457-462.  

• Torroglosa, M., y Giménez, J. (2019). Reproductive strategy of Brachidontes rodriguezii 

(Bivalvia: Mytiloida) in the South-western Atlantic Ocean. Journal of the Marine Biological 

Association of the United Kingdom, 99(1), 155-162.  

 

1. Materiales 

- Cortes histológicos de tejido gonadal teñidos con H-E 

 

2. Equipo 

- Microscopio óptico (AXIOPLAN 2 Zeiss®)  

- Computadora 

- Programa procesador de hojas de cálculo tipo Excel (Microsoft Office®) 

 

3. Procedimiento 

1. Observar los cortes al microscopio óptico. 

2. Registrar el estadio en cada individuo en base a las siguientes descripciones: 

Reposo: inactivo o indiferenciado. 

Desarrollo: comienza la gametogénesis, se observan algunas gametas maduras. 

Maduro: acinos repletos de gametas maduras. 

Puesta: emisión activa de gametas, en algunos acinos se observa el lumen. 

Post-puesta: acinos vacios, se observan algunas gametas residuales.  

3. Para el cálculo del índice gonadal (IG) a cada estadio asignar un valor semicuantitativo 

de la siguiente manera: 

1 = reposo; 2 = desarrollo; 3 = maduro; 4 = puesta; 2 = post-puesta  

4. Calcular el IG individual como la proporción de los distintos estadios. 

5. Calcular el valor total de IG como la sumatoria de los IG individuales dividido el número 

de individuos analizados. 

 



 

 
 

Índice de condición del estado de salud general  
Basado en: Damiens, G., Gnassia-Barelli, M., Loquès, F., Roméo, M. y Salbert, V. (2007). 

Integrated biomarker response index as a useful tool for environmental assessment evaluated 

using transplanted mussels. Chemosphere, 66, 574–583. 

 

1. Materiales 

- Pinzas, bisturí, tijeras e instrumental de disección 

- Placas de Petri 

 

2. Equipo 

- Balanza electrónica portátil (SF-700 Digital Scale) 

 

3. Procedimiento 

1. Cortar los filamentos del biso externos y remover cualquier otro material que pueda tener 

el individuo por fuera (por ej. pequeñas piedritas) 

2. Ubicar el individuo en una placa de Petri limpia. 

3. Pesar el individuo y registrar el peso como el peso total (Pt). 

4. Con un bisturí abrir las valvas, cortar y descartar el biso interno con una tijera. Con un 

bisturí, remover la masa visceral, pesarla y registrar el peso (Pmv). 

5. Calcular el índice de condición de acuerdo a la ecuación 9. 

 

𝐼𝐶 = [(𝑃𝑚𝑣 )/(𝑃𝑡 )] × 100  (Ecuación 9) 

Donde: 

IC es el índice de condición del individuo 

Pmv es el peso de la masa visceral (en g) 

Pt es el peso total (valva, masa visceral y líquido paleal, en g) 

6. Repetir los pasos 1 a 5 hasta completar el n deseado. Calcular la media y realizar los 

análisis estadísticos correspondientes. 

Supervivencia al aire  
Basado en Viarengo, A., Canesi, L., Pertica, M., Mancinelli, G., Accomando, R., Smaal, A. C., 

y Orunesu, M. (1995). Stress on stress response: a simple monitoring tool in the assessment 

of a general stress syndrome in mussels. Marine Environmental Research, 39(1-4), 245-248. 

 

1. Materiales 

- Bandejas plásticas 

- Toallas de papel absorbente 



 

 
 

- Pinzas 

 

2. Procedimiento 

1. Preparar la bandeja de plástico con una base húmeda de toallas de papel absorbente. 

2. Seleccionar 20 individuos vivos y acomodarlos en la bandeja manteniéndolos a la 

temperatura y fotoperiodo correspondiente. 

3.  Examinar los individuos diariamente (aproximadamente a la misma hora) y registrar el 

número de muertos. Estimular los individuos físicamente con una pinza intentando abrir las 

valvas, si el individuo no responde al estímulo o no cierra las valvas, considerarlo muerto. 

4. Repetir el paso 3 hasta alcanzar el 100% de mortalidad.  

5. Calcular las curvas de supervivencia y el parámetro de tiempo de letalidad TL50 (tiempo al 

cual el 50% de los individuos ha muerto). 

Análisis transcriptómico en M. galloprovincialis 
Basado en las instrucciones del fabricante de miRNeasy Mini Kit QIAGEN (n° de cat. 217004). 

Mini manual de miRNeasy disponible en: www.qiagen.com/HB-1277 

 

Extracción y purificación de ARN 

 

1. Materiales 

- Pinzas, tijeras y material de disección 

- Limpiador ARN 

- Etanol 70° y etanol 100° 

- Rotuladores 

- Hielo 

- Pipetas y puntas con filtro 

- Criotubos libres de ARNasa 

- Gradillas 

- Kit de extracción y purificación miRNeasy Mini Kit QIAGEN (n° de cat. 217004). Manual 

de miRNeasy disponible en: www.qiagen.com/HB-1277 

- Microesferas de homogenización 

 

2. Equipo 

- Homogenizador de tejido (Precellys 24 tissue homogenizer, Bertin technologies) 

- Centrífuga refrigerada (Centrifugue 5415 R, Eppendorf) 

- Balanza de precisión (Denver Instrument APX-200) 

 

3. Procedimiento 

http://www.qiagen.com/HB-1277


 

 
 

Antes de comenzar: limpiar la mesa de trabajo y todos los elementos (pipetas, rotuladores, 

etc.) e instrumentos de la misma primero con limpiador ARN y luego con etanol 70°. Preparar 

los Buffer RWT y Buffer RPE de acuerdo a las instrucciones del manual. Encender la 

centrífuga y ajustarla a 4 °C. 

 

Preparación de la muestra: retirar del freezer las muestras almacenadas a -80 °C en 

RNAlater. Cortar una pequeña porción de 10 mg aprox. de muestra de glándula digestiva (en 

el caso de tejido gonadal, usar 30 mg aprox.) y colocarla en un criotubo libre de ARNasa. A 

menos que se indique lo contrario, mantener siempre las muestras en frio con hielo. 

 

Extracción 

1. Añadir 700 µL de reactivo de lisis QIAzol a la muestra, romper y homogenizar utilizando 

microesferas y un homogeneizador (programa Precellys 5500 2x20). 

2. Incubar el homogenato a temperatura ambiente (15–25 °C) durante 5 min. 

3. Agregar 140 µL de cloroformo y tapar el tubo de forma segura. Colocar las muestras en una 

gradilla para tubos Eppendorf y agitarlas al mismo tiempo, enérgicamente durante 15 seg. 

4. Incubar a temperatura ambiente durante 3 min. 

5. Centrifugar durante 15 min a 12000 xg (11 400 rpm/rfc) a 4 °C. Se obtendrán 3 fases: 

proteínas (rosa en la parte inferior), ADN genómico (interfase blanca en el medio), ARN (fase 

acuosa superior). 

6. Transferir la fase acuosa superior a un nuevo tubo de recolección. Evitar transferir cualquier 

interfase. Agregar 1,5 volúmenes (600 µl) de etanol al 100 % y mezclar bien con una 

micropipeta. A partir de este punto, seguir trabajando con el ARN. (Si se desea realizar la 

extracción de ADN, una vez que se termine de trabajar con el ARN, transferir la fase de ADN 

a un Eppendorf nuevo y proceder con el protocolo de extracción de ADN). 

6'. Recomendación: centrifugar nuevamente para obtener más muestra. 

7. Pipetear hasta 700 µL de muestra, incluido cualquier precipitado, en un tubo de recolección 

de 2 mL (RNeasy® Mini columna de centrifugado). Cerrar la tapa y centrifugar a ≥8000 x g 

durante 20 seg a temperatura ambiente. Desechar el líquido sobrante y volver a utilizar el tubo 

de recolección. 

8. Pipetear el resto de la muestra en la columna RNeasy Mini Spin y repetir el paso 7: 

centrifugar a ≥8000 x g (8000 rpm) durante 20 seg a temperatura ambiente. Desechar el flujo 

continuo y seguir trabajando con la Mini columna de centrifugado. 

 

Purificación 

9. Agregar 700 µL de Buffer RWT a la mini columna RNeasy. Cerrar la tapa y centrifugar 

durante 15 seg a ≥8000 x g. Desechar el flujo continuo. 



 

 
 

10. Pipetear 500 µL de Buffer RPE en la mini columna RNeasy. Cerrar la tapa y centrifugar 

durante 15 seg a ≥8000 x g. Desechar el flujo continuo. 

11. Agregar 500 µL de Buffer RPE a la mini columna RNeasy. Cerrar la tapa y centrifugar 

durante 2 min a ≥8000 x g. Desechar el flujo continuo. 

12. Centrifugar a máxima velocidad durante 1 min para secar aún más la membrana. Opcional: 

en lugar de centrifugar, secar al aire de 5 a 10 min. 

 

Elución 

13. Transferir la mini columna RNeasy a un nuevo tubo de recolección de 1,5 mL. Pipetear 20 

µL de agua libre de ARNasa directamente en la membrana de la mini columna RNeasy. Cerrar 

la tapa y centrifugar durante 1 min a ≥8000 x g para eluir. 

14. El ARN se encuentra en la elución, desechar la mini columna de centrifugado. Mantener 

en hielo. 

15. Duplicado opcional: si el rendimiento esperado de ARN es >30 µg, repetir el paso 13 

usando 20 µL adicionales de agua libre de ARNasa o usando el eluato del paso 13 (si se 

requiere una alta concentración de ARN). Reutilizar el tubo de recolección del paso 13. El 

segundo eluato estará menos concentrado que el primero, pero es una forma de tener un 

duplicado como respaldo. Este paso se debe realizar siempre trabajando con ADN (obtener 2 

duplicados de cada muestra). 

 

Cuantificación de ARN 

1. Materiales 

- Papel de limpieza 

- Muestras de extracción de ARN 

- Agua libre de ARNasa (la misma utilizada en el protocolo de extracción) 

- Pipetas y puntas con filtro 

 

2. Equipo  

- Cuantificador de ARN (NanoDrop One, Thermo Scientific) 

 

3. Procedimiento 

Consideraciones antes de medir 

- El equipo requiere 1 gota de muestra (2 µL) pero es capaz de medir en 1 µL si se cuenta 

con poca muestra. 

- Información proporcionada en cada medida: Ácido Nucleico (ng/µl), A260/A280 y 

A230/260 (superior a 1,8 para muestras de buena calidad), presencia de impurezas (si hay 

impurezas, utilizar el valor corregido de ácido nucleico). 



 

 
 

- Medir siempre de la misma manera: blanco > muestras del sitio 1 > blanco > muestras del 

sitio 2 

Medición 

1. Nuevo experimento > ARN. 

2. Limpiar ambos pedestales y cargar 2 µl del blanco (agua libre de ARNasa). 

3. Cargar muestra > Nombrarla > Medir > Limpiar pedestales con papel. Repetir para todas 

las muestras del sitio 1. 

4. Volver a dejarlo en blanco. 

5. Repetir los pasos 1 a 3 para las muestras del sitio 2. 

6. Terminar Experimento > Exportar (guardar en un pendrive). 

 

Evaluación de la calidad de la extracción de ARN 

Basado en las instrucciones del fabricante del Agilent RNA 6000 Nano Kit. Disponible en  

https://www.agilent.com/cs/library/usermanuals/Public/G2938-90034_RNA6000Nano_KG.pdf  

 

1. Materiales 

- Muestras de extracción de ARN 

- Agua libre de ARNasa (la misma utilizada en el protocolo de extracción) 

- Limpiador de ARNasa (RNase Zap) 

- Pipetas y puntas con filtro 

- Microtubos libres de ARNasa 

- Kit Agilent RNA 6000 Nano Kit. Contiene nanochips de ARN, tubos con cierre de 

seguridad de 0,5 mL, kit de jeringas y reactivos (escalera, colorante, marcador, matriz de 

gel), todo para el sistema Agilent 2100 

- Placa calentadora de microtubos (AccuBlock® Digital Dry Bath, Labnet) 

- Microcentrífuga  

- Hielo 

- Papel aluminio (para proteger los reactivos cuando se indique que deben evitar la luz) 

 

2. Equipo 

- Bioanalizador Agilent 2100. Contiene una estación de chip (Chip Priming Station) y un 

mezclador (Vortex IKA) 

 

3. Procedimiento 

1. Limpiar los electrodos del bioanalizador antes y después de trabajar utilizando los chips 

limpiadores de electrodos RNasa Zap y agua libre de RNasa. 

1.1 Pipetear 350 µL de RNase Zap en el chip RNase Zap, colocar el chip en el bioanalizador, 

cerrar la tapa y esperar 30 seg. 

https://www.agilent.com/cs/library/usermanuals/Public/G2938-90034_RNA6000Nano_KG.pdf


 

 
 

1.2 Pipetear 350 µL de agua libre de ARNasa en el chip de agua libre de ARNasa, colocar el 

chip en el bioanalizador, cerrar la tapa y esperar 30 seg. 

2. Preparación del gel filtrado. 

2.1 Pipetear 550 µL de matriz de gel Agilent RNA 6000 Nano (rojo) en un filtro giratorio. 

2.2 Colocar el filtro giratorio en una microcentrífuga y centrifugue durante 10 min a 1500 g ± 

20 % a temperatura ambiente (para la microcentrífuga Eppendorf, esto corresponde a 4000 

rpm). 

Alicuotar 65 µL de gel filtrado en tubos de microcentrífuga sin ARNasa de 0,5 mL que se 

incluyen en el kit. Guardar las alícuotas a 4 °C y utilizarlas en el plazo de un mes desde su 

preparación. Tomar 1 alícuota cada vez que se necesite ejecutar el protocolo y agregar el 

colorante azul siguiendo las instrucciones del manual para la preparación. 

3. Antes de diluir las muestras, permitir que el colorante concentrado RNA 6000 Nano (azul) 

alcance la temperatura ambiente durante 30 minutos para preparar la mezcla de gel y 

colorante. 

4. Preparar diluciones de las muestras en microtubos libres de ARNasa y utilizando agua libre 

de ARNasa (almacenar las extracciones de ARN concentradas originales a -80 °C). Cantidad 

de muestra necesaria: 25-500 ng/µL, si se tiene aprox. 1200 ng/µL hacer una dilución 1:10 (2 

µL de muestra: 18 µL de agua libre de ARNasa).  

5. Prepare la mezcla gel-colorante del kit Agilent RNA 6000 Nano. 

5.1 Dejar que el concentrado de colorante Nano RNA 6000 (azul) alcance la temperatura 

ambiente durante 30 minutos antes de su uso. Proteger el concentrado de colorante de la luz 

mientras lo lleva a temperatura ambiente. 

5.2 Mezclar el colorante concentrado 6000 Nano (azul) durante 10 seg con el vortex. Agregar 

1 µL de concentrado de colorante nano RNA 6000 (azul) a una alícuota de 65 µL de gel filtrado. 

5.3 Tapar el tubo, agitar bien e inspeccionar visualmente la mezcla adecuada de gel y 

colorante. Guardar el concentrado de colorante a 4 °C en la oscuridad nuevamente. 

5.4 Girar el tubo durante 10 minutos a temperatura ambiente a 13000 g (para la 

microcentrífuga Eppendorf, esto corresponde a 14000 rpm). Usar la mezcla preparada de gel 

y colorante en el plazo de un día. 

6. Carga de la mezcla de gel y colorante. 

6.1 Retirar un nuevo chip RNA Nano de su bolsa sellada. 

6.2 Colocar el chip en la estación de cebado de chips (chip priming station). 

6.3 Pipetear 9,0 µL de la mezcla de gel y colorante en el fondo del pocillo marcado con una 

G. 

6.4 Ajustar el temporizador (incluido en el kit) a 30 seg, asegurase que el émbolo esté 

colocado en 1 mL y luego cerrar la estación de cebado del chip. 

6.5 Presionar el émbolo de la jeringa hacia abajo hasta que quede sujeto por el clip. Esperar 

exactamente 30 seg y liberar el émbolo con el mecanismo de liberación del clip. 



 

 
 

6.6 Esperar 5 seg y luego llevar lentamente el émbolo nuevamente a la posición de 1 mL. 

6.7 Abrir la estación de cebado de chips y pipetear 9 µL de la mezcla gel-colorante en cada 

pocillo marcado con una G. Descartar el resto de la mezcla gel-colorante. 

7. Cargar el marcador Agilent RNA 6000 Nano Marker: pipetear 5 µL del marcador (verde) en 

el pocillo marcado con el símbolo de una escalera y en cada uno de los 12 pocillos para 

muestra. 

8. Desnaturalizar las muestras con calor en la placa calefactora 1 min a 70 °C. 

9. Cargar la escalera y las muestras. 

9.1 Antes de usar, descongelar alícuotas de la escalera y mantenerlas en hielo. 

9.2 Pipetear 1 µL de escalera de ARN en el pocillo marcado con el símbolo de una escalera. 

9.3 Pipetear 1 µL de cada muestra en cada uno de los 12 pocillos de muestra. 

9.4 Pipetear 1 µL del marcador RNA 6000 Nano Marker (verde) en cada pocillo de muestra 

que no fue utilizado. 

9.5 Ubicar el chip horizontalmente en el adaptador del mezclador IKA Vortex (incluido en el 

kit) y automáticamente comenzará a mezclar el chip a 2400 rpm durante 1 min. 

9.6 Correr el chip en el bioanalizador Agilent 2100 dentro de los 5 min. 

 

Síntesis de ADNc 

1. Materiales 

- Pipetas y puntas con filtro 

- Microtubos 

- Gradillas 

- Kit de síntesis de ADNc (cDNA Synthesis Agilent kit) 

- Hielo 

 

2. Equipo 

- Microcentrífuga 

- Termociclador (SimpleAmp Thermal Cycler) 

- Cuantificador de ADNc (NanoDrop One, Thermo Scientific) 

 

3. Procedimiento 

Consideraciones antes de comenzar: utilizar los valores del ARN medido (de la 

cuantificación NanoDrop) y diluir las muestras para obtener la concentración de ARN deseada. 

El valor deseado podría ser de 1-2 µg para obtener una buena calidad de ADNc (5 como 

máximo). En el presente trabajo la concentración de ARN deseada fue de 2 µg de muestra (2 

µg = 1,6 µL) calculado como: Volumen de ARN para producir ADNc = Concentración de ARN 

deseado/Concentración de ARN medido). El volumen total del templado de ARN, el H2O y los 

cebadores debe ser igual a 14,2 µL (máximo). 



 

 
 

 

1. Preparar diluciones de las muestras de ARN para que tengan 2 µg (en un tubo diferente). 

2. Girar de 5 a 10 segundos todos los tubos del kit y colocarlos en hielo en el orden en que se 

utilizarán. 

Pre RT-PCR 

1. Colocar los reactivos en los microtubos exactamente en el siguiente orden para obtener 

un volumen final de 14,2 µL 

1) 1,6 µL de muestra (equivalente a 2 µg de ARN) 

2) 9,6 µL de agua libre de ARNasa 

3) 3 µL de cebadores random (constante) 

 

2. Correr el siguiente programa en el termociclador: 

 

 

 

 

 

 

 

 

RT-PCR 

1. Retirar los microtubos del termociclador y agregar los reactivos exactamente en el 

siguiente orden: 

1) 2 µL RT Buffer 

2) 2 µL 100 mM DTT 

3) 0,8 µL 100 mM dNTP mix 

4) 1 µL Affinity Scritp RT 

2. Correr el siguiente programa en el termociclador 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Volumen total = 14,2 µL 

65 °C 

 

5:00 min 25 °C 

 

10:00 min 4 °C 

 

∞ 

Volumen total = 20 µL (14,2 + 5,8) 

 

25 °C 

 

10:00 min 

50 °C 

 

60:00 min 

70 °C 
 

15:00 min 

4 °C 

 

∞ 



 

 
 

Finalmente, comprobar la calidad del ADNc utilizando el cuantificador NanoDrop One en el 

programa dsDNA (ADN doble cadena). Mantener las muestras en hielo durante la medición y 

utilizar la misma agua libre de DNasa del kit para realizar los blancos. Almacenar las muestras 

de ADNc a -40 °C. 

 

qPCR en tiempo real 

Basado en: 

• Rojo-Bartolomé, I., Martínez-Miguel, L., Lafont, A. G., Vílchez, M. C., Asturiano, J. F., 

Pérez, L., et al. (2017). Molecular markers of oocyte differentiation in European eel during 

hormonally induced oogenesis. Comparative Biochemistry Physiology. -Part A Mol. Integrated 

Physiology 211, 17-25. 

• Livak, K. J., y Schmittgen, T. D. (2001). Analysis of Relative Gene Expression Data 

Using Real- Time Quantitative PCR and the 2-∆∆CT Method. Methods 25, 402-408. 

 

1. Materiales 

- Pipetas y puntas  

- Microtubos 

- Gradillas 

- Muestras de ADNc (y cebadores específicos) 

- Placa de 384 pocillos (Applied Biosystems) 

 

2. Equipo 

- Termociclador en tiempo real (ViiA7 Applied Biosystems, ThermoFisher Scientific) 

- Computadora con programa para análisis de datos de qPCR en tiempo real 

 

3. Procedimiento 

1. Diseñar los cebadores específicos para SYBR Green qRT-PCR utilizando la información 

de las secuencias de mRNA disponibles en la base de datos de GenBank (NCBI) 

https://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/ 

2. Colocar los reactivos en cada pocillo exactamente en el siguiente orden para obtener un 

volumen final de 20 µL. Incluir además un control negativo de no templado (NTC) (Realizar 

por triplicado) 

1) 10 µL de colorante SYBR Green 

2) 8 µL de mezcla cebador ARNasa libre 

3) 2 µL de muestra de ADNc 

3. Amplificación: correr el siguiente programa en el termociclador 

Etapa 1 (1 ciclo): 50 °C por 2 min 

Etapa 2 (1 ciclo): 95 °C por 10 min 

Volumen total = 20 µL 

https://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/


 

 
 

Etapa 3 (40 ciclos): 95 °C por 15 seg seguidos de 1 min a la temperatura de fusión (Tm) de 

cada gen 

4. Curva de disociación: continuar la reacción de amplificación con un paso de disociación a 

95 °C por 15 seg, 60 °C por 15 seg y 95 °C por 15 seg. 

5. Calcular la eficiencia de la reacción de cada placa mediante el uso de la curva estándar de 

muestras en pool de ADNc en diluciones seriadas de acuerdo a la ecuación 10. La 

especificidad de la reacción se determina por la presencia de un solo pico en la curva de fusión 

y la ausencia de dímeros de cebadores. 

 

𝐸 = [10(−
1

𝑚
)] − 1 (Ecuación 10) 

Donde: 

E es la eficiencia de amplificación de la reacción de qPCR 

m es la pendiente de la curva estándar de la reacción de qPCR 

6. Calcular los  niveles de transcripción relativos se calcularon a partir de la ecuación 11 

y calibrar con una referencia.  

 

𝑅𝑄 = (1 + 𝐸)−∆∆𝐶𝑡  (Ecuación 11) 

Donde: 

RQ es la cantidad relativa del nivel de transcripción de cada gen en la muestra 

E es la eficiencia de amplificación de la reacción de qPCR 

ΔΔCt es la diferencia entre los valores de Ct del gen de interés y los valores de Ct de 

la curva estándar cuando el logaritmo del número de copias generadas es cero en la muestra 

La transcripción relativa de cada gen se normalizó con la concentración de ADNc medida 

utilizando un kit de cuantificación (Quan-it OliGreen ssDNA AssayKit). Expresar los resultados 

como el log2 RQ 

Frecuencia de micronúcleos y brotes nucleares en hialinocitos 
Basado en: 

• Bolognesi, C., y Fenech, M. (2012). Mussel micronucleus cytome assay. Nature 

Protocols, 7(6),1125-37.  

• Duroudier N., Katsumiti A., Mikolaczyk M., Schäfer J., Bilbao E., y Cajaraville M. P. (2021). 

Cell and tissue level responses in mussels Mytilus galloprovincialis dietarily exposed to 

PVP/PEI coated Ag nanoparticles at two seasons. Science of the Total Environment, 750 

(6),141303 

 

1. Materiales 

- Pinzas y bisturí 



 

 
 

- Pipetas y puntas 

- Jeringas descartables de 1 mL y agujas 

- Tubos Eppendorf® 

- Cubetas de tinción 

- Contador manual de 4 dígitos (Z169021-1EA, Merck) 

 

2. Equipo 

- Microscopio óptico (Olympus BX50)  

- Citocentrífuga (Cytopro® Cytocentrifuge, ELItech Biomedical Systems) 

- Balanza de precisión (Denver Instrument APX-200) 

 

3. Reactivos y soluciones 

- Kit de tinción Hemacolor® (CAS 67-56-1, Merck) 

- Medio de montaje DPX (Fluka 44581) 

- Solución antiagregante (EDTA salino-acuosa 10 mM, pH 7,4): mezclar 25 g de NaCl (CAS 

7647-14-5) con 0,292 g de EDTA (CAS 6381-92-6) y llevar a volumen de 1 L con agua 

destilada. 

 

4. Procedimiento 

1. Insertar cuidadosamente una punta en la posición posterior de los mejillones cerca del 

músculo aductor para mantener una pequeña abertura por la cual insertar la jeringa para la 

extracción de la hemolinfa. 

2. Extraer la hemolinfa del músculo aductor posterior con una jeringa de 1 mL y transferirla a 

un tubo Eppendorf. 

3. Diluir 50 µL de hemolinfa con la solución antiagregante en una proporción de 1:9 (50 µL de 

hemolinfa: 450 µL solución antiagregante). Mantener en hielo para reducir la agregación 

celular. 

4. Citocentrifugar 200 µL de la dilución de hemolinfa a 700 rpm durante 2 min y luego dejar 

que los portaobjetos se sequen al aire durante 20 min. 

5. Teñir los portaobjetos con el kit comercial Hemacolor® siguiendo las instrucciones del 

fabricante: Hemacolor solución A durante 1 min, Hemacolor solución B durante 2 min, 

Hemacolor solución C durante 2 min. Aclarar con abundante agua destilada y secar al aire. 

Una vez que los portaobjetos se hayan secado, montarlos con medio de montaje DPX.  

6. Observar al microscopio óptico con aumento de 100x y realizar el conteo y evaluación de 

hialinocitos de acuerdo al criterio de Bolognesi y Fenech (2012). 

7. Proceder al análisis estadístico de acuerdo al set de datos. 

 



 

 
 

Ensayo Cometa 
Basado en: Katsumiti, A., Gilliland, D., Arostegui, I., y Cajaraville, M. P. (2015). Mechanisms 

of toxicity of Ag nanoparticles in comparison to bulk and ionic Ag on mussel hemocytes and 

gill cells. PLoS One, 10, e0129039.  

 

1. Materiales 

- Pinzas y bisturí 

- Pipetas y puntas 

- Jeringas descartables de 1 mL y agujas 

- Tubos Eppendorf® 

- Cubetas de tinción 

- Portaobjetos Trevigen CometSlideTM  

 

2. Equipo 

- Microscopio de fluorescencia (Olympus DP74)  

- Balanza de precisión (Denver Instrument APX-200) 

- Centrífuga (Beckman Coulter Microfuge 20 Centrifuge) 

- Tanque de electroforesis (Comet Assay® ES 4250-050-ES, Trevigen) 

 

3. Reactivos y soluciones 

- Solución antiagregante (EDTA salino-acuosa 10 mM, pH 7,4): Pesar 25 g de NaCl (CAS 

7647-14-5), 0,292 g de EDTA (CAS 6381-92-6) y llevar a volumen de 1 L con agua destilada. 

- Solución de lisis Comet AssayTM (Trevigen, 4250-050-01) 

- Buffer de electroforesis (pH 13): preparado el día anterior. Pesar 17,991 g NaOH (1310-73-

2) 150 mM con 374,58 g de EDTA (CAS 6381-92-6) 300 mM y llevar a volumen de 3 L con 

agua destilada. 

- Buffer de neutralización buffer (pH 7,5): preparar en el momento. Pesar 18,912 g de Tris-

HCl (CAS 1185-53-1) 400 mM y llevar a volumen de 300 mL con agua destilada. 

- Colorante SafeGreenTM (G108-G) 

 

4. Procedimiento 

1. Insertar cuidadosamente una punta en la posición posterior de los mejillones cerca del 

músculo aductor para mantener una pequeña abertura por la cual insertar la jeringa para la 

extracción de la hemolinfa 

2. Extraer la hemolinfa del músculo aductor posterior con una jeringa de 1 mL y transferirla a 

un tubo Eppendorf. 



 

 
 

3. Diluir 250 µL de hemolinfa con la solución antiagregante 10 mM en una proporción de 1:1 

(250 µL de hemolinfa: 250 µL solución antiagregante). Mantener en hielo para reducir la 

agregación celular. 

4. Centrifugar 200 µL de la dilución de hemolinfa a 300 xg durante 10 minutos. 

5. Desechar el sobrenadante y mezclar 200 µL de agarosa de bajo punto de fusión al 0,5 % 

con el pellet. 

6. Colocar 1 gota de 15 µL de la suspensión en cada pocillo del portaobjetos Trevigen 

CometSlideTM. 

7. Enfriar los portaobjetos a 4 °C durante 10 minutos en la oscuridad. Para ello, colocar los 

portaobjetos en una bandeja y cubrirla para protegerlos de la luz y el polvo. 

Los pasos del 7 al 11 deben realizarse a 4 °C en la oscuridad. 

8. Sumergir los portaobjetos en solución de lisis a 4 °C en las cubetas de tinción durante 1 

hora. 

9. Lavar los portaobjetos (dos veces) con agua destilada y transferirlos al tanque de 

electroforesis que contenga buffer de electroforesis. 

10. Incubar los portaobjetos durante 20 minutos para permitir que el ADN alcalino se 

desenrolle. 

11. Ejecutar la electroforesis (1 V/cm, 30 min) en el mismo buffer de electroforesis. 

12. Neutralizar los portaobjetos con buffer de neutralización frío durante 10 minutos. 

13. Fijar las células durante 3 min en metanol a -20 °C en la oscuridad. 

14. Secar los portaobjetos en la oscuridad. 

15. Conservar a 4 °C hasta la puntuación (no más de 2 semanas). 

16. Puntuación: Teñir los portaobjetos con 20 µL de reactivo Safe-Green y analizarlos en un 

microscopio de fluorescencia (excitación λ 270-290/ emisión λ 530 nm). Utilizar el software ImageJ 

FIJI (plug in OpenComet) para determinar la extensión del daño en el ADN (por ejemplo, % 

de ADN de la cola) en las preparaciones de portaobjetos. 

Medición de la actividad enzimática de palmitoil-CoA oxidasa  
Basado en: Small, G.M., Burdett, K. y Connock, M. J. (1985). A sensitive spectrophotometric 

assay for peroxisomal acyl-CoA oxidase. Biochemistry Journal, 227, 205-210. 

 

1. Materiales 

- Tubos eppendorfs 

- Criotubos 

- Pipetas y puntas 

- Microesferas de homogenización 

- Parafilm 

 



 

 
 

2. Equipo 

- Balanza de precisión (Denver Instrument APX-200) 

- Espectofotómetro UV/Vis (BioTek® Eon) 

- Homogenizador de tejido refrigerado (Precellys 24 tissue homogenizer, Bertin technologies 

con unidad Cryolys® Evolution) 

- Centrífuga refrigerada (Allegra X-30R Centrifuge, Beckman Coulter) 

- Baño térmico (Memmert) 

 

3. Reactivos y soluciones 

Buffer de homogenización: TVBE pH 7,6 (para 1 L) 

- NaHCO3 (CAS 144-55-8) ......................................84 mg 

- EDTA (CAS 6381-92-6) 0,1 M................................10 mL 

- Alcohol absolute (CAS 64-17-5) ............................1 mL 

- Triton X-100 (CAS 9002-93-1) (10%) ....................1 mL 

- dH2O……………………………………………….… llevar a 1 L 

 

Medio de reacción (para 400 mL, para aprox. 60 muestras con 2 mediciones c/u) 

- 1Buffer potasio fosfato 0,5 M; pH 7,4 .................... 8 mL 

- 2Leuco-DCF (CAS 2044-85-1) .............................. 2 mL 

- 3HRP (CAS 9003-99-0) (1200 U/mL) .....................1 mL 

- Sodium azide (CAS 26628-22-8) (N3Na) 4 M ....... 1 mL 

- Triton X-100 (10%) ................................................ 800 µL 

- dH2O ……………………………………………….… llevar a 400 ml y mezclar bien 

Proteger esta solución de la luz directa para evitar la fotooxidación de la diclorofluoresceína. 

Alicuotar 1,9 mL en criotubos y almacenar en la oscuridad a -40 °C por no más de 2 semanas. 

 

1Buffer potasio fosfato 0,5 M; pH 7,4 

- solución A: disolver 680 mg de KH2PO4 en 10 mL de agua destilada 

- solución B: disolver 1140 mg de K2HPO4 • 3H2O en 10 mL de agua destilada 

- agregar la solución A a la B a pH 7,4 

 

2Leuco-DCF: preparar en un vaso de precipitados y cubrir con papel aluminio 

Disolver 3,25* mg de leuco-DCF en 250 µL DFA y agregar 2,25 mL de NaOH 0,01 M. 

*Pesar lo que se pueda y hacer los cálculos en base a ese peso. 

 

3HRP (1200 U/mL): calcular la cantidad necesaria en base a las unidades. Por ej. si es 181 

u/mg, y se necesitan 1200 u/mL, la cuenta sería la siguiente: 

181 u _______ 1 mg 



 

 
 

1200 u (x4) ___ x = 4800 u/181 u = 25,519 mg 

 

Palmitoil-CoA 3mM (sustrato) 

Disolver todo el contenido del frasco en agua destilada hasta obtener una solución 3mM. 

Preparar alícuotas de 10 µL de la solución madre de Palmitoil-CoA y almacenarlas a -20°C (el 

frasco de 5 mg disueltos en 1,658 mL de dH2O sirve para 165 alícuotas aprox.). 

 

Procedimiento 

Preparación de la muestra 

1. Retirar el TVBE de la heladera 30-60 min antes de comenzar. 

2. Sacar muestras del congelador (no más de 10 a la vez) y homogeneizarlas con 

microesferas de homogenización en crioviales en una proporción de 4 mL de TVBE: 1 g de 

glándula digestiva. 

Mantener siempre las muestras y los reactivos fríos en hielo durante todo el protocolo. 

3. Transferir el homogenato a un tubo nuevo sin las microesferas de homogenización. 

4. Centrifugar las muestras a 500 xg durante 15 min a 4°C. 

5. Recover 100 µl of the supernatant and dilute it cold homogenisation buffer (TVBE) in a 

proportion of 1:5 (100 µl sample: 400 µl TVBE). Recuperar 100 µL del sobrenadante y diluirlo 

en TVBE frío en una proporción de 1:5 (100 µl muestra: 400 µl TVBE). 

6. Almacenar el resto del sobrenadante a -20 °C para la medición de la concentración de 

proteína. 

 

Medición espectofotométrica de la actividad de palmitoil-CoA oxidasa (AOX1) 

1. Descongelar los criotubos con las alícuotas de 1,9 mL del medio de reacción (2 por cada 

muestra) 15 min antes de iniciar el ensayo en baño térmico a 25°C (protegidos de la luz). Las 

alícuotas no se pueden descongelar más de 30 min (no descongelar todo a la vez). 

2. Añadir 100 µL de la muestra diluida (1 muestra: 5 TVBE) a un criotubo que contenga 1,9 

mL de medio de reacción descongelado (RM). Mezclar en vortex e incubar en el baño durante 

5 min a 25 °C. 

3. Tomar 1 mL de la solución (muestra + RM) y colocarlo en una cubeta (blanco). Siempre 

colocar la cubeta blanco en el compartimiento posterior del espectrofotómetro. 

3’. Tomar otro 1 mL de la solución y colocarlo en una cubeta y agregar 10 µL de palmitoil-CoA 

3 mM (sustrato). Cubrirlo con un parafilm y mezclarlo antes de colocarlo en el compartimento 

delantero. 

4. Con ambas cubetas dentro del espectrofotómetro, leer la absorbancia a partir de los 20 seg, 

durante 260 seg (4 min) a 502 nm. La absorbancia debe ser lineal y aumentar con el tiempo. 

5. Restar Abs260sec y Abs20sec para obtener el valor final de Absorbancia de la muestra. 



 

 
 

6. Repetir los pasos 2, 3 y 4 hasta obtener 2 valores finales de Absorbancia de la muestra con 

una diferencia no mayor al 10%. Reportar el valor de absorbancia para cada muestra como la 

media de las 2 mediciones. 

 

Cálculo de la actividad de AOX1 

Utilizar la ecuación 3 

𝑚𝑈 𝐴𝑂𝑋1

𝑚𝐿
=

∆𝐴𝑏𝑠

𝑚𝑖𝑛
×

𝑉𝑟

𝑉𝑚
×

𝑑𝑖𝑙𝑢𝑐𝑖ó𝑛

0,091
  (Ecuación 3) 

Donde: 

mU AOX1/mL son las unidades de AOX1 por mL 

ΔAbs/min es el delta de absorbancia por minuto 

Vr es el volumen de reacción (2 mL) 

Vm es el volumen de la muestra (0,1 mL) 

dilución es el factor de dilución utilizado 

0,091 es el factor de extinción 

 

Finalmente, los resultados se expresan en relación a la cantidad de proteína de cada muestra 

por mL como mU AOX1/mg de proteína. 
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