
Principios de Ecotoxicología

FACULTAD DE
CIENCIAS EXACTAS

Pedro Carriquiriborde (coordinador)

Libros de Cátedra



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA 

Pedro Carriquiriborde 
(coordinador) 

Facultad de Ciencias Exactas 



Agradecimientos 

Agradecemos sinceramente a EDULP por subsidiar la edición del presente libro. A las institu-

ciones que nos brindan lugar de trabajo y nos permiten investigar e impartir los conocimientos 

vertidos en este libro. A nuestras familias por el apoyo incondicional. 



Hay algo infinitamente reparador en el reiterado ritmo de la naturaleza, 

la garantía de que el amanecer llega tras la noche, y la primavera tras el invierno. 

RACHEL LOUISE CARSON, El Sentido del Asombro 



Índice 

Prefacio  __________________________________________________________________ 8 

Capítulo 1 
Introducción ______________________________________________________________ 10 

Dr. Pedro Carriquiriborde 

PRIMERA PARTE 
Los contaminantes en el ambiente y su acumulación en la biota 

Capítulo 2 
Principales familias de contaminantes, fuentes, distribución y destino ambiental _________ 27 

Dra. Karina Miglioranza 

Capítulo 3 
Biodisponibilidad, biotransformación, bioacumulación y biomagnificación  

de los contaminantes _______________________________________________________ 62 

Dr. Pedro Carriquiriborde 

SEGUNDA PARTE 
Efecto de los contaminantes sobre los organismos 

Capítulo 4 
Bases sobre los efectos tóxicos inducidos por los contaminantes _____________________ 94 

Dr. Pedro Carriquiriborde 

Capítulo 5 
Estrés Oxidativo __________________________________________________________ 116 

Dr. José María Monserrat 



Capítulo 6 
Neurotoxicidad ___________________________________________________________ 126 

Dra. Olga Anguiano; Dra. Ana Ferrari 

Capítulo 7 
Genotoxicidad y carcinogénesis ______________________________________________ 148 

Celeste Ruiz de Arcaute, Milagros Laborde, Sonia Soloneski y Marcelo L. Larramendy 

Capítulo 8 
Disrupción Endócrina ______________________________________________________ 184 

Dr. Gustavo Somoza, Dra. Fabiana Lo Nostro 

Capítulo 9 
Alteración del Comportamiento _______________________________________________ 191 

Bettina Eissa y Natalia Ossana 

TERCERA PARTE 
Respuestas a nivel de los ecosistemas 

Capítulo 10 
Efectos de los contaminantes sobre poblaciones _________________________________ 209 

Dr. Federico Rimoldi 

Capítulo 11 
Efectos sobre las comunidades biológicas ______________________________________ 232 

Dra. Ana María Gagneten, Dra. Luciana Regaldo 

CUARTA PARTE 
Herramientas de la Ecotoxicología 

Capítulo 12 
Bioensayos de toxicidad ____________________________________________________ 268 

Dra. Leticia Peluso 

Capítulo 13 
Biomarcadores de Contaminación ____________________________________________ 291 

Dra. Valeria Amé, Dra. Jimena Cazenave, Dra Mirta Menone 



Capítulo 14 
Evaluación de Riesgo Ecotoxicológica _________________________________________ 309 

Dr. Pablo Demetrio 

Los Autores _____________________________________________________________ 336 



FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 8 

Prefacio 

Este libro ha surgido como una iniciativa abordada como Profesor a cargo de la asignatura de 

Ecotoxicología y Evaluación de Riesgo de la Facultad de Ciencias Exactas de la Universidad 

Nacional de La Plata en respuesta a la demanda que año tras año han venido planteándonos los 

estudiantes que transitan el curso, respecto a poder contar con un libro de texto que los guíe en 

el estudio de la materia dado que los textos disponibles en español son escasos. Además, tal 

demanda no parece ser única de los estudiantes de UNLP, si no que la misma aparece como 

una necesidad generalizada en diferentes universidades de Argentina y otros países de habla 

hispana, por lo cual este libro se ha presentado como una gran oportunidad para convocar a 

colegas de diferentes casas de estudio de Argentina y Latinoamérica con experticia en diferentes 

áreas de la Ecotoxicología, de modo tal de, conjuntamente, elaborar un libro de texto universitario 

que brinde a los estudiante los fundamentos básicos de la disciplina desde la diversidad de vi-

siones proporcionada por las diferentes escuelas de las que provienen cada uno de los autores 

convocados. Otro de los aspectos destacables, y que ha sido atractivo para abordar la empresa, 

es la forma en que EDULP publica sus libros, en plataforma online y completamente gratuita, 

hecho que posibilita el acceso al texto no sólo a estudiantes de la UNLP, sino de cualquier lugar 

del mundo que estén interesados en introducirse en la materia. 

El texto se estructura de manera tal de cubrir los temas más relevantes de la disciplina, orga-

nizado en catorce capítulos agrupados en tres secciones. En primer lugar, un capítulo introduc-

torio. Luego, una sección vinculada a reconocer los principales contaminantes ambientales y los 

factores que determinan la exposición de los organismos y los mecanismos por los cuales ingre-

san y se acumulan en los mismos. A continuación, otra sección relacionada con los diferentes 

tipos de efectos que los contaminantes ambientales pueden inducir en los organismos, desde los 

mecanismos de acción hasta las consecuencias sobre sus capacidades biológicas y como ello 

luego puede afectar los niveles ecológicos de las poblaciones y las comunidades. Finalmente, la 

tercera sección aborda las herramientas más características de la disciplina, como son los bio-

ensayos de toxicidad, los biomarcadores y la evaluación de riesgo ecológico. Cada capítulo se 

ha intentado organizar abordando cada tema primero desde los aspectos teóricos y generales, 

luego presentando ejemplos de caso de investigación generados por cada uno de los propios 

autores y finalmente brindando alguna herramienta que los estudiantes puedan utilizar, como por 

ejemplo para realizar en un trabajo práctico. 

Es mi deseo que este libro cubra las expectativas de los estudiantes y les proporcione un 

material de estudio que los introduzca en la ecotoxicología de una forma amena y atractiva. Como 
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primera edición, seguramente haya muchas cosas para mejorar hacia el futuro, pero realmente 

es una gran satisfacción haber podido reunir en este texto a un número importante de colegas 

no sólo de la ciudad de La Plata, sino también de diferentes lugares del país y de la región. Con 

algunos he tenido la oportunidad de colaborar previamente y con otros no, pero igualmente se 

han brindado a contribuir con esta obra con el esfuerzo que ello conlleva y que no siempre es 

justamente reconocido en el ámbito científico. A todos ellos quiero aprovechar para expresarles 

mi más sincero agradecimiento. 

 

Dr. Pedro Carriquiriborde 
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CAPÍTULO 1 
Introducción a la Ecotoxicología 

Pedro Carriquiriborde 

Surgimiento de la Ecotoxicología 

Desde su origen en el planeta tierra, la vida ha evolucionado adaptándose a las condiciones 

del ambiente. Pocas son las especies que, como el ser humano, han logrado invertir esa lógica 

y adaptar el ambiente a sus necesidades. Desde los inicios, los ancestros de la especie hu-

mana fueron capaces de construir herramientas rudimentarias, dominar el fuego o construir su 

vestimenta. Justamente al dominio del fuego se le han atribuido los primeros casos de conta-

minación prehistórica intramuros. Posteriormente, los propios seres humanos lograron domes-

ticar plantas y animales, dominar los metales y construir aldeas y ciudades. El crecimiento 

poblacional y el hacinamiento en las ciudades, sumado a las pobres condiciones de alimenta-

ción e higiene, condujeron en las Edad Media a la peste negra, la mayor pandemia que azotó 

Europa en el Siglo XIV y que acabó con más de un tercio de su población y el 20% de la 

población mundial de la época. 

Luego, las transformaciones económicas, tecnológicas y sociales permitieron un crecimiento 

y distribución de la población humana y una capacidad de extraer recursos y energía del am-

biente sin precedentes Con una concepción respecto a que los recursos eran inagotables, rápi-

damente se empezaron a manifestar los primeros problemas de degradación ambiental a tra-

vés de la agricultura, la silvicultura, la minería, la fundición y otras actividades. En 1723, Hans 

Carl von Carlowitz acuña el término “sustentabilidad” en un tratado comprensivo sobre silvicultura 

“Sylvicultura Oeconomica” en respuesta a la desaparición de los bosques de Saxony en Alema-

nia, como producto de la minería indiscriminada. Sin embargo, el problema siguió potenciándose 

con la revolución industrial en el siglo XVIII a tal punto que, a principios del Siglo XX, fue nece-

sario la promulgación de las primeras leyes de conservación, tales como la Ley Lacey aprobada 

en 1900 en EEUU para prohibir el tráfico de flora y fauna silvestres. 

El crecimiento de las urbanizaciones y la intensificación de la industrialización condujo, a 

su vez, la producción y utilización de una inmensa variedad de sustancias químicas. Ello 

llevó a otro problema ambiental, el vinculado con la contaminación ambiental. Los efectos 

corrosivos del aire contaminado de las ciudades sobre las esculturas de mármol fueron ya 

advertidos desde el Siglo XVII por John Evelyn, pero fue Robert Angus Smith quien recién 

en 1852 demostró los efectos de la contaminación atmosférica sobre la vegetación en los 
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alrededores de Newcastle y Liverpool, acuñando el término de “lluvia ácida” en 1872. En el 

mismo período, 1824 y 1827, Josep Fourier y Claude Pouillet describieron que los gases de 

la atmósfera eran capaces de atrapar el calor entregado por la radiación solar y en 1896 

Svante Arrhenius realizó la primera predicción de un hipotético calentamiento global causada 

por el aumento de los niveles de CO2 en la atmósfera. Otros autores continuaron la idea, 

atribuyéndose al científico inglés John Henry Poynting haber utilizado por primera vez el 

término “efecto invernadero” en 1909.  

La contaminación del aire asociado al desarrollo industrial causó el incremento de enferme-

dades respiratorias, e incluso la muerte en poblaciones urbanas. A principio del Siglo XX por la 

combinación de la contaminación del aire y de las condiciones climáticas (inversión térmica y 

niebla) que causaron problemas respiratorios a miles de personas y la muerte de 60 y 20 perso-

nas en el del Valle de Mosa en Bélica (1930) y la cuidad de Donora en Estado Unidos (1948), 

respectivamente. Sin embargo, el caso más trágico ocurrió en Londres en 1952 debido a la con-

taminación del aire producto de la combustión del carbón combinado con la niebla (smog) que 

terminó prematuramente con la vida de 12000 personas. Producto de ello en 1956 Gran Bretaña 

aprobó la “Ley de Aire Limpio”.  

A su vez, las precarias condiciones de trabajo y la introducción de nuevas sustancias químicas 

en la floreciente industria de inicios del Siglo XX trajeron aparejados problemas de contaminación 

que afectaron la salud humana. Tal fue el caso del envenenamiento con tetraetilo de plomo que 

en 1924 afectó a 49, y mató a 5, trabajadores de la empresa “Standar Oil” que trabajaban en la 

refinería de Nueva Jersey en EEUU apodada “Loony Gas Building” (edificio de la gasolina loca). 

En tal sentido, los trabajos de la médica estadounidense, Alice Hamilton, permitieron avances en 

el campo de la medicina ocupacional vinculado a sustancias peligrosas como el mercurio, el 

fósforo, el benceno y el radio. En resumen, durante la primera mitad del Siglo XX se generó 

conciencia e instituciones dirigidas a la conservación de los recursos natrales, la calidad del aire 

urbano, la higiene industrial y la seguridad de los alimentos. Sin embargo, no fue hasta la se-

gunda mitad del Siglo XX que la contaminación del ambiente se convirtió en un problema que 

llamó la atención de la opinión pública.  

El desarrollo industrial luego de la Primera Guerra Mundial y el desarrollo de la Segunda 

Guerra Mundial tuvo un costo elevado para el medioambiente. Para esa época, el paradigma 
de la dilución, la solución para la contaminación es la dilución, reinaba en el mundo con 

consecuencias nefastas. En el año 1955, el Dr. Hagino y sus colegas descubrieron que la 

enfermedad de “itaí-itaí” (nombre acuñado por el severo dolor que causa la enfermedad) 

observada en los campesinos que habitaban la cuenca del Río Jinzu en Japón desde 1946, 

era debida a la contaminación de los arrozales por cadmio, producto de la actividad minera 

de Kamioka, gestionada por la minera “Mitsui Mining and Smelting”. Unas 184 víctimas fueron 

reconocidas oficialmente por el gobierno de Japón. Contemporáneamente, en 1959 investi-

gadores de la Universidad de Kumamoto, Japón, identificaron que la “Enfermedad de Mina-

mata” detectada en 1956 en la población de la ciudad homónima, y relacionada con la “fiebre 
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de los gatos bailarines” observada desde principios de los 50, era producto del envenena-

miento por metil-mercurio producto del consumo de pescado y mariscos provenientes de la 

Bahía de Minamata que había sido contaminada con mercurio por la empresa Chisso Cor-

poration desde que en 1951 cambió la catálisis con manganeso por la de mercurio para la 

producir acetaldehído. En 2001, japón reconoció 2265 víctimas, de las cuales 1784 han 

muerto. Otro caso emblemático de la contaminación ambiental, ha sido el Río Cuyahoga en 

Ohio, Estados Unidos, que producto de la contaminación industrial del agua con aceites y 

petróleo se incendió 13 veces desde 1868, siendo la de 1952, la más severa en cuanto a los 

daños, pero la de 1969 la que causó mayor reacción social por su publicación en el diario 

“Times”, estimulando la formación de movimientos ambientalistas que llevaron a la promul-

gación de la Ley de Agua Limpia, el Acuerdo sobre Calidad de las Aguas en los Grandes 

Lagos y la creación de la Agencia de Protección Ambiental de los Estados Unidos. Al año 

siguiente, 1970, otro importante caso de contaminación industrial estalló en Estados Unidos 

en el “Love Canal”, un vecindario de 28 ha próximo a las Cataratas del Niágara que en la 

década del 20 fue abandonado y se convirtió en un basurero municipal que 20 años después 

fue comprado por dos empresas, Hooker Chemical Company y Occidental Chemical Corpo-

ration, que lo utilizaron para descartar más de 20 mil toneladas de residuos peligrosos. Ello 

lo convirtió en la causa de un desastre masivo de contaminación ambiental que dañó la salud 

de cientos de residentes y que culminó en una extensa operación de limpieza que en 1980 

dio origen a la ley “CERCLA” (Comprehensive Environmental Response, Compensation, and 

Liability Act) o “Superfund” sobre la limpieza de sitios contaminados. Todos estos casos de 

contaminación hicieron que gradualmente se fuera cambiando del paradigma de la dilución 

al paradigma del boomerang, que sostiene que todo lo que se tira al ambiente termina 

volviendo para dañarnos. 

La revolución verde, surgida a inicio de la década del 40, promovió la incorporación de pesti-

cidas y fertilizantes para incrementar la producción agrícola, pero no siendo inocua para el am-

biente. En tal sentido, quizá el caso más resonante, y que generó por primera vez preocupación 

pública por el efecto de los contaminantes sobre especies no humanas, estuvo vinculado al uso 

del DDT (dicloro-difenil-tricloroetano), un insecticida que comenzó a utilizarse durante la década 

de los 40 y cuyos efectos deletéreos sobre la biota fueron evidenciados recién 20 años después. 

En 1954 en el estado de Michigan se evidenciaron mortandades de petirrojos luego de las apli-

caciones de DDT, que se utilizaba para combatir la enfermedad del olmo holandés. Luego, entre 

1957 y 1960 se detectaron mortandades del achichilique occidental por acumulación de DDD 

(dicloro-difenil-dicloroetano), insecticida de la familia del DDT utilizado para combatir el mosquito 

del Lago Claro. Sin embargo, estos estudios no tomaron relevancia en la opinión pública hasta 

que en 1962 fueron compilados y publicados por la periodista estadounidense Rachel Carson en 

su libro “Silent Spring”. Por su resonancia en la opinión púbica este trabajo suele ser considerado 

un hito vinculado al surgimiento de la ecotoxicología. 
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Definiciones y peculiaridades de la disciplina 
 

La primera definición del término “ecotoxicología” suele ser atribuida al toxicólogo francés 

René Truhaut, quien en junio de 1969 la definió, durante una reunión del “International Council 

of Scientific Unions” (ICSU) en Estocolmo, como "la rama de la toxicología relacionada con el 

estudio de los efectos tóxicos, causados por contaminantes naturales o sintéticos, a los compo-

nentes de los ecosistemas, animales (incluidos los humanos), vegetales y microbianos, en un 

contexto integral". Esta definición se caracteriza por considerar a la ecotoxicología como una 

rama de la toxicología y por enfocarse en los efectos tóxicos de los contaminantes sobre el com-

ponente biótico del ecosistema, incluyendo a los seres humanos como blancos de tales efectos. 

La definición no contemplaría otros efectos adversos que el ser humano causa sobre los ecosis-

temas, tales como la deforestación, la sobreexplotación, la introducción de especie exóticas, es-

caparían del alcance de dicha definición. 

Muchas otras definiciones fueron dadas posteriormente. Quizá, las que introducen variantes 

más marcadas respecto a la definición de Truhaut, sean la de Suter (1993) quien excluye a los 

seres humanos de la definición, o la de Shane (1994) y Forbes & Forbes (1994) que remarcan 

en la definición la inclusión del estudio de la distribución y destino ambiental de los contami-

nantes. Hoffman y col. (1995) mencionan explícitamente el concepto de “especies no blanco” 

en su definición.  

Es importante remarcar que muchas veces el término ecotoxicología se utiliza como sinónimo 

de “toxicología ambiental” cuando es concebido en el contexto de la definición dada por Landis 

& Yu (1995), como “el estudio del impacto de los contaminantes sobre la estructura y función de 

los sistemas ecológicos (desde las moléculas a los ecosistemas)”. Sin embargo, para otros au-

tores como Walker (2014) la toxicología ambiental sería una disciplina más amplia, ya que abor-

daría, por un lado, a la ecotoxicología (efecto de los tóxicos sobre el ecosistema), y por otro, a 

los efectos de los contaminantes sobre la salud humana. 

En el presente libro se utilizará el término ecotoxicología como una “disciplina científica apli-

cada que tiene por objeto comprender y predecir la distribución, destino y efectos, directos e 

indirectos, causados por agentes contaminantes de naturaleza física, química (de origen natural 

o sintético) o biológica que, producto de la acción antrópica, alcanzan en el ambiente niveles 

anormales alterando la estructura y/o función de los ecosistemas, con el fin de proveer herra-

mientas de gestión que permitan prevenir, mitigar o remediar tales efectos”. 

En esta definición hace hincapié primero en incluir el estudio de la distribución y destino del 

contaminante, en particular referido a la biodisponibilidad, dado que ello condicionará significati-

vamente la fase de exposición. Es importante remarcar que la ecotoxicología, según esta defini-

ción, intenta comprender los efectos indirectos causados por los contaminantes. Ello es de rele-

vancia porque como se verá más adelante, los contaminantes suelen actuar a nivel molecular y 

luego generar una cascada de efectos que pueden terminar teniendo efectos a niveles de orga-

nización superiores como el de comunidad. A este nivel, por lo general el efecto del contaminante 

no es directo, sino que actúa indirectamente, por ejemplo, causando la pérdida de una especie 
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clave del ecosistema que modifica las relaciones tróficas en la comunidad, alterando a su vez los 

flujos de materia y energía en el ecosistema.  

Además, en la definición dada, se trata de especificar qué se entiende por contaminante, 

aspecto que no siempre ha sido definido claramente. Aquí se entiende por contaminante a cual-

quier agente físico, químico (de origen natural o sintético) o biológico pero introducido por el 

hombre en el ambiente a niveles anormales. Puede tratarse de un efluente a alta temperatura, 

niveles de iluminación nocturna altos o sombras inadecuadas, ruidos elevados, bacterias o virus 

presentes en residuos patogénicos, niveles de metales, nutrientes u hormona naturales (ej. es-

tradiol) anormales. Otro aspecto a destacar es que, en la definición se enfatiza que los agentes 

contaminantes deben ser introducidos al ambiente por actividades propias del ser humano. Esto 

quiere decir que se excluyen fenómenos naturales como erupciones volcánicas, dado que se 

tales fenómenos son considerados naturales, independientemente que puedan generar un per-

juicio para el ser humano o un ecosistema dado. Su estudio no deja de ser relevante o intere-

sante, pero es improbable que dos fenómenos se repitan del mismo modo o que puedan ser 

regulados por el ser humano y por tanto ello escaparía a la naturaleza de los problemas que ha 

dado históricamente origen a la ecotoxicología. 

Aquí resulta oportuno hacer una distinción entre dos términos de la literatura anglosajona que 

en español suelen utilizarse bajo la misma denominación de contaminante. En inglés, se hace 

una diferenciación clara entre el término “contaminant” y “pollutant”. El primer término se aplica 

un agente (químico, físico o biológico) que se encuentre en el ambiente a niveles anormales 

respecto a un nivel de base, pero sin que ello implique este genere un daño sobre el ecosistema. 

En el caso de “pollutant”, se trata de un contaminante para el cual existe evidencia concreta a 

cerca de su efecto dañino sobre el ecosistema. Desafortunadamente en español el término “po-

luente” no existe en el diccionario de la lengua y por tanto suele utilizarse el término contaminante 

con ambas acepciones. 

En coincidencia con la definición de Suter (1993), se excluye de la definición dada a los efec-

tos que los contaminantes puedan tener sobre el ser humano, debido a que se considera dicho 

aspecto más afín a la toxicología, y que, en la práctica suele ser incumbencia de los médicos o 

los bioquímicos más que de los ecotoxicólogos, que no se encuentran habilitados profesional-

mente para trabajar con muestras humanas. 

Finalmente se resalta el carácter práctico de la disciplina en cuanto a que el conocimiento 

generado busca en última instancia ser aplicado a la resolución de problemas concretos, en cierto 

modo, asemejándose así a la medicina humana o veterinaria, pero aplicada al ecosistema. En 

tal sentido, la ecotoxicología adquiriría una característica propia de las ciencias ambientales que, 

según la definición brindada por Cunningham & Cunningham (2010), a diferencia de las discipli-

nas más teóricas, están orientadas a la misión. Es decir, busca generar un conocimiento nuevo, 

válido y contextual sobre el mundo natural y nuestros impactos en él, pero al obtener tal informa-

ción crea la responsabilidad de involucrarse en tratar de hacer algo sobre los problemas que 

hemos encontrado. 
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Una peculiaridad de la ecotoxicología, es que se trata de una disciplina sintética, ello quiere 

decir que toma conocimientos de muchas otras disciplinas tanto desde las ciencias exactas y de 

la tierra (química, geoquímica. Hidrología, geología, etc.) como de las ciencias de la vida (biolo-

gía, ecología, toxicología, bioquímica, etc.). Muchas de la herramientas y conocimientos utiliza-

dos, tales como las dosis respuestas o los bioensayos de toxicidad, han sido heredados de la 

toxicología. Otros, vinculados a la distribución y destino de los contaminantes han sido tomados 

de la química y así se podrían mencionar numerosos ejemplos. 

Otra particularidad, es que es una disciplina que debe integrar diferentes niveles de or-
ganización jerárquica, desde el nivel molecular hasta el nivel de ecosistema o más aún el 

de biósfera (Figura 1.1.). Ello conlleva el problema que cada nivel posee sus propias propie-

dades emergentes, características que son únicas de ese nivel y que no se pueden evaluar 

ni en los niveles inferiores o superiores. Por ejemplo, el nivel molecular es definido por la 

relación entre diferentes átomos que conforman la molécula, y por tanto un enlace químico, 

será propiedad emergente de dicho nivel, y no será hallado ni a nivel atómico, ni a nivel de 

las organelas. Lo mismo ocurre con el nivel de comunidad, conjunto de especies que confor-

man un ecosistema, donde las propiedades emergentes estarán vinculadas a las relaciones 

entre especies (ej. relación predador presa, riqueza específica, biodiversidad) que no podrán 

ser evaluadas a nivel de una población o de un ecosistema. Este carácter aparentemente 

“estanco” entre niveles de organización, ha dificultado encontrar vasos comunicantes entre 

el efecto de un contaminante que generalmente se inicia a nivel molecular y luego se propaga 

como modificaciones a nivel de la población, de la comunidad o del ecosistema, incluso mu-

chas veces como efectos indirectos y difíciles de asociar claramente con el tóxico. Además, 

la dinámica propia de cada nivel hace que las respuestas frente a un contaminante sean 

relativamente rápidas y específicas a nivel molecular haciendo más fácil el establecimiento 

de las relaciones entre las causas y los efectos y pudiendo ser utilizadas de forma proactiva 

(predecir efectos adversos antes que sean irreversibles). Sin embargo, a ese nivel no se 

sencillo predecir fácilmente cuáles serán los efectos del contaminante a niveles ecológicos. 

Contrariamente, los estudios a niveles de poblaciones, comunidades o ecosistemas, poseen 

importancia en cuanto a detectar efectos de relevancia ecológica, pero suelen ser reactivos 

(los efectos se detectan cuando el daño ocurrió y a veces ya es irreversible), exige de tiem-

pos largos de observación y resulta complejo establecer las relaciones causa efecto. Ello 

requiere, a su vez, de diferentes herramientas ecotoxicológicas (ej. bioensayos) de diferentes 

niveles de complejidad. Como se verá más adelante en los últimos años, se ha intentado 

abordar esta problemática mediante estrategias metodológicas como las AOPs (Vías de 

Efectos Adversos). 
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Figura 1.1: Complejidad de análisis de los niveles de organización jerárquicos en la ecotoxicología 

 

 
Un aspecto muy interesante de la disciplina, planteado en su libro “Fundamentos de Eco-

toxicología” por Prof. Michael Newman, es que pueden distinguirse en ella tres metas funda-

mentales, la meta científica, la tecnológica y la aplicada (Figura 1.2.). La meta científica 

tiene que ver con generar conocimiento básico sobre cómo los contaminantes inducen efec-

tos adversos a los diferentes niveles de organización, estudiar los mecanismos de acción, 

las causas que explican la existencia de tolerancia individual o respuestas estocásticas, los 

factores que afectan la bioacumulación no la biomagnificación de los contaminantes, los 

vínculos entre los efectos sobre los organismos y la viabilidad de las poblaciones, etc. El 

alcance de esta meta suele ser universal y los tiempos de desarrollo del conocimiento suele 

ser relativamente prolongados. La meta tecnológica se encuentra vinculada a la aplicación 

de los conocimientos básico en el desarrollo de herramienta de evaluación, tales como bio-

ensayos de toxicidad, nuevas pruebas “in vitro”, aplicación de las tecnologías ÓMICAs (trans-

criptómica, proteómica, metabolómica), desarrollo estrategias como las AOP’s o de procedi-

mientos como las evaluaciones de riesgo ecológica (ERA). Esta meta suele tener un alcance 

un poco más acotado, dependiendo de las necesidades de cada país o región y los tiempos 

de elaboración suelen ser más acotados. Finalmente, las metas prácticas, están dirigidas a 

aplicar las herramientas desarrolladas para abordar problemas concretos en general a una 

escala más local y en tiempos más cortos. Así un municipio podrá utilizar los bioensayos 
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para evaluar la calidad de los efluentes que vuelcan sus industrias, o una agencia del estado 

utilizar la ERA para juzgar oportuna o no la aprobación de una determinada sustancia nueva 

para el mercado.  

 

 
Figura 1.2: Metas de la ecotoxicología propuestas por le Prof. Michael Newman  

y su relación con la escala espacial y temporal 
 

 

Contexto internacional en materia ambiental  
durante el desarrollo de la diciplina 

 

A partir de la década del 70 en adelante la preocupación pública por las problemáticas me-

dioambientales ha ido tomando cada vez mayor impulso forzando a los gobiernos a intervenir en 

el asunto mediante acciones concretas. El 22 de abril de 1970 se realizó en Estados Unidos una 

manifestación multitudinaria en reclamo de mayor concientización ambiental, promovida por el 

Senador y activista norteamericano Gaylord Nelson, que contribuyó a la creación de la Agencia 

de Protección Ambiental (EPA) y una serie de leyes destinadas a la protección del medio am-

biente, conmemorándose luego en el “Día Internacional de la Madre Tierra”. Luego, entre el 5 y 

16 de junio de 1972, se llevó a cabo en Suecia la Conferencia de las Naciones Unidas sobre el 

Medio Ambiente Humano, mejor conocida como “Conferencia de Estocolmo, que fue la primera 

gran conferencia de estados del mundo que se organizó sobre cuestiones medioambientales. La 

conferencia condujo al establecimiento de muchas agencias nacionales de protección ambiental 

y al Programa de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente (PNUMA). En el mismo año, el 

Club de Roma publicó los límites del crecimiento, prediciendo el colapso de la civilización debido 

al crecimiento de la población y la disminución de los recursos naturales. En 1985 se elaboró el 
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Convenio de Viena para la protección de la capa de ozono que entró en vigor en 1988, y que, en 

1989 dio lugar al Protocolo de Montreal, diseñado para proteger la capa de ozono reduciendo la 

producción y el consumo de sustancias que reaccionan con ella y eran responsables del agota-

miento de la misma. Contemporáneamente, la Comisión Brundtland de la ONU elaborará en 

1987 un informe sobre problemas ambientales y de desarrollo críticos en todo el mundo, defi-

niendo el desarrollo sostenible como "desarrollo que satisface las necesidades del presente 

sin comprometer la capacidad de las generaciones futuras para satisfacer sus propias necesida-

des". En 1989 se adopta el Convenio de Basilea, un Acuerdo Multilateral entre 170 países dentro 

del sistema de Naciones Unidas sobre que convinieron proteger el medio ambiente y la salud 

humana de los efectos nocivos provocados por la generación, manejo, movimientos transfronte-

rizos y eliminación de desechos peligrosos. Más tarde, en 1992 casi doscientos gobiernos parti-

ciparon en la Cumbre de la Tierra de Río, Brasil, dando como resultado un acuerdo en la Con-

vención Marco de las Naciones Unidas sobre el Cambio Climático. Seguido, en 1997 se firmará 

el Protocolo de Kioto, un protocolo de la Convención Marco de las Naciones Unidas sobre el 

Cambio Climático (CMNUCC) y acuerdo internacional que tiene por objetivo reducir las emisio-

nes de seis gases de efecto invernadero, responsables del calentamiento global. El mismo fue 

adoptado por los Estados Unidos y otras 121 naciones, pero no ratificado por el Congreso de los 

Estados Unidos porque la industria estadounidense predijo un "desastre económico" si se apli-

caban las reducciones de emisiones de CO2. En 2000 se establecieron los “Objetivos de Desa-

rrollo del Milenio” que fueron lanzados por la ONU para ser alcanzados en 2015. En 2015 se 

firma el Acuerdo Climático de París que estableció un objetivo a nivel mundial para limitar el 

calentamiento global a menos de 2 °C. Sin embargo, en 2017 se anuncia la retirada de los Esta-

dos Unidos del Acuerdo de París. Afortunadamente, los otros diecinueve miembros del G20 re-

afirmaron su compromiso. En 2018 se firma el primer acuerdo regional en asuntos ambientales 

de América Latina y el Caribe (Acuerdo de Escazú), que trata sobre el acceso a la información, 

la participación pública y el acceso a la justicia en asuntos ambientales en América Latina y el 

Caribe. Toda esta serie de acuerdos y protocolos internacionales demuestran un cambio de con-

ciencia a nivel internacional respecto a la importancia que los problemas ambientales tienen en 

relación al bienestar y viabilidad de las generaciones presentes y futuras. 

 

 

Evolución de la disciplina alrededor del mundo  
desde su surgimiento 

 

La evolución de la disciplina en el mundo desde su gestación a fines de la década del 60, 

cuando Truhaut le acuño el nombre, a la actualidad puede observarse mediante un análisis 

rápido y no exhaustivo, utilizando la base de datos Scopus®, a analizar la primera vez que el 

término fue utilizado en el título, resumen o palabras clave de trabajos publicados en revistas 

internacionales indexadas (Figura 1.3.). Ente los países analizados, los primeros en adoptar el 

término fueron Japón, Canadá, Estados Unidos y Alemania, que lo hicieron tempranamente 
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durante la década del 70. Luego, se distingue otro grupo de países en los que la comunidad 

científica adoptó el termino durante la década del 80, como el caso del Reino Unido, España, 

India, Australia y Argentina, primer país Latinoamericano en utilizar el término en una publica-

ción. Otros países, como Méjico, Brasil y China, recién lo emplearon en la década del 90. En 

el caso de China quizá explicado por su apertura más tardía a la cultura occidental. Finalmente, 

algunos países utilizaron la palabra ecotoxicología más tardíamente, recién luego de comen-

zado el Siglo XXI. Entre ellos cabe destacar a Uruguay, Ecuador y Paraguay. Salvo para la 

Argentina, en el que la disciplina se inició antes, en los demás países latinoamericanos pare-

ciera que la Cumbre de Río, celebrada en 1992, hubiera tenido importancia sobre la instalación 

de la disciplina como tal. 

Figura 1.3: Comparación del momento de aparición del uso del término ecotoxicología en las publicaciones científicas 
(título, resumen, palabras claves) en países de diferentes regiones del mundo. Fuente Scopus® 

Otro análisis interesante es el que se obtiene de comparar, para los diferentes países anali-

zados, el número total de publicaciones, utilizando la palabra en el título, resumen y palabras 

claves, desde la primera publicación hasta 2019 (Figura 1.4.). Puede observarse un grupo de 

países que ha generado más de 1000 trabajos en la temática, encabezado por Estados unidos 

y seguido por China, los países europeos y Brasil. Es interesante destacar el rápido crecimiento 

en la materia de China y Brasil, en particular considerando su inicio relativamente tardío. En 

algunos países africanos y sudamericanos el desarrollo de la disciplina se observa aún muy pos-

tergado, mostrando oportunidades para generar interacciones con los países con mayor grado 

de avance de forma de acelerar el desarrollo de la misma. 

Por consiguiente, puede observarse que la evolución de la disciplina alrededor del mundo ha 

sido de forma bastantes despareja, habiendo avanzado en los países con economía más fuertes 

y ha quedado más relegada en países con problemáticas socio-económicas básicas aún no re-

sueltas. En Latinoamérica, Brasil, Argentina y Chile, muestran un mayor nivel de avance a nivel 
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científico, pero aún la aplicación práctica de la disciplina a nivel de la legislación y la gestión se 

encuentra muy relegada en comparación a los países de Nortea América y Europa. Ello es aún 

más marcado a nivel de la integración internacional donde ya deberían existir criterios de calidad 

ambiental y herramientas de evaluación, con fundamentos ecotoxicológicos, comunes entre los 

países de la región.  

 

 
Figura 1.4: Comparación de la cantidad de publicaciones científicas conteniendo la palabra ecotoxicología (título, resu-

men o palabras claves) en países de diferentes regiones del mundo hasta 2019. Fuente: Scopus® 

 

 

Necesidades actuales y perspectivas futuras 
 

Para el estudiante recién iniciado resultará de valor comprender cual es el papel actual y las 

necesidades futuras de la disciplina. Han sido expuestos previamente los problemas pasados 

que han llevado a la necesidad del surgimiento de la ecotoxicología, los cambios de paradigma 

en materia ambiental que han ido ocurriendo en las últimas décadas y como se ha ido desarro-

llando la disciplina en diferentes países. Hacia adelante, se vislumbra que los problemas no sólo 

no han sido completamente resueltos, sino que, además cada día surgen problemas nuevos. 

En el contexto de una sociedad tecno-industrial gobernada por una economía de consumo, 

puede decirse que la ecotoxicología es una disciplina necesaria para sopesar los costos y bene-

ficios de las innumerables decisiones tecnológicas e industriales que afectan nuestras vidas. Más 

allá de los aspectos éticos, que deberían prevalecer desde una filosofía más “ecocéntrica”, in-

cluso desde una visión “antropocéntrica” los servicios que brindan los sistemas naturales no de-

berían ser hoy visto como un “lujo” para la humanidad, sino “esenciales” para su subsistencia. 

Como se ha mencionado al inicio del capítulo, las actividades humanas han causado cambios 

sobre la superficie de la tierra tan significativos que en la década del 80 Eugene Stoermer acuño 

el nombre de Antropoceno a una época geológica que comenzaría a finales del Siglo XVIII y que 
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estaría caracterizada por cambios a nivel de la biósfera inducidos por el ser humano sobre los 

ciclos del carbono (cambio climático), nitrógeno, fósforo y azufre (eutrofización) y del agua, ade-

más de estar causando la sexta extinción masiva en la historia de la tierra. El término ha sido 

luego adoptado por muchos otros autores, como el Premio Nobel Paul Crutzen. De hecho, auto-

res como Rockström y colaboradores en 2009 establecieron valores límite para diferentes pará-

metros ecológicos y consideraron que muchos de ellos estaban excedidos, como el caso de la 

biodiversidad y el ciclo del nitrógeno. Michael Newman en su libro se pregunta si los contami-

nantes han pasado su valor límite, o si ya lo han sobrepasado y lo desconocemos. 

De acuerdo con el “Chemical Abstract System” (CAS) hay 100 millones de sustancias regis-

tradas y alrededor de 4000 son incorporadas diariamente. De acuerdo al número de sustancias 

registradas y pre-registradas en el REACH (Registro, Evaluación y Autorización de Sustancias 

Químicas de la Unión Europa), existen entre 30 a 50 mil sustancias industriales utilizadas en 

productos de uso diario. Se han mostrado varios ejemplos en los que la introducción de sustan-

cias en el ambiente ha causado problemas de contaminación en el pasado y cómo el paradigma 

de la dilución ha fracasado y actualmente resulta inaceptable por las consecuencias nefastas 

que ha tenido para la salud humana y la integridad de los ecosistemas dando paso al paradigma 

del boomerang. El hecho que el progreso tecno-industrial y la legislación ambiental evolucionen 

de manera desigual dentro y entre los países genera grandes posibilidades para la repetición de 

errores pasados.  

En tal contexto, la ecotoxicología aparece como esencial para sopesar los costos y beneficios 

de las innumerables decisiones tecnológicas e industriales que afectan nuestras vidas. La eco-

toxicología nos permite conocer el riesgo asociado a muchos de los contaminantes tradicionales 

(PCBs, Hg, DDT) que siguen estando entre nosotros y que varios, pese a haber sido prohibidos 

(ej. DDT), siguen siendo aún utilizados en algunos países del mundo.  

Otra problemática, sobre la que deberá enfocarse, es la producción, transporte y consumo de 

petróleo. Está claro que sigue siendo un problema latente desde el punto de vista ambiental 

como ya se ha visto en el accidente ocurrido en la plataforma “Deepwater Horizon” en 2010 en 

el golfo de Méjico, el derrame del “Exxon Valdez” en 1989 en Alaska, o en relación a los riesgos 

asociados a las explotaciones no convencionales como las “oil sands” en Canadá o el “oil fra-

cking” en la Patagonia argentina.  

Los problemas ambientales asociados a la producción minera tampoco escapan de la necesid 

de contar con la ecotoxicología. El caso de contaminación de varios ríos con cianuro por la Minera 

Barrick Gold en Veladero en San Juan en 2015, son un claro ejemplo de ello.  

La tendencia creciente a la producción de energía a partir de plantas nucleares pondrá desa-

fíos en cuanto a los problemas asociados a la reactividad, frente a posibles fugas como ocurrida 

en 2011 en la Central de Fukushima Daiichi, en Japón.  

A 50 años del libro “Silent Spring” los riesgos de los plaguicidas asociados a la producción 

agrícola continúan siendo un desafío para la ecotoxicología. En países de Latinoamérica, como 

Argentina, Brasil, Paraguay y Uruguay, la expansión de la frontera agrícola y el incremento del 

consumo de plaguicidas asociado con el cultivo de soja transgénica es un ejemplo de ello.  
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El problema de contaminación urbano-industrial sigue siendo aún otro reto para la ecoto-

xicología. Ya se han mencionado en casos icónicos como el del “Love Canal” durante la 

década del 40 en Niagara, Estados unidos. En Argentina, sitios como “Villa Inflamable” en la 

cuenca del Río Matanza/Riachuelo son un claro ejemplo de esta complejidad y desafío que 

quedan por delante. 

Finalmente, la incorporación de nuevos productos químicos, “contaminantes emergentes”, al 

medioambiente se está convirtiendo en una preocupación creciente. Los retardantes de fuego 

bromados, los subproductos de cloración, los productos químicos fluorados, los estrógenos sin-

téticos, las hormonas de la producción ganadera, los etoxilatos de alquilfenol y sus productos de 

degradación, los productos desinfectantes, los productos farmacéuticos y los componentes de 

los productos para el cuidado personal son ejemplos importantes de contaminantes ignorados 

hasta ahora que se descargan actualmente en grandes cantidades. En tal sentido, la ecotoxico-

logía aporta herramientas indispensables para la evaluación de la inocuidad ambiental de nuevas 

sustancias que ingresarán al mercado. 

En términos más generales, aquellos contaminantes que pueden ser susceptibles de trans-

porte atmosférico, como el caso de contaminantes orgánicos persistentes como los organoclora-

dos, o que manifiesten efectos inesperados tales como la inducción de disrupción endócrina y 

desviación de la proporción de sexos en anfibios, asociada al herbicida atrazina, serán temas de 

relevancia para la ecotoxicología. 

Desde el punto de vista de los desafíos para la propia disciplina, siguen siendo poder predecir 

con mayor precisión los efectos crónicos de los contaminantes que actúan a muy bajas concen-

traciones con el caso de los disruptores endocrinos, sustancias inmunosupresoras, neurotóxicas 

o genotóxicas. Identificar los múltiples efectos que pueden ser inducidos por un único contami-

nante o predecir los efectos inducidos por mezclas de sustancias y el efecto conjunto de múltiples 

factores de estrés (ej contaminante y radiación, temperatura o patógenos). Poder dilucidar la 

complejidad de los efectos que ocurren a nivel de los ecosistemas dados por la diferencia de 

sensibilidad entre especies, determinar claramente la relación tóxico-efecto y entender como es 

la propagación de los efectos adversos de un nivel de organización biológica a otro (ej. individuo 

-> población -> comunidad). Se plantea, además, un desafío inicial que es evaluar dicha com-

plejidad, en el contexto de un escenario cambiante debido al cambio climático. 

Los futuros ecotoxicólogos contarán con nuevas herramientas mucho más potentes para 

evaluar tanto exposición como efectos. Los métodos de análisis químicos, con mejores niveles 

de detección y capacidad de identificación de sustancias en matrices complejas, como la es-

pectrometría de masas, o en sistemas de monitoreo a gran escala como la que brindan los 

sensores satelitales. En cuanto a los efectos, las tecnologías ÓMICAs como la transcriptómica, 

proteómica o metabolómica, permite el análisis simultáneo en los cambios de miles de genes, 

proteínas o metabolitos en respuesta a un tóxico o mezcla de ellos. Muchas técnicas nuevas 

para trabajos a campo como identificación de especies por el ADN presente en el ambiente, 

uso de trampas cámara, satélites con sensores de alta resolución, drones, etc. Por otro lado, 

los modelos computacionales son cada vez más potentes y precisos y permiten procesar cada 
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vez mayores volúmenes de información. Todas estas herramientas permitirán trabajar a niveles 

de complejidad y escalas espaciales y temporales antes impensadas, anticipando un apasio-

nante futuro para la disciplina. 

Buenas prácticas en ecotoxicología 

Como en cualquier otra disciplina científica, la capacidad predictiva dependerá de la calidad 

de la información obtenida para generar el conocimiento y los modelos para hacer la predicción. 

En tal sentido Catherine Harris y John Sumpter han realizado una gran contribución a la disci-

plina, proponiendo en 2015 una serie de principios básicos a considerar al momento de realizar 

cualquier trabajo experimental en el campo de la ecotoxicología. Los mismos son: 

1. La planificación adecuada y el buen diseño experimental son esenciales: Si la planificación

no se analiza adecuadamente, podría desperdiciarse un estudio completo.

2. Definir la línea base: Cuando se evalúa cualquier punto final, se debe establecer primero

el nivel "normal" de ese punto final en un organismo no expuesto.

3. Incluir controles apropiados: Deben usarse controles de reactivos y controles positivos

cuando sea posible/apropiado.

4. Use rutas y concentraciones de exposición apropiadas: Debe asegurarse que la ruta de

exposición sea adecuada respecto al escenario que se desea evaluar (por ejemplo, a tra-

vés del agua o de los alimentos) y que las concentraciones aplicadas se discutan dentro

del contexto de las concentraciones halladas en el medio ambiente.

5. Definir la exposición: Es importante medir las concentraciones reales de la sustancia utili-

zada, de modo que se pueda describir el escenario de exposición real, en lugar de uno

hipotético. Además, en los medios de exposición debería evaluarse la presencia de otros

posibles contaminantes no deseados en el experimento.

6. Comprende tus herramientas: El conocimiento del organismo y la sustancia de prueba

utilizada son vitales para generar resultados reproducibles.

7. Piense en el análisis estadístico de los resultados al diseñar un experimento: Es necesario

considerar “a priori” cuidadosamente en el diseño experimental que modelo estadístico se

utilizará posteriormente para su análisis, como así el número de concentraciones de ex-

posición y el de organismos, de modo que los resultados tengan suficiente poder estadís-

tico para dar una respuesta a la hipótesis que se está probando.

8. Considere la dosis-respuesta: Tratar siempre de describie la función tóxica mediante la

curva dosis-respuesta o tiempo-respuesta construida con no menos de 5 niveles de trata-

miento (concentraciones o tiempos de exposición). Cualquier patrón de respuesta

"inusual" necesita más análisis y justificación.

9. Repita el experimento: Esto puede no ser necesario cuando los resultados son consisten-

tes y el poder estadístico es fuerte. Sin embargo, en general, y particularmente cuando los
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resultados son inesperados y/o ambiguos, se debe demostrar que los resultados obtenidos 

no han sido aleatorios y que por el contrario son reproducibles. 

10. Considerar factores de confusión: Deben tenerse en cuenta factores como la temperatura, 

enfermedades y la exposición a otras múltiples sustancias; Estos pueden ser especial-

mente relevantes en el trabajo de campo. 

11. Considere el peso de la evidencia: Los resultados deben compararse con estudios ante-

riores. Por ejemplo, ¿Se apoyan mutuamente el trabajo de campo y los estudios de labo-

ratorio? ¿Los efectos se ajustan al mecanismo de acción conocido de las sustancias en-

sayadas? Considere la plausibilidad de los resultados. 

12. Informe los hallazgos de manera imparcial: No extrapolar en exceso (por ejemplo, de in 

vitro a in vivo); ser consciente de las limitaciones del estudio; no exagere un resultado con 

muy poca importancia; informar hallazgos negativos (es decir, sin efecto) y positivos. 

 

La consideración de los principios enumerados sin dudas redundará en una mejor calidad de 

la información, la confiabilidad del conocimiento y por tanto la capacidad de predicción de los 

modelos que se apliquen utilizándolos. Son principios que cualquier estudiante de ecotoxicología 

debería incorporar como base tanto para el diseño de su propio trabajo experimental como para 

el análisis crítico de trabajos realizados por sus colegas. 
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Los contaminantes en el ambiente  
y su acumulación en la biota 
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CAPÍTULO 2 
Principales familias de contaminantes, 
distribución y destino ambiental 

Karina S. B. Miglioranza  

En el presente Capítulo se describen los principales contaminantes ambientales, inclu-

yendo su naturaleza, comportamiento en sistemas ecológicos y cualidades subyacentes. In-

cluyen contaminantes químicos inorgánicos y orgánicos, radiaciones, nanopartículas y con-

taminación térmica. 

Los contaminantes químicos se dividen en gran medida en orgánicos e inorgánicos. Los com-

puestos orgánicos se componen de cadenas o anillos de carbono y predominantemente de los 

elementos no metálicos de los grupos I, IV–VIIA de la Tabla Periódica Figura 2.1. Sin embargo, 

en algunos casos importantes, los metales se integran en biomoléculas como los citocromos y 

hemoglobina, o contaminantes como metilmercurio y organoestaño. 

Principales familias de contaminantes  

Químicos Inorgánicos 

Los contaminantes inorgánicos son compuestos que pueden entrar al medio ambiente in-

tencional o no intencionalmente. Algunos son aplicados en el ambiente, por ej., arseniato de 

sodio como plaguicida, pero otros son liberados por una amplia gama de actividades humanas 

como el plomo utilizado en baterías, plomería, aditivos de gas y combustibles. En el caso de 

los nitratos y nitritos ingresan en las aguas potables por la fertilización de campos agrícolas 

como así también por los procesos naturales del ciclo de nitrógeno en el suelo. En algunos 

casos, se convierten en un problema sólo si dichas actividades elevan sus concentraciones a 

niveles por encima del máximo permitido, tanto para consumo de agua potable como para la 

protección de la biota acuática.  

La tabla periódica es una herramienta importante para enmarcar los diferentes contaminantes 

inorgánicos. (Figura 2.1.). Los elementos dentro de cada uno de sus 18 grupos tienen configura-

ciones orbitales externas similares, resultando en características químicas comunes desde el 

punto de vista ambiental y toxicológico. Los elementos de esta tabla se pueden dividir general-

mente en metales, no metales o metaloides (semimetales). 
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Los elementos químicos pueden clasificarse de varias maneras de acuerdo a sus propiedades. 

De hecho, si lo hiciéramos en tres grupos distintos obtendríamos la siguiente clasificación: metales, 

no metales y metaloides. Por su parte, los gases nobles son elementos químicos que no reaccionan 

frente a otros, por lo que también se denominan inertes y forman parte del grupo de los no metales. 

 

 

Figura 2.1: Tabla periódica de los elementos. Los metales (cuadros verdes) forman la mayoría de los elementos. Los 
no metales (cuadros rosas) son menos numerosos que los metales, pero incluyen los principales elementos utilizados 
por los organismos. Los metaloides (cuadros amarillos) tienen propiedades intermedias entre metales y no metales. 

 

 

Metales  
El 75% de los elementos químicos son metales. Generalmente, tienen entre uno y tres electrones 

en la última órbita y, por lo tanto, tienden a ceder electrones para formar enlaces químicos. Por ello, 

son buenos conductores del calor y la electricidad, ya que emiten electrones fácilmente al calentarse. 

Sus propiedades más destacadas son la maleabilidad, la ductilidad y el brillo. La mayoría de los me-

tales tiene origen mineral. Los minerales son sustancias que se encuentran en la naturaleza y suelen 

formar depósitos que tienen gran valor económico. Cuando es posible extraer un metal de un mineral, 

a este último se lo denomina mena. Los metales más abundantes que pueden hallarse en menas 

son: hierro, calcio, aluminio, magnesio, potasio, sodio, titanio y manganeso. 

Dentro de las características importantes de los metales, desde el punto de vista de medio 

ambiente, se pueden mencionar aquellas que influyen en el movimiento del metal entre fases o 
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matrices ambientales e interaccionan con los componentes del medio ambiente, incluidos los 

toxicológicos. La más importante es el enlace químico determinado por el comportamiento ex-

terno de los electrones orbitales. Generalmente, los metales tienden a perder electrones cuando 

reaccionan con los no metales. Como ejemplo destacado, los metales son donantes de electro-

nes en varias reacciones biológicas normales y actúan como cofactores dentro de las coenzimas 

(vitaminas). La medida en que un metal comparte sus electrones durante la unión varía. 

Dado a que la mayoría de los metales en el medio ambiente no existen de manera prominente 

en estado elemental, desde el plano ecotoxicológico resultan más relevantes los efectos de com-

puestos metálicos, complejos e iones. Los procesos biológicos normales pueden verse afectados 

negativamente por la absorción de metales desde del medio ambiente. Es necesario conocer las 

características que influyen en los cambios de estados de oxidación, ionización e incorporación 

en forma orgánica de los metales, para poder abordar la temática de efectos ecotoxicológicos. 

Además, es relevante comprender el comportamiento ambiental incluyendo movimientos e inter-

acciones posteriores de los metales. 

Los metales y no metales se encuentran separados en la Tabla Periódica por una línea 

diagonal de elementos. Los elementos a la izquierda de esta diagonal son los metales, y los 

elementos a la derecha son los no metales. Los elementos que integran esta diagonal -boro, 

silicio, germanio, arsénico, antimonio, teluro, polonio y ástato- tienen propiedades tanto metá-

licas como no metálicas 

Los no metales son un grupo minoritario de elementos, incluyen a los gases nobles que, por 

definición, son inertes. Suelen formar enlaces iónicos con los metales, ganando electrones, o 

enlaces covalentes con otros no metales, compartiendo electrones que, a su vez, determina par-

cialmente cuán polares podrían ser estos enlaces. Generalmente, cuanto mayor es la diferencia 

en electronegatividad entre dos elementos que interactúan, mayor tendencia hacia la formación 

de enlace iónico que covalente. Los no metales forman la mayor parte de la tierra, especialmente 

las capas más externas, y los organismos están compuestos en su mayor parte por no metales. 

Los metaloides, los elementos restantes en la tabla periódica, son intermedios en sus propie-

dades, teniendo algunas cualidades de metales. Por ejemplo, pueden ser muy buenos semicon-

ductores eléctricos con el aumento de la temperatura. También pueden formar fuertes enlaces 

covalentes con otros elementos. 

Con el objeto de comprender los efectos de los metales y no metales en el ambiente, el enfo-

que ampliamente utilizado y más relevante es considerar sus tendencias de unión. De esta ma-

nera se aplica la teoría “Hard Soft Acid Base”, de sus siglas en inglés (HSAB) para clasificar 

metales y las fracciones químicas con los que interactúan. 

La estabilidad de los enlaces entre metales disueltos en agua dulce y agua de mar está en 

relación a los ligandos que se unen. Los ligandos blandos corresponden a aquellas especies que 

son grandes, tienen estado de oxidación o carga pequeña, y son fuertemente polarizables, mien-

tras que los ligandos duros, son pequeños, con carga grande y débilmente polarizables. Los 

ligandos blandosrelevantes en los ambientes acuáticos son Cl−, S2− y HS−.Por su parte, losli-

gandos relevantes que tienden hacia un estado duro incluyen los aniones disueltos, CO3
2− y OH− 
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en aguas naturales y grupos orgánicos carboxilo y fenólicos en biomoléculas.  Ejemplos de li-

gandos duros relevantes en aguas naturales incluyen F -, SO4
2− y NH3, mientras que ejemplos 

en biomoléculas son grupos fosfato en ADN o ARN, y grupos carboxilato (R-COOH). 

Descripción y fuentes de metales y metaloides ambientalmente importantes 
Aluminio. Es un metal naturalmente abundante en el medio ambiente que, en condiciones de 

pH bajo, como los que resultan de la precipitación ácida o el drenaje de minas, las concentra-

ciones disueltas pueden aumentar en gran medida hasta valores que pueden causar la muerte 

de especies acuáticas. 

Arsénico. Es un metaloide que junto a sus compuestos se utilizan en numerosos productos, 

incluyendo aleaciones metálicas, plaguicidas (ej., Pb3 (AsO4) 2), conservantes para madera 

(cobre cromado preservación de arseniato), desecantes de plantas y herbicidas (ej., 

Na3As3O3). Está asociado con las cenizas de carbón y también se libera durante la extracción 

de oro y plomo. A menudo está presente como un oxianión, por ejemplo, AsO4
3−, HAsO4

2− y 

H2AsO4 -. Es tóxico y cancerígeno. 

Cadmio Este metal se utiliza en la producción de aleaciones, galvanoplastia y galvanizado. Tam-

bién se usa en pigmentos, baterías, plásticos y una gran variedad de otros productos. Se 

genera durante procesamiento de mineral de zinc. Es tóxico y cancerígeno. 

Cromo. El cromo se usa en aleaciones, catalizadores, pigmentos y conservantes de madera. 

También es utilizado en teñidos y como anticorrosivo. Puede estar presente como cromo he-

xavalente Cr (VI) o trivalente Cr (III).. Cr (VI) es cancerígeno y es la forma más tóxica. El 

cromo se lo encuentra como un oxianión, por ejemplo, CrO4 2−, HCrO4 - y CrO7 2−. 

Cobre. El cobre se usa ampliamente para cableados, electrónica y plomería. También se utiliza 

para controlar el crecimiento de algas, bacterias y hongos. Es un elemento esencial, pero es 

tóxico en altas concentraciones. 

Plomo. Este metal es tóxico y ubicuo debido a su uso generalizado en combustibles, baterías, 

soldaduras, pigmentos, tuberías, municiones, pinturas, cerámicas, y otras aplicaciones. El uso 

de compuestos antidetonantes que contienen plomo en las naftas se suspendió en una gran 

cantidad de países. Se utilizó hasta principios de la década del 80´ para soldar latas, pero su 

uso ha sido prohibido, debido a evidencias sobre los efectos en la salud. Dentro de los efectos, 

causa anemia y disfunción neurológica con exposición crónica. Hay evidencias de envenena-

miento de aves, causado por ingestión de plomo o plomadas. 

Mercurio. Usado en electrónica, amalgamas dentales, producción de cloro-álcali, extracción de oro 

y pinturas. Es muy buen catalizador industrial y, debido a que es líquido a temperatura ambiente, 

también es buen componente en la electrólisis. Fue utilizado ampliamente como biocida, para 

prevenir el crecimiento de hongos, involucrando tratamientos de semillas y en numerosas indus-

trias como las plantas de celulosa. La quema de combustibles fósiles, especialmente carbón es 

una fuente importante de mercurio en todo el mundo. Es un metal altamente tóxico, se acumulan 

a altas concentraciones en la biota, principalmente en la forma organometálica. 
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Níquel. Este metal se utiliza en aleaciones como el acero inoxidable y niquelado. También en la 

producción de baterías (baterías de Ni-Cd). A altas concentraciones, el níquel es tóxico y 

cancerígeno.  

Metales de tierras raras. Los elementos de tierras raras han surgido como metales importantes 

a considerar en ecotoxicología. Son componentes esenciales de las pantallas de televisión, 

pantallas de computadoras y teléfonos celulares, redes ópticas, pulido de vidrio sistemas y 

tecnologías de imanes.  

Selenio. Es un no metal que puede comportarse de manera similar al arsénico. Se utiliza en la 

producción de electrónica, vidrio, pigmentos, aleaciones y otros materiales. Es un subpro-

ducto del oro, minería de cobre y níquel. También se asocia con cenizas volátiles de carbón. 

Zinc. Este metal esencial se usa ampliamente en recubrimientos protectores y galvanizado para 

prevenir la corrosión, y en aleaciones. Es menos tóxico que la mayoría de los metales previa-

mente mencionados. 

Tributilestaño (TBT). Se usó principalmente como pintura antiincrustante en los cascos de bar-

cos y embarcaciones hasta su prohibición por la " Organización Marítima Internacional (OMI) 

sobre el control de sistemas antiincrustantes nocivos en buques”. A bajas concentraciones, 

puede causar daños a las poblaciones de moluscos, resultando en anormalidades de la con-

cha y modificación de las características sexuales de los caracoles y afecta a la respuesta 

inmunitaria, neurotóxica y genética de otras especies marinas. Los compuestos organoestán-

nicos como el trimetiltin (TMT) y el trietiltin (TET) son neurotóxicos. 

Organoplomo. Los compuestos orgánicos de plomo como el treta-alquil plomo se han utilizado 

ampliamente como aditivos antidetonantes a las naftas en altas concentraciones, siendo uno 

de los más comunes el tetra-etil plomo. El tri-alquil plomo producido a través del metabolismo 

hepático a partir del treta alquil plomo puede causar disfunción neurológica. 

Compuestos Organomercuriales. El metilmercurio y otros compuestos organomercuriales se 

usan o producen como consecuencia de procesos industriales y microbianos. Actúan como 

biocidas en recubrimientos de semillas. El metilmercurio se ha encontrado acumulado en va-

rias especies de peces consumidas por los humanos. Estos compuestos causan daño neuro-

lógico y cardiovascular. 

 

              

Tetra-etil plomo  Tributilestaño  Metil mercurio 
 

Figura 2.2: Ejemplos de compuestos organometálicos de relevancia ambiental. 
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Gases inorgánicos 
El dióxido de carbono (CO2) producto de la combustión, constituye una preocupación ambien-

tal debido al aumento lentamente de las concentraciones en la atmósfera, las cuales están vin-

culadas a los cambios climáticos mundiales, tales como el calentamiento global. 

Una consecuencia del aumento del CO2 atmosférico y otros gases incluye la reducción en la 

cobertura de hielo polar. Los óxidos de nitrógeno (NOx) y dióxido de azufre (SO2) se producen 

en grandes volúmenes por combustión en instalaciones fijas (ej, centrales eléctricas de carbón) 

y fuentes móviles (ej., vehículos de motor). El NOx y el SO2 reaccionan en la atmósfera formando 

ácidos, y generando precipitaciones con pH bajo, proceso conocido como lluvia ácida. Existe 

evidencia epidemiológica de efectos adversos en la salud por estos gases, como la vinculación 

a diversas enfermedades pulmonares y cardiovasculares humanas, e incluso la muerte. Los altos 

niveles de SO2 pueden causar necrosis de las hojas de las plantas. 

 

 

Químicos Orgánicos  
 

Dentro de los contaminantes orgánicos se incluyen compuestos que son liberados al ambiente 

intencionalmente como plaguicidas (insecticidas, herbicidas, fungicidas, acaricidas) y conservan-

tes de madera. También forman parte de los contaminantes orgánicos aquellos que ingresan al 

ambiente de manera no intencional, tales como diversos subproductos industriales, detergentes, 

solventes, productos para el cuidado personal o productos farmacéuticos a través de efluentes 

(ej. antidepresivos, antibióticos y sustancias anticonceptivas).   

 

Hidrocarburos lineales y policíclicos 
Los hidrocarburos son compuestos químicos constituidos principalmente por átomos de car-

bono e hidrógeno. Pueden contener otros elementos en menor proporción como son oxígeno, 

nitrógeno, azufre, halógenos (cloro, bromo, iodo y flúor), fósforo, entre otros. Su estado físico, en 

condiciones ambientales, puede ser en forma de gas, líquido o sólido, de acuerdo al número de 

átomos de carbono y otros elementos que posean.  

Según la naturaleza de sus enlaces se pueden clasificar en: hidrocarburos de cadena 

abierta (alifáticos) o cerrados (cíclicos y aromáticos). Dentro de los hidrocarburos de cadena 

abierta encontramos: hidrocarburos saturados e insaturados. Por su parte, en los hidrocar-

buros de cadena cerrada se encuentran los alicíclicos, (cicloalcanos, cicloalquenos, y cicloal-

quinos) y los aromáticos.  

Los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs) son un grupo de más de 100 sustancias 

químicas diferentes, que poseen al menos un anillo aromático dentro de su estructura. Se forman 

durante la combustión incompleta del carbón, petróleo y gasolina, basuras y otras sustancias 

orgánicas como tabaco y carne asada. Los HAPs se encuentran generalmente como una mezcla 

de dos o más de estos compuestos, tal como el hollín. Los HAPs se encuentran en alquitrán, 

petróleo crudo y creosota, aunque unos pocos se usan en medicamentos o para fabricar tinturas 

y plaguicidas. Los incendios forestales o de pastizales también liberan HAPs. Otros compuestos 
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dentro de este grupo, son los llamados HAPs petrogénicos, se originan de diversas fuentes pe-

troquímicas como los derrames de petróleo. Se forman lentamente a baja temperatura durante 

la petrogénesis y a menudo contienen grupos alquilos, es decir, con agregado de grupos alcano. 

Los HAPs son una clase de contaminantes que persisten en suelos, sedimentos y material par-

ticulado suspendido en el aire. Son contaminantes ubicuos, derivados de la utilización del petró-

leo y del carbón, y sus consecuencias en el ambiente son nocivas, ya que tienen propiedades 

tóxicas, mutagénicas o cancerígenas, por ej: naftaleno, fenantreno, antraceno y benzopireno. 

Los HAPs con 4 o 5 anillos son más resistentes a la biodegradación que aquellos constituidos 

por 2 o 3 anillos. Su efecto cancerígeno y liposolubilidad implican que estas sustancias repre-

sentan un riesgo para la salud humana y para el equilibrio ecológico.  

Los HAPs biogénicos son también producido naturalmente por plantas, hongos y bacterias 

(Albers, 2003). Los patrones de abundancia característicos de los diversos HAP encontrados en 

muestras ambientales, se usan con frecuencia para inferir las contribuciones relativas de las 

fuentes de combustión y petróleo a cualquier contaminación. 

De una manera general, los HAPs de bajo peso molecular tienden a ser más tóxico que los 

de mayor peso molecular (Kennish, 1997) y tienden a moverse fácilmente en el aire, mientras 

que los HAPs más grandes se asocian con los sólidos (Bunce, 1991). Los HAPs más grandes 

tienden a ser más cancerígeno que los más pequeños.  

  Etano   Acetileno 1,3-Ciclohexadieno 

   Benzopireno   Antraceno    Fenantreno 

Figura 2.3: Ejemplos de hidrocarburos lineales y cíclicos. 

Alquenos organoclorados 
Un alqueno es hidrocarburo alifático con un doble enlace carbono = carbono. Los alquenos 

organoclorados se usaron en grandes volúmenes como solventes y desengrasantes. Un ejem-

plo de ellos es el tetracloroetileno (o tetracloroeteno, percloroetileno, PCE y Perc). Se utilizó 

en grandes cantidades como disolvente de limpieza en seco y desengrasante para piezas de 

metal. Otro ejemplo es el tricloroetileno (también llamado tricloroeteno, TCE, y Triclene), un 
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desengrasante y disolvente utilizado en varios procesos. En medicina se lo utilizaba anterior-

mente como anestésico general. Ambos alquenos organoclorados son inmiscibles y más den-

sos que el agua, lo que le confiere las características de una clase importante de contaminan-

tes conocida como Líquidos Densos de Fase No Acuosa (DNAPL) que se asocian con conta-

minación del agua subterránea. 

Cloruro de vinilideno Tetracloroetileno 

Figura 2.4: Ejemplos de compuestos organoclorados. 

Clorofluorcarbonados (CFCs) 
Los clorofluorocarbonos (CFC) son compuestos con átomos de C, F y Cl, y los hidroclorofluoro-

carbonos (HCFC), contienen además H2. Se usaron ampliamente para la refrigeración, aire acondi-

cionado, espumas para combatir incendios, producción de espuma de poliestireno y poliuretano. Ade-

más han sido utilizados en diversas aplicaciones de solventes tales como limpieza electrónica, pro-

pulsores como los de las latas de aerosol, y en el caso de 1-cloro-1,1-difluoroetano, como interme-

diario en la producción de fluoropolímeros. En general, no son tóxicos, son gases inodoros a tempe-

ratura ambiente que pueden hacerse líquidos fácilmente con una compresión suave (Bunce, 1991). 

Son moderadamente solubles en agua, tienen baja lipofilicidad, son compuestos muy estables, con 

una vida media mayor de 100 años. Por lo tanto, cuando son liberados a la atmósfera, no son degra-

dados y alcanzan la estratósfera. Allí son irradiados por la luz UV y se descomponen rápidamente 

para liberar átomos de Cloro (o Bromo), los cuales comienzan una cadena de reacciones fotoquími-

cas que interfieren con el ozono estratosférico, teniendo como consecuencia la destrucción de este 

último. Se estima que un átomo de cloro, antes de ser neutralizado, puede destruir cien mil (100.000) 

moléculas de ozono. Los HCFC se introdujeron como sustitutos de los CFCs dada la menor capaci-

dad para afectar la capa de ozono de la atmósfera debido a la presencia del átomo de hidrógeno, que 

hace que los HCFC sean más reactivos en la troposfera que los CFC.  

Clorofuorcarbonados (CFCs) 

Figura 2.5: Ejemplos de compuestos orgánicos clorofluorocarbonados de relevancia ambiental. 



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR) 

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 35 

Bifenilos policlorados (PCBs), dioxinas y furanos 
Los bifenilos policlorados (PCBs, de su sigla en inglés) comprenden un grupo de compuestos 

orgánicos sintéticos, que difieren en el número y la posición de los átomos de cloro (1 a 10) unidos 

a dos anillos bifenilo Figura 2.6. Son mezclas de hasta 209 congéneres (compuestos clorados in-

dividuales) y aproximadamente 130 fueron fabricados para su uso comercial, siempre en forma de 

mezclas, y comercializados bajo los nombres Aroclor, Clophen, entre otros.  Actualmente se en-

cuentran prohibidos a nivel mundial y regulados por el Convenio de Estocolmo (UNEP 2001). Los 

PCB son líquidos aceitosos o sólidos que son generalmente incoloros o amarillo claro. No se co-

nocen fuentes naturales de PCBs. Debido a sus propiedades físico-químicas, tales como la alta 

estabilidad térmica (hasta 800ºC), baja inflamabilidad y baja conductividad eléctrica, los PCBs fue-

ron ampliamente usados, entre 1930 y 1980, como agentes aislantes en condensadores y trans-

formadores, y para diversos procesos industriales (plastificantes en lacas y pinturas, fluidos hidráu-

licos). La fabricación y uso de PCBs se prohibió mundialmente y hoy en día forman parte de la lista 

de Compuestos Orgánicos Persistentes, regulados por el Convenio de Estocolmo (PNUD 2003).  

Se los divide en dos grandes grupos: 

•  PCBs non-orto o coplanares: son aquellos congéneres que no tienen átomos de cloro en 

el C2, o posición orto. Ambos anillos en estos compuestos pueden rotar libremente alre-

dedor de la unión C-C. 

•  PCBs no-coplanares: son aquellos que tienen átomos de cloro en el C2, en uno o varios 

anillos. Los anillos de estos compuestos no pueden rotar libremente por impedimento es-

térico y por repulsión. 

La toxicidad de los PCBs es crónica y entre sus efectos se encuentran daño al hígado, náuseas, 

vómitos y fatiga, disminución de la vitamina A, alteración del metabolismo lipídico, cambios hormona-

les, entre otros. Los congéneres más tóxicos son los non-orto o coplanares, debido a que tales PCBs 

son los que interactúan eficientemente con los receptores o sitios activos de las células. Los copla-

nares están presentes en las mezclas en un 1%, pero son los responsables del 95% de la toxicidad. 

Los productos fabricados antes de su prohibición que pueden contener PCB incluyen accesorios de 

iluminación fluorescente antiguos y dispositivos eléctricos que contienen condensadores de PCB, y 

microscopios antiguos y aceites hidráulicos y como aditivos para pinturas y aceites. 

   

Dioxinas policloradas (PCDD) Bifenilos policlorados (PCBs) 

 

Furanos policlorados (PCDF) 
 

Figura 2.6: Estructuras básicas de los PCBs, las dioxinas y los furanos. 
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Las estructuras generales de las dibenzo-p-dioxinas policloradas (PCDD) y los dibenzofura-

nos policlorados (PCDF) se proporcionan en la Figura 2.6. Los furanos tienen un anillo caracte-

rístico único que contiene O estabilizado por resonancia electrónica. Las dioxinas tienen un he-

terociclo con dos átomos de oxígeno. Se conocen un grupo de 75 congéneres de dibenzodioxi-

nas policloradas y 135 congéneres de dibenzofuranos. No han sido fabricados intencionalmente, 

pero aparecieron como contaminantes durante incineración o síntesis de otros compuestos como 

los PCBs y algunos herbicidas (Bunce, 1991). Se pueden generar durante la combustión o blan-

queamiento asociado con las fábricas de pasta de papel (kraft). Las dioxinas ingresan al medio 

ambiente también como contaminantes en herbicidas (por ejemplo, Agente Naranja) y conser-

vantes de madera. Algunas dioxinas son extremadamente tóxicas. La dioxina más estudiada y 

más tóxica es la 2,3,7,8-tetracloro-dibenzo-p´dioxina, conocida comúnmente como 2,3,7,8-

TCDD. Son los productos químicos más tóxicos sintetizado por el hombre. 

Las personas pueden estar expuestas a dioxinas y furanos al ingerir alimentos con alto con-

tenido de grasa, como productos lácteos, huevos, carne y algo de pescado debido a que se 

acumulan en los lípidos de la biota. Las exposiciones en el ambiente también incluyen quemas 

de deshechos en industrias. 

Las personas que han estado expuestas involuntariamente a grandes cantidades de estos 

químicos han desarrollado una afección de la piel llamada cloracné, problemas hepáticos y nive-

les elevados de lípidos (grasas) en la sangre. Los estudios en animales de laboratorio han de-

mostrado varios efectos, incluidos cáncer y problemas reproductivos. 

 

Ácidos perfluoroalquilos (PFAs) 
Los ácidos perfluoroalquilos (PFA) son compuestos sintéticos y perfluorados. Están constitui-

dos por ácidos orgánicos de cadena lineal o ramificada con una variedad de sitioss reactivos, los 

cuales que incluyen, entre otros, grupos carboxilato o sulfonato (Giesy y Kannan, 2001, 2002). 

Los PFAs se fabrican y en algunos casos son liberados directamente al ambiente. Sin embargo, 

también se pueden formar a través de la transformación de varias moléculas precursoras que 

contienen un resto perfluoroalquilo, tales como alcoholes perfluorados y diversas sulfonamidas, 

alcoholes fluoroteloméricos (FTOH) y perfluoroalquilsulfonamidas A todas estas sustancias se 

las conoce con el nombre de sustancias perfluoroalquilas (PFS). Los PFS son productos sintéti-

cos que se fabrican desde hace más de 50 años (Giesy y Kannan, 2002). Se han utilizado en un 

gran número de productos comerciales, incluidos refrigerantes, tensioactivos, polímeros, produc-

tos farmacéuticos, agentes humectantes, lubricantes, adhesivos, plaguicidas, inhibidores de co-

rrosión y tratamientos resistentes a las manchas para cuero, papel y ropa (Key et al. 1997). Otros 

usos han incluido espumas formadoras de película húmeda (AFFF) para extinción de incendios, 

minería y tensioactivos de pozos de petróleo, supresores de neblina ácida para baños de galva-

noplastia y de grabado electrónico, limpiadores alcalinos, abrillantadores de suelos, fotográficos 

película, limpiadores de dentaduras postizas, champús y como insecticida para hormigas (Moody 

y Field, 2000).  
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Los PFS son contaminantes ubicuos en el ambiente y se biomagnifican, no tanto como los 

compuestos organoclorados, pero tienden a acumularse en la vida silvestre. Debido al enlace de 

alta energía carbono-flúor (C-F) y su estado altamente oxidado, los PFAs son en gran medida 

resistentes a los mecanismos de degradación bióticos y abióticos como la hidrólisis, fotólisis, 

degradación microbiana y metabolismo y, por lo tanto, son ambientalmente persistentes. 

  (A)   (B) 

Figura 2.7: Estructura general de los PFAs (A) y un ejemplo de los sulfonatos de perfluorooctanos (B). 

Plaguicidas 
Según la definición de la Organización de las Naciones Unidas para la Alimentación y la Agri-

cultura, FAO (1986), Plaguicida es “cualquier sustancia o mezcla de sustancias destinadas a 

prevenir, destruir o controlar cualquier plaga incluyendo: los vectores de enfermedades humanas 

o de los animales, las especies no deseadas de plantas o animales que causan perjuicio o que

interfieren de cualquier otra forma en la producción, elaboración, almacenamiento, transporte o 

comercialización de alimentos, productos agrícolas, madera y subproductos o alimentos para 

animales, o que pueden administrarse a los animales para combatir insectos, arácnidos u otras 

plagas en o sobre sus cuerpos. El término incluye las sustancias destinadas a utilizarse como 

reguladores del crecimiento de las plantas, defoliantes, desecantes y las sustancias aplicadas a 

los cultivos antes y después de la cosecha para proteger al producto contra el deterioro durante 

el almacenamiento y transporte. El término no incluye normalmente los fertilizantes, nutrientes 

de origen vegetal o animal, aditivos alimentarios ni medicamentos para animales.” 

Además, se debe considerar otros plaguicidas que se usan para combatir plagas y vectores 

en el ámbito hogareño y en sanidad animal. Así, este grupo de sustancias químicas puede ser 

usado a nivel humano, agronómico, domisanitario y veterinario, y está sujeto a registros y regla-

mentaciones que incluyen sus prohibiciones. Los principales plaguicidas que se usan en la agri-

cultura son herbicidas, insecticidas y fungicidas.  

Desde el punto de vista toxicológico, las mezclas técnicas comerciales además del principio 

activo incluyen sustancias transportadoras y/o diluyentes como agua o solventes orgánicos, adi-

tivos e impurezas, y, usualmente, el potencial tóxico de estas sustancias puede ser semejante o 

mayor que el propio principio activo. 

El mayor riesgo del uso de plaguicidas es la contaminación ambiental, especialmente la diná-

mica dentro del medio ambiente, donde los plaguicidas pueden ingresar tanto a las cadenas 
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alimenticias como a los sistemas naturales de agua. Los factores a considerar respecto al com-

portamiento ambiental son la persistencia en el medio ambiente, volatilidad,  y potencial de 

bioacumulación. 

Los plaguicidas pueden clasificarse de diferente manera y con distinto grado de especificidad.  

 

Según el hospedante sobre el cual actúa el plaguicida: 

•  Insecticidas.  

•  Acaricidas. 

•  Fungicidas.  

•  Nematocidas, desinfectantes del suelo y fumigantes.  

• Herbicidas. 

•  Molusquicidas.  

•  Rodenticidas y varios similares.  

 

Según el grupo químico al cual pertenecen:  

Respecto al grupo químico, es importante conocer las características dado que desde el punto de 

vista toxicológico, los productos de un mismo grupo producen intoxicaciones análogas y un compor-

tamiento ambiental similarAlgunos ejemplos dentro de los grupos según la plaga que actúan: 

 

Insecticidas: 
Clorados: Este grupo se encuentra prohibido a nivel mundial y forma parte de la lista de 

Compuestos Orgánicos Persistentes, regulados por el Convenio de Estocolmo (UNEP, 

2003) debido a sus características de toxicidad y persistencia: DDT, clordano, lindano, 

metoxicloro, endosulfán, heptacloro, aldrin, dieldrin, endrin, HCHs. 

Organofosforados: Clorpirifos, acefato,, diazinon, dimetoato, etión, fenitrotión, triclorfón, 

mercaptotión, metil azinfos, metidation.  

Carbamatos: carbofurán, carbosulfán, metomil, pirimicarb, formetanato, etc.  

Piretroides: cipermetrina, ciflutrina, deltametrina, esfenvalerato, permetrina, lambdacialotrina, etc. 

Neonicotinoides: tiametoxam, acetamiprid, imidacloprid. 

Benzoilureas: novalurón, clorfluazurón, teflubenzurón, etc.  

 

Fungicidas:  
Metoxiacrilatos: azoxistrobina.  

Triazoles: epoxiconazole, ciproconazole, difenoconazole, propiconazole, fenbuconazole, flu-

triafol, tebuconazole.  

Bencimidazoles: carbendazim, tiabendazol, metil tiofanato.  

Derivado del benceno: clorotalonil.  

Ditiocarbamato: mancozeb.  
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Herbicidas:  
Derivados de la glicina: glifosato 

Imidazolinonas: imazaquim, imazetapir, imazapir.  

Triazinas: Prometrina, atrazina 

Acetanilidas: acetoclor, alaclor.  

Derivados benzoicos: dicamba.  

Benzonitrilos: Bromoxinil.  

Diazinas: Bentazón. 

Bipiridilos: paraquat y diquat 

La Organización Mundial de la Salud (OMS) clasifica a los plaguicidas principalmente con 

base a su toxicidad aguda en estudios con animales. Los plaguicidas se clasifican en las siguien-

tes clases: extremadamente peligrosos (Ia), altamente peligrosos (Ib), moderadamente peligro-

sos (II), poco peligrosos (III), normalmente no ofrecen peligro bajo uso adecuado (IV). Todos los 

plaguicidas agrícolas son tóxicos, entendiendo por toxicidad a la capacidad de una sustancia o 

sus metabolitos de causar, en una determinada dosis, daño a la salud. 

Plaguicidas organoclorados  
Conforman un grupo de plaguicidas sintéticos desarrollados principalmente para controlar las 

poblaciones de insectos plaga. Su origen se remonta a la fabricación del DDT (dicloro difenil 

tricloroetano) en 1943. Durante varias décadas fue un plaguicida muy importante en la lucha 

química y control del mosquito Anopheles sp., transmisor de la malaria. Los plaguicidas organo-

clorados son hidrocarburos con alto contenido de átomos de cloro. Su acción, es a nivel del 

sistema nervioso, generando alteraciones de la transmisión del impulso nervioso. Ejemplos de 

estos plaguicidas son aldrín, clordano, dieldrín, endrín, heptacloro, DDTs, HCHs (hexacloroci-

clohexanos), lindano, endosulfán y toxafeno. Actualmente se encuentran prohibidos a nivel mun-

dial y forman parte de la Lista de Compuestos Orgánicos Persistentes, regulados por el Convenio 

de Estocolmo (UNEP, 2003) debido a sus características de toxicidad, persistencia, alta lipofiici-

dad, volatilidad yacumulación . Pueden tener una persistencia de hasta 30 años en suelos y 

poseen toxicidad crónica. Son contaminantes ubicuos, se refiere a la presencia de estos com-

puestos en todos los compartimientos ambientales de un ecosistema (agua, aire, suelo y biota). 

Debido a sus características recalcitrantes, se bioacumulan y biomagnifican en las cadenas tró-

ficas  pudiendo a su vez provocar efectos adversos en el  ambiente. Dentro de la toxicidad crónica 

que presentan son carcinogénicos, mutagénicos, teratogénicos y disruptores endocrinos. 

De acuerdo a su estructura molecular se clasifican en cinco grupos: I) DDT y metabolitos 

diclorofenil tricloroetano); II) Ciclodienos; III) HCH (Hexaclorociclohexano); IV) Toxafeno; V) 

Pentaciclodecano. 
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Hexaclorociclohexano (HCH)  Dicloro difenil dicloroetano (DDE)  Dicloro difenil tricloroetano (DDT) 

 

           

 Endosulfán      Toxafeno 

 

Figura 2.8: Ejemplos de plaguicidas organoclorados 
 

 

Plaguicidas organofosforados, carbamatos, piretroides y neonicotinoides 
Los plaguicidas organofosforados tienen una vida media más corta que los organoclorados. 

Sin embargo, tienden a ser más tóxicos para los mamíferos que los plaguicidas organoclorados  

y, a menudo, son involucrados en envenenamientos de humanos por plaguicidas. También algu-

nos pueden acumularse en grasas y aceites de organismos. El modo de acción de estos com-

puestos es la inhibición de actividad acetilcolinesterasa, siendo neurotóxicos. 

 

 

Paratión    Clorpirifós 

 

Figura 2.9: Ejemplos de plaguicidas organofosforados. 
 

 

Por su parte, los carbamatos, al igual que los organofosforados, se degradan rápidamente 

en el medio ambiente y pueden causar disfunción neural al inhibir la acetilcolinesterasa. Los 

carbamatos tienen una alta toxicidad aguda para los mamíferos, pero sus toxicidades tienden a 

ser más bajas que las de los organofosforados. Se derivan del ácido carbámico (H2NCOOH), 

teniendo la estructura general de R1 – NH – COO – R2 (Manahan, 1993). 
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Cabaryl   Aldicarb      Carbofuran 

 

Figura 2.10: Ejemplos de plaguicidas carbamatos. 
 

 

Los piretroides, junto con la rotenona, y los insecticidas neonicotinoides, son similares a los 

plaguicidas naturales producidos por las plantas. Las piretrinas son extraídas de las flores del 

piretro, y se usaron como plaguicidas a principios de 1800 (Tomizawa y Casida, 2005). Son neu-

rotóxicos y los efectos de los piretroides son el resultado de su interferencia con el funciona-

miento normal de los canales de sodio en células nerviosas y otros tejidos excitables. Todos son 

similares al piretro producido por las plantas, Chrysanthemum cineum y C. cinerariaefolium. Al-

gunos son productos naturales, aunque ahora son producidos sintéticamente. Las compuestos 

naturales son llamados piretrinas y sus análogos sintéticos o derivados se llaman piretroides. La 

aletrina y permetrina son plaguicidas análogos de compuestos naturales (es decir, son piretroi-

des) que no incorporan un grupo ciano (triple enlace C y N) en sus estructuras y se los denomi-

napiretroides tipo I . El fenvalerato, que contiene un grupo ciano, representa los piretroides tipo 

II. Los síntomas de intoxicación aguda se manifiestan de manera diferente para los piretroides 

tipo I y II. La mayoría de estos plaguicidas son utilizados como mezclas de isómeros. Debido a 

que se degradan rápidamente, la mayoría de los problemas ambientales están asociados con 

exposiciones agudas. 

 

              

                                        Permetrina            Deltametrina 

 

Figura 2.11: Ejemplos de plaguicidas piretroides. 
 

 

La nicotina tiene una larga historia de uso como plaguicida y los neonicotinoides son modi-

ficaciones de este alcaloide producido naturalmente. El desarrollo de los neonicotinoides co-

menzó en la década de 1970, y desde entonces, los derivados de nicotina han surgido como la 

clase reciente de insecticidas a desarrollar. Actualmente representan el 17% de todos las ventas 

mundiales de insecticidas, siendo el imidacloprid uno de los más utilizados en el mercado desde 

1992 (Kagabu,1997). Actúan como agonistas de los receptores de acetilcolina nicotínicos post-
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sinápticos de los insectos. La toxicidad de estos insecticidas sistémicos para mamíferos, aves, y 

peces es relativamente baja. Tienen baja lipofilicidad, (valores de Log Kow en el rango de –0.66 

a 1.26). Si bien presentan riesgo bajo para las especies no blanco, existe una alta preocupación 

por el impacto adverso sobre insectos polinizadores. Los consumidores de néctar y polen están 

expuestos  generalmente a niveles dañinos de plaguicidas sistémicos, reduciendo teóricamente 

la eficiencia del forrajeo y también la cría de abejas jóvenes (Dicks, 2013). La Autoridad Europea 

de Seguridad Alimentaria (EFSA) publicó sus inquietudes sobre el riesgo para las abejas como 

resultado de los usos actuales de clotianidina (EFSA, 2013a), imidacloprid (EFSA, 2013b) y 

tiametoxam (EFSA, 2013c); como así también  en las neuronas cerebelosas de los mamíferos 

(Kimura-Kuroda et al. 2012). 

    Nicotina     Tiametoxam 

Clotianidina Imidacloprid 

Figura 2.12: Ejemplos de plaguicidas neonicotinoides. 

Herbicidas 
Estos plaguicidas incluyen productos como los bipiridilos, paraquat y diquat que tienen anillos 

heterocíclicos de nitrógeno en sus estructuras. Los anillos son aromáticos porque los electrones 

asociados estabilizan las estructuras al estar en resonancia dentro de los anillos. Dentro del 

grupo de las triazinas encontramos  a la atrazina con un comportamiento ambiental que supone 

su ingreso a los cuerpos de agua adyacentes a campos agrícolas como así también lixiviación 

hacia capas más profundas del suelo.  

Los fenoxi herbicidas (ej., 2,4-D) también son importantes en el control de las dicotiledóneas 

y su función está relacionada con la alteración de la regulación del crecimiento de la planta. 

El glifosato [N-(phosphonomethyl) glycine] (GLY) es un herbicida no selectivo, de post-emer-

gencia, de amplio espectro, ampliamente utilizado para el control de malezas. Ha sido introducido 

en la década del 70´ como principio activo del formulado Round Up. Es posiblemente el herbi-

cida más utilizado en la actualidad en todo el mundo. Diversos estudios han demostrado que una 

vez aplicado,es fuertemente adsorbido por los componentes del suelo, tales como arcillas, óxidos 

de hierro y ácidos húmicos. Asimismo, es en su mayoría degradado, principalmente por acción 
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biológica, siendo su metabolito mayoritario el ácido aminometilfosfónico (AMPA). Estas propie-

dades conllevan a suponer que no sería previsible su presencia en altas concentraciones en las 

aguas subterráneas y/o superficiales. Sin embargo, diversos autores han informado niveles de 

GLY y AMPA del orden de ppb en aguas superficiales. 

Glifosato 

Paraquat 

Atrazina 

Figura 2.13: Ejemplos de herbicidas de uso frecuente. 

Alquilbencenos-sulfonatos, perfluoro-alquil-sulfonatos 
Los tensioactivos o surfactantes presentes en los limpiadores y detergentes liberados al me-

dio ambiente tienen en sus estructuras, regiones hidrofílicas e hidrofóbicas para facilitar su fun-

ción. En la década del  60´, los tensioactivos comerciales conocidos como alquil benceno sulfo-

natos (ABS) fueron ampliamente utilizados. Son resistentes a la degradación ambiental y han 

causado problemas en los sistemas acuáticos. Por lo tanto, la lenta biodegradación provocó su 

reemplazo por el alquil benceno sufonato lineal (LAS), el cual es degradado más fácilmente ya 

que carece de ramificaciones en sus cadenas alifáticas (Manahan, 1993).  

Los LAS se usan ampliamente en detergentes, incluidos productos para el hogar y de cuidado 

personal. Se encuentran presentes como una mezcla compleja de homólogos con una longitud 

promedio de cadena de alquilos de 12 carbonos. Se degradan más fácilmente que los ABS en el 

medio ambiente por microorganismos y, en consecuencia, varios de los problemas encontrado 

en la década del 60´ en sistemas acuáticos se han reducido.  

La estructura general de los perfluoroalquil sulfonatos (PFAS) se muestra en la Figura 2.14. 

Estos compuestos son utilizados para fabricar recubrimientos de fluoropolímero y productos 

que resisten el calor, el aceite, las manchas, la grasa y el agua. Los recubrimientos de fluoro-

polímero se pueden usar en productos tan variados como ropa, muebles, adhesivos, empaques 
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de alimentos, superficies de cocción antiadherentes resistentes al calor y el aislamiento de 

cables eléctricos. También se utilizan en espumas contra incendios. El sulfonato de perfluo-

rooctano (PFOS) es el PFAS más ampliamente detectado en el medio ambiente. Dentro de 

este grupo, el PFOS y el ácido perfluoroctánoico (PFOA), han sido motivo de preocupación 

porque no se descomponen en el medio ambiente, pueden moverse a través del suelo y con-

taminar las fuentes de agua potable, y se bioacumulan en peces y vida silvestre. PFAS se ha 

encontrado en ríos y lagos y en una gran variedad de animales terrestres y acuáticos. La per-

sistencia y distribución generalizada de PFAS en el medio ambiente provocaron restricciones 

de su uso en algunos países de la Unión Europea, y la incorporación de PFOS y compuestos 

relacionados a la lista de Poluentes Orgánicos Persistentes regulados por el Convenio de Es-

tocolmo, indicando su prohibición. 

 

 
Ácido Perfluoroctánoico (PFOA) 

 

Figura 2.14: Estructura general de los perfluoroalquil sulfonatos (PFAS). 
 

 

Éteres de difenilos polibromados (PBDEs) 
Los PBDEs han sido ampliamente utilizados en todo el mundo como retardantes de llama 

para reducir el riesgo de incendio en plásticos, alfombras, equipos electrónicos, textiles y 

materiales de construcción. Son estructuralmente similares a otros compuestos persistentes 

como dioxinas, furanos y PCBs. Actualmente se encuentran prohibidos en la mayoría de los 

países a nivel mundial, y están regulados por el Convenio de Estocolmo (UNEP 2011). En la 

actualidad, se han encontrado PBDEs en matrices bióticas y abióticas, incluidos, peces, in-

vertebrados, aves marinas, mamíferos marinos y seres humanos. El congénere BDE-47 es 

el más abundante en tejidos ambientales, seguido por BDE-99, -100, -153 y -154. Hoy en día 

están prohibidos y regulados por el Convenio de Estocolmo. Las formulaciones comerciales 

pueden ser penta-BDE, que contienen predominantemente BDE- 47 y -99, y representó el 

10% del mercado BDE, mientras que la producción de mezclas de octa-y deca-BDE (congé-

nere 209) representó el 15 y 75%, respectivamente. Las mezclas comerciales de octa-BDE 

contienen tetra y pentabromados sólo como contaminantes menores. El predominio de con-

géneres bromados livianos en la biota, puede deberse a una biodisponibilidad y bioacumu-

lación preferencial de estos BDE, desbrominación de los congéneres más pesados, o facto-

res como el transporte y la estabilidad en el ambiente. 
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Polibromodifenil éteres (PBDE) 

Figura 2.15: Estructura general de los difenilos polibromados (PBDEs). 

Contaminantes emergentes: productos farmacéuticos y de cuidado personal 
Algunos productos farmacéuticos, como los antibióticos están destinados a matar o controlar 

virus, bacterias, hongos, protozoos y parásitos metazoos. Otros productos farmacéuticos huma-

nos relevantes conforman los antiinflamatorios, β-bloqueantes, antiepilépticos, analgésicos, an-

tidepresivos, y agentes hormonalmente activos. Los medicamentos veterinarios también incluyen 

promotores de crecimiento (Boxall et al. 2003). Varias de estas sustancias plantean riesgos en 

los ecosistemas bajo ciertas combinaciones de ruta de administración, metabolismo dentro or-

ganismos expuestos, degradación ambiental y reparto entre fases ambientales. Su aplicación 

concentrada en la producción ganadera intensiva o la acuicultura puede dar lugar a grandes 

cantidades presentes en el entorno inmediato, por ejemplo, uso intensivo de ivermectina para el 

control de endoparásitos en corrales de ganado. La aplicación a la tierra de estiércol o biosólidos 

puede dar como resultado una liberación crónica en otros entornos. Entre las clases más rele-

vantes de los productos farmacéuticos para humanos y veterinarios se encuentran los análogos 

hormonales y sus metabolitos. Los efectos de tales productos químicos surgieron en la década 

de 1970 cuando se les proporcionó a mujeres embarazadas con riesgo de aborto espontáneo, 

dietilestilbestrol (DES) un agente que actuaba como la hormona estradiol con el objeto de man-

tener el embarazo. Luego con la aparición de casos de cánceres en madres que habían consu-

mido DES, se detuvo su uso en humanos. Hoy en día, con fines anticonceptivos se utiliza el 

análogo de 17 β-estradioly 17 α-etinilestradiol (EE2). De igual manera ocurre con el ganado con 

fines de control reproductivo, promoción del crecimiento o aumento de la producción de leche. 

Estos análogos hormonales y sus metabolitos llegan al medio ambiente a través de las descargas 

de las plantas de tratamiento de aguas residuales, o drenajes de las instalaciones de ganado o 

aves de corral, entre otros. Diversos efectos ecotoxicológicos han sido informados en diferentes 

organismos, tales como peces, mostrando una reproducción deteriorada cuando fueron expues-

tos al etinilestradiol (Nash et al. 2004) y desarrollo sexual modificado al ser expuestos al andró-

geno sintético, 17 α-metiltestosterona (Pawlowski et al. 2004).  

El grupo de los contaminantes emergentes comprende productos químicos sintéticos o natu-

rales que no se monitorean comúnmente en el ambiente, pero que tienen el potencial de ingresar 

al medio ambiente y causar efectos adversos para la salud humana y/o ecológica. Consisten en 

productos farmacéuticos para humanos y veterinarios, plaguicidas, productos químicos industria-

les, tensioactivos y productos para el cuidado personal que se encuentran facilmente en aguas 
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subterráneas, aguas superficiales, aguas residuales municipales, agua potable y fuentes de ali-

mentos. También incluyen compuestos que alteran el sistema endocrino, analgésicos, antibióti-

cos, hormonas y una amplia gama de otros fármacos. La amenaza radica en el hecho de que la 

toxicología ambiental y humana de la mayoría de estos compuestos aún no se ha estudiado. 

Bisfenol A (BPA) 
El bisfenol A consiste en dos anillos fenólicos unidos a una molécula de propano de forma 

simétrica. El nombre técnico es,  2,2-bis (4-hidroxifenil) propano. Se usa para fabricar plásticos 

policarbonatoutilizados en algunos tipos de envases de bebidas, discos compactos, vajillas de 

plástico, equipos de seguridad resistentes a los impactos, piezas de automóviles y juguetes. Las 

resinas epoxi de BPA se utilizan en los revestimientos protectores de latas de alimentos, en 

selladores dentales y en otros productos. 

La exposición general a niveles bajos de BPA esta relacionadop con ingerir  alimentos o agua 

almacenada en recipientes que tengan recubrimientos de BPA, ya que el BPA migra hacia el 

agua o los alimentos. Esta migración depende de varios factores, tales como el tipo de plástico, 

el tiempo de contacto (a mayor tiempo, mayor migración), la temperatura (a mayor temperatura, 

mayor migración), el pH (la migración es mayor en bebidas carbonatadas y alimentos ácidos 

como la salsa de tomate o zumos de cítricos, o sea, a pH < 7), la degradación del plástico (tiempo 

de uso, desgaste, lesiones) y el tipo de alimento. Los niños pequeños pueden estar expuestos 

por contacto boca a boca y contacto oral directo (boca) con materiales que contienen BPA. El 

tratamiento dental con selladores que contienen BPA también da como resultado una exposición 

a corto plazo. Además, los trabajadores que fabrican productos que contienen BPA pueden estar 

expuestos de una manera más directa.  

La estructura molecular del BPA mimetiza la estructura de los estrógenos naturales, alterando 

el sistema endocrino. Por lo tanto, el BPA constituye, un “disruptor endocrino”. 

Parabenos 
Los parabenos son ésteres del ácido p-hidroxibenzoico. Por ello, a las sales derivadas de 

estos compuestos se denominan PHB, iniciales de para-Hidroxi Benzoato. Son productos quími-

cos artificiales que a menudo se usan en pequeñas cantidades como conservantes en cosméti-

cos, productos farmacéuticos, alimentos y bebidas. Los parabenos más comunes son metilpara-

beno, etilparabeno, propilparabeno y butilparabeno. Generalmente se usa más de un parabeno 

en un solo producto. Todos los parabenos usados comercialmente son producidos de forma sin-

tética, aunque algunos de ellos se pueden encontrar en la naturaleza. 

Los seres humanos pueden estar expuestos a los parabenos al tocar, o ingerir productos que 

contienen parabenos. Algunos productos, como maquillaje, humectantes, productos para el cui-

dado del cabello y cremas de afeitar, contienen parabenos y en estos casos se absorben a través 

de la piel. Los parabenos que ingresan al cuerpo se excretan rápidamente. 
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Metil 4-hidroxibenzoato 

Figura 2.16: Ejemplo de parabenos. 

Ftalatos 
Los ftalatos se usan ampliamente en plásticos, especialmente en cloruro de polivinilo. Tam-

bién son incorporados en adhesivos y pinturas. Su uso generalizado y su capacidad para modi-

ficar la función endocrina, han generado una gran preocupación por la contaminación por ftalatos. 

Figura 2.17: Estructura general de los ftalatos. 

Nanomateriales 
Los nanomateriales son materiales naturales y artificiales que tienen al menos una dimen-

sión de 100 nm. o menos (Peralta-Videa et al. 2011): las nanopartículas son nanomateriales 

con mínimamente dos dimensiones estando entre 1 y 100 nm. Aunque las nanopartículas pue-

den ser de origen natural como en el caso de la sílice y fibras de asbesto, el término se usa 

más comúnmente para partículas fabricadas. Las fuentes de nanopartículas incluyen incen-

dios, volcanes, magnetita producida biológicamente y ferritina (Oberdörster et al. 2007). Por su 

parte, las fuentes antropogénicas incluyen fuentes no intencionales, como motores de com-

bustión interna, fundiciones, y motores eléctricos. Las nanopartículas también incluyen partí-

culas diseñadas intencionalmente.  

El interés en los efectos nocivos de los nanomateriales se amplió rápidamente a partir de 

productos naturales (ej., fibras de asbesto), asociados a la industria (ej., sílice) y derivados de la 

combustión (ej., hollín de diesel) para abarcar una amplia gama de materiales de ingeniería. 

Nanomateriales artificiales se utilizan en productos que incluyen electrónica, óptica, textiles, dis-

positivos médicos, productos farmacéuticos, cosméticos, envases, tecnologías de tratamiento de 

agua, celdas de combustible, catalizadores, biosensores y biorremediación materiales (Ju-Nam 

y Lead, 2008). Estos nuevos materiales incluyen nanotubos de carbono de pared simple y doble, 
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metálicos, óxido metálico, hidróxido metálico, punto cuántico y nanopartículas de poliestireno que 

se pueden clasificar en términos generales de la siguiente manera (Peralta-Videa et al. 2011): 

 
Orgánicos 

Fullerenos (C60 and C70)* 

Nanotubos de carbono 

Nanotubos de carbono de pared simple (SWCNTs) 

Nanotubos de carbono de pared múltiple (MWCNTs) 

Inorgánicos 

Óxidos Metálicos (ej., CeO2, Fe3O4, Fe2O3, TiO2, ZnO2, and ZnO) 

Metales (ej,. Au and Ag) 

Puntos cuánticos (CdSe) 

 

Un fullereno es una molécula grande compuesta de 60 o más átomos de carbono con forma 

de esfera hueca, elipsoide, o tubo. El C60 y C70 se refiere al número de átomos de carbono en la 

molécula, siendo C60 el esférico conocido y ampliamente utilizado. 

 

 
Buckminster fulereno (C60) 

 

Figura 2.18: Ejemplo de una nanopartícula orgánica. 
 

 

Algunos nanomateriales pueden estar formados por mezclas de estas clases de compuestos. 

Una de las principales aplicaciones de las nanopartículas de plata es utilizarlas como bactericida 

incorporándolas en varios productos. Las nanopartículas de oro son más inertes que las de plata. 

Los iones metálicos también pueden ser liberados de los puntos cuánticos una vez que ingresan 

al medio ambiente. Otro ejemplo es el ion de plata liberado de las nanopartículas de plata que 

puede ser tóxico para organismos acuáticos o del suelo. 

 

Microplásticos 
Los microplásticos, son pequeños trozos de plástico, de menos de 5 mm de longitud, que se 

encuentran en el medio ambiente como consecuencia de la contaminación plástica. Los micro-

plásticos están presentes en una variedad de productos, desde cosméticos hasta ropa sintética, 
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bolsas y botellas de plástico. Varios de estos productos entran fácilmente al medio ambiente con 

desechos y otros se forman por la ruptura de piezas más grandes de plásticos. Los microplásticos 

consisten de átomos de carbono e hidrógeno unidos entre sí en cadenas de polímeros. Otros 

productos químicos, considerados como aditivos, como ftalatos, PBDEs y el tetrabromobisfenol 

A (TBBPA), también suelen estar presentes en los microplásticos. 

Los microplásticos se dividen en dos tipos: primarios y secundarios. Dentro de los primarios 

se incluyen microperlas que se encuentran en productos para el cuidado personal, pellets de 

plástico utilizados en la fabricación industrial y fibras de plástico utilizadas en textiles sintéticos 

(por ejemplo, nylon). Los microplásticos primarios ingresan al medio ambiente directamente a 

través de por ejemplo, uso de productos de cuidado personal que se liberan en los sistemas de 

aguas residuales de los hogares, pérdida involuntaria por derrames durante la fabricación o trans-

porte, o abrasión durante el lavado (por ejemplo, lavado de ropa hecha con textiles sintéticos). 

Los microplásticos secundarios se forman a partir de la descomposición de plásticos más gran-

des. Generalmente ocurre cuando los plásticos más grandes se someten a la intemperie, la ac-

ción de las olas, la abrasión del viento, oxidación y la radiación ultravioleta de la luz solar. Ade-

más, debido a la gran relación superficie/volumen, pueden adsorber contaminantes en sus su-

perficies, tales como metales pesados, plastificantes, contaminantes orgánicos persistentes, en-

tre otros. A pesar de que se conoce la existencia de los microplásticos desde hace varias déca-

das, solamente desde hace diez años que se los comenzó a investigar profundamente. Estos 

contaminantes están presentes en todos los mares del mundo y pueden causar daño a las es-

pecies y comunidades que viven en esos ecosistemas. 

Figura 2.19: Aspecto general de los microplásticos. 

Físicos 

Radiactividad 
Un nucleído es un núcleo con un número específico de neutrones y protones. El número de 

protones y neutrones en un nucleído se designa con un número superíndice delante de su sím-

bolo (15N) o un número separado de su nombre por un guión (nitrógeno−15). Los electrones 

alrededor del núcleo pueden cambiar, por ejemplo, 131I y 131I–, pero el nucleído sigue siendo el 

mismo. Algunos nucleídos son estables pero otros son inestables. Los isótopos naturales de 
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nitrógeno, 14N y 15N, son nucleídos estables (los isótopos son átomos con el mismo número de 

protones pero con números diferentes de neutrones). 

 

 
 

Figura 2.20: Desintegración radioactiva de la materia. 
 

 

El término radiación se refiere a la propagación de energía a través del espacio. Esto puede 

ser en forma de fotones, núcleos atómicos expulsados o sus fragmentos, o partículas subatómi-

cas. Energía calorífica, visible y luz ultravioleta (UV), los rayos X y los rayos gamma (γ) son 

ejemplos de radiaciones que son fotones o energía electromagnética. Las radiaciones también 

se generan dentro de los núcleos de elementos inestables: dichos núcleos se denominan radio-

nucleidos, y sus radiaciones emitidas incluyen partículas alfa (α) (núcleos helio con una carga 

+2), partículas beta (β) (electrones o positrones con una carga –1 o +1), y fotones γ. Los neutrones 

(que no tienen carga) y los protones (que tienen una carga +1) pueden interactuar con otros 

núcleos atómicos pero no son emitidos por radionucleídos (aunque se emiten si otros átomos 

son excitados por radiaciones). Los radionúclidos emiten estas partículas y fotones para alcanzar 

un estado con mayor estabilidad. Algunos lo hacen rápidamente pero otros se descomponen 

lentamente, lo que resulta en diferencias en la tasa de desintegración radiactiva. Algunos decaen 

a través de una secuencia de nucleídos inestables o metaestables (series de decaimiento) hasta 

que se produce el nucleído más estable. 

Los neutrones pueden crear radionucleídos cuando son generados por procesos antropogé-

nicos. El cobalto-60 (60Co) es un ejemplo de un radionucleído fabricado usando neutrones en 

reactores nucleares. Se utiliza como fuente de radiación γ en instalaciones de irradiación.  

Hay muchas fuentes de radiaciones que pueden afectar a los organismos. Las radiaciones 

se generan naturalmente a través de la descomposición de elementos radiactivos en la tierra. 

Todos estos radionucleídos fueron originalmente formados en los núcleos de estrellas que 

no sean nuestro sol, o a través de la series de descomposición de los elementos como el 

uranio o torio (que se descompone lentamente y, a su vez, produce elementos radiactivos 

como el polonio, radio y radón). Las radiaciones que provienen desde fuera de la tierra in-

cluyen rayos cósmicos, que son predominantemente los núcleos libres de electrones de los 

átomos de hierro (Fe23+), protones emitidos desde el sol y neutrinos subatómicos que inciden 
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en la atmósfera de la tierra (o son producidos por radiaciones extraterrestres en la atmós-

fera). Aunque estas radiaciones rara vez interactúan directamente con el tejido vivo, pueden 

ser importantes porque pueden reaccionar con gases atmosféricos y producir radionucleídos 

cosmogénicos (especialmente 3H y 14C) que pueden incorporarse a los organismos.  

Las emisiones radiactivas de la corteza terrestre se combinan con la radiación atmosférica 

de modo que la dosis de radiación total al nivel del mar se divide aproximadamente en partes 

iguales entre los dos. A mayor altitud, mayor exposición a la radiación desde el cosmos ya 

que aumenta aproximadamente dos veces por cada 1.6 km de aumento de altitud. La latitud 

también afecta la exposición a la radiación. El campo magnético de la Tierra desvía las par-

tículas cargadas cerca del Ecuador, pero los canaliza a la atmósfera en los polos magnéticos. 

Además de estas fuentes naturales, la radiación se genera a partir de la producción de armas 

nucleares y pruebas, producción de energía nuclear y numerosas aplicaciones médicas, de 

investigación e industriales. 

Las radiaciones infrarrojas y UV, los rayos γ y los rayos X son radiaciones electromagnéticas. 

Gama-(γ) y los rayos X tienen energías más altas (longitudes de onda más cortas) que la radia-

ción infrarroja y UV, y sus longitudes de onda y las energías pueden superponerse.   

A diferencia de la radiación electromagnética que se acaba de describir, las radiaciones α y 

β implican emisión de partículas del núcleo. Una partícula α está compuesta de un núcleo de 

helio (2 neutrones y 2 protones) expulsado durante la desintegración radiactiva. Las emisiones 

α penetran solo micrómetros en el tejido. Esta es la razón por la cual los radionucleídos emisores 

de α crean un riesgo insignificante fuera del cuerpo. Pero ellos pueden producir daños extensos 

incluso en cantidades mínimas si se inhala o ingiere. Es decir tienen bajo poder de penetración 

y alta intensidad. 

Las partículas β son un electrón (negatrón o β -) o un positrón (β +). Cualquiera puede ser 

liberado durante desintegración nuclear. Considerando la masa como carga, las partículas α y β 

interactúan más con los tejidos vivos que los fotones electromagnéticos. Sin embargo, estas 

mismas cualidades también restringen su penetración en tejidos.  

La radiación puede ser ionizante, en cuyo caso se generan pares de iones cuando la 

radiación interactúa y cede energía a la materia. Por ejemplo, rayos γ y X, y quizás algunos 

fotones energéticos UV en nuestro entorno serían radiaciones ionizantes. Por supuesto, las 

partículas α y β también producen pares de iones en la materia, incluida la materia que forma 

el tejido vivo. 

Rayos: cósmicos, , , , X y UV: se denominan radiaciones ionizantes, 
porque su acción sobre la materia se traduce en "arranque" de e- de las 

capas periféricas de los átomos con formación de iones. 



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 52 

La producción de iones a lo largo de las vías recorridas por la radiación a través de los 

tejidos es la causa principal de daño inducido por la radiación. La naturaleza de las interaccio-

nes de la radiación con los tejidos vivos depende de la energía de la radiación (longitud de 

onda), masa y carga.  

Un fotón de rayos X sin masa y de alta energía pasa fácilmente a través de los tejidos, mien-

tras que la partícula α con masa y cargada tendrá una penetración limitada. Sin embargo, la 

cantidad de energía que una partícula α puede transferir al tejido durante la interacción será muy 

alta en relación con la de una radiografía. 

El gas radón puede usarse para ilustrar que el nivel de exposición a la radiación está influido 

por la naturaleza y cantidad de una fuente, tasa de desintegración radiactiva y posible generación 

en una serie de desintegración de un elemento. El gas radiactivo, 222Rn, se libera en la biosfera 

como un producto de la serie natural de descomposición de uranio-radio.  

El 222Rn tiene una vida media relativamente corta (3.8 días) y produce metales sólidos emiso-

res de partículas α, como es el caso del polonio que precipita en los pulmones cuando el 222Rn 

es inhalado. La deposición local (pulmones) de grandes cantidades de energía de la partícula α 

da como resultado daño tisular y potencialmente cáncer. Por lo tanto, las cantidades de energía 

en el tejido pulmonar a través de partículas α, hacen que la exposición a 222Rn sea altamente 

preocupante. 

Temperatura 
La contaminación térmica es cualquier cambio en las condiciones térmicas ambientales 

de magnitud suficiente para impactar negativamente en el bienestar humano o ecológico. La 

escala de contaminación térmica puede ser desde local, como en el caso de una descarga 

de una planta de producción de energía, hasta global como en el caso del calentamiento 

global. La contaminación térmica localizada en la atmósfera y la hidrosfera tiene una larga 

historia de estudio. Más recientemente, la escala de consideración para la contaminación 

térmica se ha expandido para abarcar continentes e incluso toda la biosfera debido al cambio 

climático global (Newman et al., 2008). 

Existe una influencia de las ciudades sobre la temperatura del aire regional. Este conocido 

Efecto Isla de Calentamiento Urbano, indica que las temperaturas en las ciudades suelen ser 

más altas que las de la región rural / suburbana circundante porque las estructuras y mate-

riales que componen la ciudad capturan más eficazmente el calor que los del campo circun-

dante. Una celda advectiva epifenomenal puede ser creada cuando el aire más cálido se 

eleva sobre la ciudad, se enfría y, finalmente, vuelve a la superficie del terreno e ingresa 

nuevamente a la ciudad. Los contaminantes como las partículas tienden a ser retenidos en 

zonas urbanas por esta celda de circulación. Se han monitoreado condiciones térmicas ele-

vadas alrededor de grandes ciudades como la ciudad de Nueva York (Bornstein, 1968), ciu-

dades de Quebec (Oke, 1973) y en las grandes megaciudades de China (Wang et al. 1990; 

Li et al. 2004).  
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El calentamiento de la atmósfera urbana local puede contribuir también a la contaminación 

térmica en cuerpos de agua que reciben escorrentía de superficies pavimentadas (Herb et al. 

2008). Descargas térmicas en la hidrosfera han ocurrido a partir de reactores de energía nuclear 

y de producción. Las elevadas temperaturas desplazan los equilibrios químicos (ej., sistema buf-

fer de carbonatos), concentraciones de gases disueltos (ej., concentraciones de oxígeno di-

suelto) y transformaciones biogeoquímicas (ej., transformación de nitrógeno). Ellos también pue-

den impactar negativamente en la bioenergética de organismos individuales, relaciones entre los 

hospedadores y sus patógenos, y también en las relaciones entre los miembros de las comuni-

dades de ambientes acuáticos. 

 

 

Fuentes de contaminación 
 

Los contaminantes son emitidos por las fuentes de emisión que pueden ser naturales o artifi-

ciales. Las fuentes artificiales a su vez pueden ser estacionarias o fijas (por ej. industrias) o mó-

viles (por ej. tráfico vehicular). Una vez que los diferentes contaminantes alcanzan al medio (aire, 

agua, suelo), sufren una serie de procesos, como transporte y dispersión, como así también 

reacciones químicas. Finalmente, los contaminantes alcanzan los receptores (biota) a través de 

diversos mecanismos (precipitación, escorrentía, cadena alimenticia, entre otros) provocando di-

versos efectos en ellos. 

 
Fuente puntual 

El término "fuente puntual", según la Clean Water Act (EPA, 2015), se refiere a cualquier 

contaminante que ingresa al medio ambiente a través de una emisión discernible, confinada y 

discreta, la cual incluye pero no limita, a cualquier tubería, zanja, canal, túnel, conducto, pozo, 

fisura discreta, contenedores, material rodante, cría intensiva de ganado y otros de donde los 

contaminantes son o pueden ser descargados. 

Las fábricas y las centrales eléctricas pueden ser una fuente de contaminación de origen 

puntual, que afecta tanto al aire como al agua. Las chimeneas pueden arrojar monóxido de car-

bono, metales pesados, dióxido de azufre, dióxido de nitrógeno o “material particulado” (partícu-

las pequeñas) al aire. Las refinerías de petróleo, las fábricas de papel y las plantas de automó-

viles que utilizan agua como parte de sus procesos de fabricación pueden descargar efluentes 

(aguas residuales que contienen contaminantes químicos nocivos) en ríos, lagos o el océano. 

Las plantas de tratamiento de aguas residuales municipales son otra fuente común de conta-

minación de origen puntual. El efluente de una planta de tratamiento puede introducir nutrientes 

y microbios dañinos en las vías fluviales. Los nutrientes pueden provocar un crecimiento desen-

frenado de algas en el agua. 
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Figura 2.21: Ejemplos de fuentes puntuales (vertido de efluentes) y difusas (basurales, alcantarillados) de contamina-
ción de las aguas superficiales. 

Fuente difusa 

La contaminación a través de “fuente difusa” es lo opuesto a la contaminación de fuente 

puntual, y los contaminantes se liberan en un área amplia. Como ejemplo, se puede mencio-

nar el efecto de una tormenta eléctrica sobre una calle de la ciudad. A medida que el agua 

de lluvia fluye sobre el asfalto, arrastra las gotas de aceite que se filtraron de los motores de 

los automóviles, las partículas de goma de los neumáticos, los desechos de los perros y la 

basura. La escorrentía va a una alcantarilla pluvial y termina en un río, arroyo cercano y 

finalmente en el mar. La escorrentía es una de las principales causas de contaminación por 

fuentes difusas.  

En las zonas rurales, la escorrentía puede lavar los sedimentos de los caminos, rutas, sende-

ros, en un tramo forestal talado. También puede transportar ácido de minas abandonadas y eli-

minar plaguicidas y fertilizantes de los campos agrícolas. Toda esta contaminación terminará en 

cuerpos de agua dulce cercanos tales como arroyos, ríos y lagos, o en el mar. Asimismo la apli-

cación de agroquímicos con la consecuente posible deriva atmosférica se considera una fuente 

difusa de contaminación. 

Los contaminantes atmosféricos son los principales contribuyentes a la lluvia ácida. Se for-

man en la atmósfera cuando el dióxido de azufre y los óxidos de nitrógeno se combinan con 

el agua. Debido a que la lluvia ácida es el resultado del movimiento a largo plazo de esos 

contaminantes provenientes de fábricas y plantas de energía, se considera contaminación 

de fuente difusa. 

Figura 2.22: Ejemplos fuentes puntuales (chimeneas) y difusas (pulverizaciones, escapes de automóviles) de contami-
nación atmosférica. 
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Distribución y destino  

El comportamiento de los contaminantes en el ambiente depende de las características físicas 

y químicas de los compuestos, tales como la densidad, solubilidad, polaridad, y de las caracte-

rísticas del medio como factores climatológicos (temperatura, vientos, humedad y  precipitacio-

nes), tipo de suelo (permeabilidad, estructura, tamaño de partículas, contenido de humedad y de 

materia orgánica), presencia o no de cobertura vegetal. Una vez que alcanzan el suelo, los con-

taminantes pueden sufrir diferentes procesos de transformación y transporte como adsorción, 

hidrólisis, fotólisis, envejecimiento, transformación química y biológica, lixiviación, escorrentía, 

volatilización. Dichos procesos de transporte permiten que los contaminantes alcancen los cuer-

pos de agua superficial como lagunas, arroyos, lagos y ríos.  

En la Tabla 2.1 se enumeran propiedades de las sustancias químicas de importancia para 

predecir su comportamiento ambiental se encuentran  

Tabla 2.1. Propiedades de los contaminantes 

Estructura y peso molecular 

Solubilidad 

Presión de vapor 

Constante de Henry 

Partición octanol/agua 

Constante de adsorción a sólidos 

Constante ácido base 

Coeficiente de actividad 

Constante de complejación 

Constante redox 

Constante de polimerización 

Coeficiente de difusión 

Espectro de absorción de luz 

Factor de bioconcentración 

Constante de hidrólisis 

Tamaño de partícula 

Las vinculadas con la estructura molecular suelen ser de gran utilidad para el desarrollo 

de los modelos de relación cuantitativa estructura-actividad (QSAR) que permiten predecir la 

reactividad y actividad biológica de una molécula. Por otra parte, constantes como la de 

Henry (H), que vincula la solubilidad, S (mol m-3), y la presión de vapor, Pv (atm), de una 

sustancia según la ecuación: 
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ܪ ൌ	 ௩ܲ

ܵ

Permite predecir en que compartimiento ambiental tenderá a encontrarse en mayor medida 

dicho contaminante. En la Figura 2.22 se muestra un ejemplo de tres sustancias con diferentes 

relaciones entre la solubilidad y la presión de vapor y cuál sería el compartimiento ambiental en 

el que se esperaría encontrarlas. Valores de H < 3 10-7 indican sustancias con una volatilidad 

menor a la del agua, entre 3x10-7 y 10-5 sustancias poco volátiles, entre 10-5 y 10-3 son conside-

radas volátiles y >10-3 muy volátiles. 

Figura 2.23. Relación entre la solubilidad y la presión de vapor de tres sustancias hipotéticas  

y el compartimiento ambiental donde se esperaría encontrarlas con mayor probabilidad. 

Otras constantes de gran utilidad para determinar el destino de los contaminantes son la 

constante de partición octanol agua (Kow) y la constante de partición carbono orgánico agua 

(Koc) que indican la lipofilicidad y la afinidad por la materia orgánica, respectivamente, y que para 

contaminantes orgánicos neutros permiten estimar su capacidad de bioacumularse o de sorberse 

sobre partículas con diferentes porcentajes de materia orgánica tanto en el suelo, sedimentos, y 

material en suspensión en ambientes acuáticos o en la atmósfera. Sustancias con valores de log 

Kow entre 5 y 6 suelen considerarse bioacumulables. Por ejemplo, los hidrocarburos alifáticos 

halogenados suelen presentar valores de log Kow ente 1 y 3, los hidrocarburos aromáticos entre 

3 y 5 y los PCBs entre 4 y 10. Por otro lado, los log Koc de plaguicidas como el 2,4D, la atrazina, 

glifosato y cipermetrina son estimadas en 1,2, 2,2, 3,4 y 6,6, respectivamente, mostrando la ma-
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yor afinidad del insecticida por la materia orgánica que generalmente queda retenido en los se-

dimentos mientras que los herbicidas 2,4D y atrazina, tendrán relativamente mayor afinidad por 

la fase acuosa y tendrán mayor capacidad de movilizarse. 

Para los contaminantes orgánicos cargados, una constante importante es la de disociación 

acido-base (pKa), que es el pH al cual la especie ionizada y no ionizada se encuentran en la 

misma concentración. Muchos plaguicidas y contaminantes emergentes como los productos far-

macéuticos son sustancias cuyo estado de ionización depende el pH del medio y algunos de 

ellos, como el glifosato o el sildenafil (Figura 2.24), poseen más de un grupo funcional que puede 

ionizarse y por tanto más de un pKa. 

Figura 2.24. Ejemplos de sustancias orgánicas ionizables en función del pH que poseen más de un valor de pKa, 

como el herbicida glifosato (A) y el fármaco sildenafil (B). 

Además de las propiedades fisicoquímicas de las sustancias, también son importantes las 

características físicas (superficie, profundidad, flujos, tasas de sedimentación, irradiación, etc.), 

químicas (temperatura, pH, potencial redox, dureza, salinidad, materia orgánica, etc.) y biológi-

cas (actividad microbiológica, estado trófico, productividad, etc.) del ambiente. Así por ejemplo, 

en los ambiente más cálidos las actividades microbiológicas son más activas y por tanto la de-

gradación de los contaminantes más rápida que en ambientes fríos. 

A  B 

9,126,78
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Tabla 2.2. Principales procesos ambientales que determinan  
la distribución y destino de los contaminantes 

Transferencia de fases 

  Disolución <–> precipitación 

  Adsorción <–> desorción 

  Volatilización <–> deposición 

Transporte 

  Dispersión y transporte en masas (advección) 

  Sedimentación 

  Difusión 

  Enterramiento 

Transformación 

 Abiótica 

  Hidrólisis 

  Fotólisis 

  Disociación 

  Oxidoreducción 

 Biótica 

  Biodegradación aeróbica 

  Biodegradación anaeróbica 

 

 

Finalmente, los procesos que determinan la distribución y destino de los contaminantes en el 

ambiente pueden dividirse en procesos de transferencia de fases, procesos de transporte y pro-

cesos de transformación. En la Tabla 2.2. se enumeran los procesos más relevantes y en la 

Figura 2.25 se observan los principales procesos de transferencia de fases (ej. volatilización pre-

cipitación, etc.) de transporte (ej. advección, lixiviación) y transformación (ej. fotólisis, hidrólisis, 

biotransformación, etc.) que ocurren con la dinámica de los contaminantes en el ambiente. 

 



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 59 

Figura 2.25: Procesos de transferencia de fases, transporte y transformación que condicionan la distribución y destino 
de los contaminantes en los diferentes compartimientos ambientales (atmosférico, terrestre, acuático). 

Dentro de los diferentes procesos que gobiernan el destino de contaminantes en el ambiente, 

a continuación, se describen algunos de ellos, otros serán explicados en los capítulos siguientes: 

Sorción: Es el proceso por el cual un compuesto en solución interacciona con un sólido. Incluye 

la adsorción, el cual es un proceso físico en donde existe una retención del soluto sobre la 

superficie de un material sólido. Por otro lado, el proceso de absorción, se refiere a la reten-

ción del soluto (contaminante) dentro del sólido, con difusión de masas entre fases. La sorción 

de un contaminante en suelo o sedimentos restringe su movilidad hacia el agua subterránea 

y su disponibilidad para ser asimilado por los organismos. 

Lixiviación: Este proceso involucra el movimiento de un compuesto químico hacia capas profun-

das a través del suelo o sedimentos, pudiendo alcanzar el agua subterránea. 

Volatilización: Es el proceso por el cual existe un cambio físico de una fase líquida o sólida a una 

fase gaseosa. Este hecho implica la posibilidad que los contaminantes alcancen la atmosfera 

y puedan transportarse a través de ella. La presión de vapor es uno de los factores más 

importantes que determina la volatilización. Las emisiones atmosféricas contribuyen a la con-

taminación de diferentes ecosistemas a través de deposición seca (contaminantes adsorbidos 

a partículas) o deposición húmeda (lluvias).  

Descomposición química: Proceso por el cual los contaminantes pueden degradarse en el suelo, 

sedimentos, o adsorbidos a la biota.  Existen en general seis reacciones (abióticas) que pue-

den ocurrir: hidrólisis, fotólisis, sustitución, eliminación, oxidación y reducción. 
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CAPÍTULO 3 
Biodisponibilidad, bioconcentración, 
bioacumulación y biomagnificación  
de los contaminantes 

Pedro Carriquiriborde 

En el capítulo previo, se han identificado las principales familias de contaminantes ambienta-

les y los factores que determinan su distribución y destino en el ambiente. Una vez en él, dichos 

contaminantes pueden ser incorporados por los seres vivos, acumularse y alcanzar concentra-

ciones internas en sitios blanco desencadenando así su acción tóxica. Según McCarty (1990), la 

toxicidad de un contaminante es la resultante de tres fases de acción (Figura 3.1.). Una primera 

fase de exposición, dada por los factores físicos químicos y biológicos que determinan su bio-

disponibilidad, o sea, en que grado un contaminante puede ser incorporado por el organismo. 

Luego una segunda fase de partición, dada por los factores que condicionan la absorción, dis-

tribución, metabolización y excreción, que determina la toxicocinética y por tanto la bioacumula-

ción del contaminante. Finalmente, una tercera fase de potencia, dada por la concentración in-

terna del contaminante que, según su mecanismo de acción, interaccionará con las biomoléculas 

en el sitio blanco, y sumado a los mecanismos de reparación/compensación que posea el orga-

nismo, determinará la toxicodinámica y consecuentemente la toxicidad del contaminante. 

Figura 3.1: Las tres fases de la acción tóxica propuesta por McCarty (1990) 
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En el presente capítulo se tratarán las dos primeras fases, identificando los principales factores 

que afectan la incorporación y los procesos que determinan la acumulación de los contaminantes 

en los seres vivos y en los próximos capítulos se tratarán los efectos tóxicos que inducen. 

 

 

Factores ambientales que condicionan la acumulación  
de los contaminantes en la biota 

 

Una vez que los contaminantes ingresan al ambiente y se distribuyen en los diferentes com-

partimientos ambientales, no todas las moléculas del mismo allí presentes son capaces de in-

gresar a los organismos y producir efectos adversos. Por consiguiente, se define como biodis-
ponibilidad ambiental a la proporción del total de la masa de un contaminante hallada en un 

compartimiento ambiental que se encuentra en una forma química (biodisponible) capaz de ser 

absorbida por los organismos vivos y producir un efecto biológico adverso. Este concepto puede 

diferenciarse del concepto de biodisponibilidad farmacológica al cual se refiere a la proporción 

de la dosis administrada que alcanza su sitio blanco dentro del organismo. 

Como fuera mencionado en el capítulo anterior, en todos los compartimientos ambientales se 

pueden encontrar las cuatro fases: sólida, acusa, gaseosa y biota, por tanto uno de los factores 

que influirá sobre la biodisponibilidad de los contaminantes es su afinidad diferencial por cada 

una de las diferentes fases, y que puede ser descrito por las constantes de reparto entre cada 

fase o alternativamente por su fugacidad. Los factores que determinan la biodisponibilidad am-

biental de una sustancia difirieren si se trata de compuestos orgánicos o inorgánicos. 

La biodisponibilidad de los metales y metaloides desde la fase acuosa se ven afectados por 

las características fisicoquímica del agua. El pH es un factor muy importante que modifica el 

equilibrio químico entre diferentes especies químicas de sustancias como el amonio 

(NH3+H+NH4
+) y el cianuro (H++CN-HCN), afectando así su biodisponibilidad ya que la es-

pecie neutra es la que atraviesa con mayor facilidad las membranas. La biodisponibilidad de los 

metales y metaloides también son afectados por la especiación química. Los cationes metálicos 

compiten por otros cationes por ligandos disueltos, es decir aniones con los que pueden formar 

compuestos de coordinación o complejos. Tales ligandos pueden ser orgánicos o inorgánicos. 

Entre los orgánicos se encuentra la materia orgánica disuelta natural conformada por los ácidos 

húmicos y fúlvicos, que poseen una amplia variedad de grupos funcionales tales como ácidos 

carboxílicos y fenólicos. Entre los ligandos inorgánicos relevantes en agua salada, se pueden 

enumerar el: BOH, BOH4
-, Cl-, CO3

-2, HCO3
-, F-, H2PO4

-, HPO4
-2, NH3, OH-, Si(OH)4 y SO4

-2. En 

agua dulce, los ligandos inorgánicos más relevantes son: Cl-, CO3
-2, HCO3

-, F-, OH- y SO4
-2. En 

condiciones anóxicas también resultan importantes el NH3, HS-, S-2. El agua también es un im-

portante ligando que forma esferas de hidratación alrededor de los cationes metálicos. 

Es posible calcular el equilibrio termodinámico de las diferentes especies de un catión metá-

lico en función del pH, Eh, concentración de diferentes ligandos, temperatura y fuerza iónica del 

medio. De tal forma se puede utilizar la concentración del catión libre estimada para normalizar 
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la concentración de un metal en cuerpos de agua con diferentes características fisicoquímicas. 

Ello es importante dado que la biodisponibilidad, y por ende la toxicidad, de un metal correlaciona 

con la concentración del catión libre y ha dado origen al “modelo de actividad del ion libre” 

(FIAM). Sin embargo, no siempre el catión libre es la especie que posee mayor biodisponibilidad. 

Algunos complejos de metales de la clase B (ej. HgCl2) pueden ser más lipofílicos que el catión 

(Hg+2) y tales complejos neutros del cloro en ambientes marinos pueden incrementar la biodis-

ponibilidad del metal. Los metales del grupo del platino (Pt, Pd, Rh), de importancia ambiental 

por su utilización en los catalizadores de los autos, pueden formar complejos con ligandos orgá-

nicos que incrementan su biodisponibilidad. 

La fisicoquímica del agua también afecta la competencia entre cationes por los sitios de unión 

en las membranas modificando la biodisponibilidad. Cationes monovalentes como Ag+ compiten 

con H+ por los sitios de unión en las superficies biológicas. En el caso del Cu+2, por su radio 

iónico semejante, compite particularmente con el Na+. Por otro lado, los cationes bivalentes como 

el Cd competirán con el Ca+2 y el Mg+2, por consiguiente, la dureza del agua es un parámetro 

importante para predecir su biodisponibilidad. 

La microcapa estancada que recubre las superficies biológicas posee un papel muy impor-

tante ya que puede modificar drásticamente la fisicoquímica del medio más próximo a la mem-

brana. La excreción de NH4
+, NH3, HCO3

- y CO2 desde las superficies respiratorias puede modi-

ficar rápidamente las condiciones del medio que fluye sobre la membrana.  

En el caso de los compuestos orgánicos, la biodisponibilidad desde la fase acuosa puede 

ser predicha de forma cuantitativa en función de las relaciones estructura-actividad cuantitativa 

(QSARs) que utiliza parámetros moleculares para predecir actividades biológicas tales como la 

biodisponibilidad y toxicidad. 

Sin embargo, en ecotoxicología, la biodisponibilidad de un compuesto orgánicos se estima 

más comúnmente mediante la constante de reparto octanol/agua, Kow. En esta aproximación 

simple, el organismo es considerado como una esfera lipídica recubierta por una bicapa lipídica 

y se considera que el contaminante ingresa y sale por difusión pasiva alcanzándose, en un 

tiempo dado, un equilibrio termodinámico entre las ambas fases. La constante se obtiene a partir 

de un reparto líquido/líquido de acuerdo a la solubilidad diferencial del soluto en el octanol y el 

agua. La expresión matemática de dicha relación está dada como: 

௢௪ܭ ൌ 	
௢௖௧௔௡௢௟ܥ
௔௚௨௔ܥ

En términos de la fugacidad ሺ݂ሻ, “tendencia de escape”, de cada sustancia, cuando se alcance 

tal equilibrio, por definición, estás serán iguales para ambas fases según: 

௢݂௖௧௔௡௢௟ ൌ ௔݂௚௨௔ 

La fugacidad se encuentra relacionada con la concentración ሺ݈݋݉;ܥ/݉ଷሻde la sustancia en 

la fase a través de la capacidad de fugacidad ሺܼ; ଷ݉/݈݋݉	 ൈ ܲܽሻ de acuerdo a la expresión: 
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ܼ௜ ൈ ௜݂ ൌ  ௜ܥ
 

Por consiguiente, dada la fugacidad de ambas fases en el equilibrio termodinámico, se puede 

relacionar Kow tanto con las concentraciones y las capacidades de fugacidad de ambas fases 

según la ecuación: 
 

௢௪ܭ ൌ
௢௖௧௔௡௢௟ܥ
௔௚௨௔ܥ

ൌ 	
ܼ௢௖௧௔௡௢௟
ܼ௔௚௨௔

 

 

La constante de partición Kow correlaciona linealmente con la acumulación de contaminantes 

orgánicos que poseen valores de log Kow entre 3 y 6. Sin embargo, la predicción no es buena 

para compuestos con log Kow <3 o >6. En el primer caso se debe a que las membranas imponen 

una restricción para la incorporación y eliminación de sustancias más hidrofílicas disminuyendo 

su acumulación respecto a la predicha por el Kow. En el otro extremo, las sustancias superhidro-

fóbicas, suelen además poseer un tamaño molecular demasiado grande que por un lado reduce 

su difusión a través de las membranas y por otro su solubilidad en los lípidos se desvía de la 

predicha por el Kow. En la Figura 3.2. se muestra la relación entre el logaritmo de la constante de 

incorporación (log Ku) y eliminación (log Ke
-1) y el factor de bioacumulación con el log Kow. 

 

 

Figura 3.2: Relación entre el Kow y el fator de bioconcentración y constantes de incorporación y eliminación 
 
 

En el caso de la biodisponibilidad de los contaminantes orgánicos desde el agua resulta tam-

bién importante considerar si los mismo son ionizables o no ya que el pH del medio puede mo-

dificar su estado de ionización y por consiguiente su biodisponibilidad, dado que, de acuerdo con 

la “hipótesis de partición-pH” la mayor biodisponibilidad está dada por la difusión de la especie 

no ionizada a través de la membrana. Recordemos que el pKa se define como -log de la constante 

de ionización (Ka) para un ácido débil de Brønsted calculada como: 
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௔ܭ ൌ
ሾܪୀାሿ ൈ ሾܺିሿ

ሾܺܪሿ
 

 

A su vez, la proporción de un ácido monobásico y una base monoácida puede estimarse según 

la relación de Henderson-Hasselbalch de acuerdo a las siguientes expresiones, respectivamente: 

 

௨݂ ൌ
1

1 ൅ 10௣ுି௣௄ೌ
 

௨݂ ൌ
1

1 ൅ 10௣௄ೌି௣ு
 

 

Sin embargo, en algunos casos la especie ionizada también puede contribuir a la biodisponi-

bilidad total del contaminante orgánico, y desde ya, la hipótesis de partición-pH no es válida para 

aquellos contaminantes que son incorporados a través de transportadores específicos. 

En los ambientes acuáticos, no sólo es de relevancia la fase acuosa, sino también el material 

particulado en suspensión que puede afectar drásticamente la biodisponibilidad de los contami-

nantes. Dado que en general se asume que la fracción soluble del contaminante es la que posee 

mayor biodisponibilidad, una aproximación para estimar dicha fracción es mediante la constante 

de reparto entre la fase sólida (partícula) y la fase acuosa (Kpw)según la expresión: 

 

௣௪ܭ ൌ
௣ܥ
௪ܥ

 

 

Donde, Cp es la concentración del contaminante adsorbido en la partícula y Cw la concentra-

ción del mismo en el agua. Para el caso de los contaminantes orgánicos, resulta particularmente 

relevante el contenido de carbono orgánico que compone la partícula y la constante de reparto 

carbono orgánico agua (Koc) que posea el contaminante, calculada como: 

 

௢௖ܭ ൌ
௢௖ܥ
௪ܥ

 

 

Donde, Coc es la concentración del contaminante en la fase carbono orgánico y Cw en la fase 

acuosa. La partición basada en el carbono orgánico resulta un buen estimador de la cantidad de 

contaminante adsorbido a partículas naturales. Dado que las concentraciones de los contami-

nantes son típicamente bajas, la relación entre la concentración del mismo y la adsorción al car-

bono orgánico puede considerarse lineal. A diferencia del Kow, el Koc puede variar con la natu-

raleza de la materia orgánica. Sin embargo, ambas constantes pueden ser relacionadas, de 

forma general, mediante la ecuación: 

 

௢௖ܭ ൌ
௢௪ܭ
݀௢௖
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Donde, doc es la densidad del carbono orgánico. Por tanto, para partículas con una fracción 

de carbono orgánico dada por ௢݂௖ y una densidad aproximadamente de 1, la constante de parti-

ción partícula/agua puede expresarse como: 

௣௪ܭ ൌ
௣ܥ
௪ܥ

ൌ ௢݂௖ ൈ ௢௖ܭ ൌ ௢݂௖ ൈ  ௢௪ܭ

Resulta importante poder conocer cuál es la fracción disuelta del total de un contaminante 

presente en un ambiente acuático. Si consideramos que: 

௧௢௧ܥ ൌ ௪ܥ ൅  ௣ܥ

Por tanto, si se remplaza Cp por ܥ௪ ൈ  :௣௪ obtengoܭ

௪ܥ
௧௢௧ܥ

ൌ
1

1 ൅ ௣௪ܭ ൈ ܺ

Donde X es la fracción volumétrica (Kg/L) de partículas, que típicamente posee un valor de 

10-5. Substituyendo ecuaciones se la fracción disuelta puede calcularse también como: 

௪ܥ ൌ
௧௢௧ܥ

1 ൅ ௢݂௖ ൈ ௢௖ܭ

En la Figura 3.3 se muestra la relación entre los sólidos totales en suspensión (con un de con-

tenido de carbono orgánico del 10%) y la fracción disuelta para contaminantes con diferentes Koc. 

Figura 3.3: Relación entre la concentración de sólidos suspendidos en el agua y la fracción disuelta de contaminantes 
orgánicos con diferentes Koc. 
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La biodisponibilidad de los contaminantes inorgánicos desde la fase sólida (aerosoles, ali-

mentos, sedimentos, suelos, etc.) no es sencillo de predecir, aunque pueden mencionarse algu-

nas consideraciones generales. La biodisponibilidad de los metales y metaloides desde aeroso-

les sólidos no sólo depende de su forma química, sino también del tamaño de las partículas 

sólidas. Por ejemplo, las partículas con diámetros menores a 1 µm pueden penetrar más profun-

damente en el sistema respiratorio llegando a depositarse en los bronquiolos, ductos alveolares 

y alveolos, mientras que partículas de mayor tamaño suelen quedar retenidas por los vellos na-

sales o en la región nasofaríngea. Se ha sugerido además que los contaminantes más hidroso-

lubles adsorbidos en las partículas tienden a ser más biodisponibles en el pulmón que los lipo-

solubles. Los haluros de plomo generados en el escape del automóvil se disuelven más fácil-

mente en el pulmón que el sulfato de plomo adsorbido al polvo de la carretera. La distribución 

del contaminante en la partícula también es importante. El arsénico que se deposita sobre la 

superficie de las cenizas al salir por las chimeneas de las plantas termoeléctricas a carbón es 

más biodisponible que si estuviera distribuido homogéneamente en toda la partícula. 

Estimar la biodisponibilidad de los contaminantes desde el alimento también es un tema com-

plejo ya que depende de muchos factores. El porcentaje de asimilación de un contaminante en 

el alimento variará de acuerdo al tipo de alimento. Es conocido, por ejemplo, que el zinc se ab-

sorbe mejor desde las carnes que desde los cereales y deficiencias crónicas de zinc se han 

encontrado en poblaciones humanas de Medio Oriente con enanismo, donde no sólo la dieta es 

a base de cereales, sino que además se tiene la costumbre de ingerir arcilla que reduce aún más 

la biodisponibilidad intestinal del metal. La ingestión de municiones de plomo por las aves se ha 

transformado en un problema ambiental de relevancia en zonas de caza dado que la biodisponi-

bilidad del plomo se incrementa en el estómago por el molido y disolución en el medio ácido. 

Para evaluar la eficiencia de la asimilación, o en otras palabras cuan biodisponible está un con-

taminante en diferentes alimentos, pueden realizarse estudios de laboratorio comparando la ab-

sorción del contaminante respecto a trazadores, como por ejemplo el Cr. Para ello el contami-

nante y el trazador se miden en el alimento y en las heces, asumiendo una asimilación despre-

ciable del trazador. El tamaño y tipo de partícula sólida también juega un papel muy importante, 

por ejemplo, en organismos filtradores como los bivalvos dado que posee un sistema altamente 

selectivo y algunas partículas muy pequeña pueden ser incorporadas directamente como tales 

por los fagocitos presentes en las branquias. 

La biodisponibilidad de los metales y metaloides desde el sedimento es difícil de estimar. En 

términos generales se asume la existencia de una relación entre la concentración del metal en 

el sedimento y en el agua intersticial y que ésta última es la que se encuentra biodisponible para 

los organismos bentónicos. Sin embargo, dicha relación no sólo depende de la concentración 

total del meta sino también de la naturaleza del sedimento que retendrá con mayor o menor 

fuerza al metal sobre su superficie y por tanto resulta más importante conocer la fracción extrac-

table del metal (ej. con HCL 1N). En sedimentos óxicos, los óxidos de hierro y el contenido de 

carbono orgánico reducen la biodisponibilidad de los metales. Mientras que en sedimentos anó-

xicos los sulfuros poseen un papel preponderante en la reducción de la biodisponibilidad de los 



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR) 

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 69 

metales. Por consiguiente, desde el punto de vista ecotoxicológico, suele normalizarse la con-

centración total del metal respecto al hierro, carbono orgánico y sulfuros ácidos volátiles. Sin 

embargo, tales estimaciones deben considerarse cuidadosamente dado que no siempre las re-

laciones son sencillas. Además, hay organismos del bentos que no sólo están expuestos a los 

metales disueltos en el agua intersticial por vía dérmica, sino que suelen ingerir el propio sedi-

mento y por tanto dichas normalizaciones pueden no resultar efectivas para estimar la biodispo-

nibilidad. Para estos casos suele utilizarse una estrategia denominada biomimética que deter-

mina los metales extractables por un jugo gástrico sintético. Esta aproximación ha sido utilizada 

para estimar la toxicidad de metales en el suelo para los anélidos. 

En el caso de la biodisponibilidad de los contaminantes orgánicos desde el alimento, es im-

portante considerar si los mismo son ionizables o no ya que el pH del jugo gástrico puede modi-

ficar su estado de ionización y por consiguiente su biodisponibilidad. Ello es particularmente re-

levante para aquellos compuestos con un pKa entre 2,5 y 7,5 ya que aquellos ácidos débiles con 

pKa mayores a 8 permanecerán siempre no ionizados a pHs gástricos. Sin embargo, al igual que 

lo mencionado para la biodisponibilidad desde la fase acuosa, en algunos casos la especie ioni-

zada también puede contribuir a la biodisponibilidad total del contaminante orgánico y la hipótesis 

de partición-pH no sería válida para aquellos contaminantes que son incorporados a través de 

transportadores específicos. 

Para el caso de los compuestos orgánicos no ionizables y lipofílicos, la biodisponibilidad 

puede vincularse con el Kow. Estudios con peces han mostrado que la mayor biodisponibilidad 

desde el alimento se observa para aquellos compuestos con un log Kow de 6. Sin embargo, si 

se considera la biodisponibilidad desde el suelo, compuestos como PCBs con log Kow entre 4 y 

7 son adsorbidos fuertemente a las partículas edáficas y no se encuentran fácilmente biodispo-

nibles para las plantas, mientras que pesticidas como los neonicotinoides, con Kow de entre 1 y 

2, resultan más biodisponibles.  

La “regla de cinco” de Lipinski es una regla empírica que ha sido desarrollada para estimar 

cuan asimilable pude ser en humanos, por consumo oral, un medicamento que no es susceptible 

de transporte activo. La regla resulta también útil para estimar la biodisponibilidad de contami-

nantes lipofílicos neutros desde la dieta. La misma establece que para que un compuesto sea 

biodisponible oralmente no debe violar más de una de las siguientes consideraciones: 

 

1. poseer menos de cinco donadores de enlaces por puentes de hidrógeno (átomos de nitró-

geno u oxígeno con al menos un átomo de hidrógeno). 

2. poseer menos de diez aceptores de enlaces por puentes de hidrógeno (átomos de nitró-

geno, oxígeno o flúor). 

3. poseer un peso molecular < 500 uma. 

4. poseer un log Kow < 5 

 

La biodisponibilidad de contaminantes lipofílicos desde el sedimento para especies bentónicas 

usualmente suele decrecer al aumentar el Kow dado que en la partición partícula/agua intersticial 
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se reduce la concentración del contaminante en la fase acuosa. La biodisponibilidad decrece tam-

bién al aumentar el contenido de carbono orgánico del sedimento y aumentar el Koc del contami-

nante. Para compuestos organoclorados se ha observado que la mayor biodisponibilidad se en-

cuentra para aquellas sustancias con un Kow próximo a 6. Sin embargo, otros estudios indican que 

la lipofilicidad por sí sola no es suficiente para estimar la biodisponibilidad de los contaminantes 

orgánicos desde el suelo, debiéndose considerar además el momento dipolar, el tamaño molecular 

y la configuración estructural. 

Vías de exposición por las que pueden ingresar  
los contaminantes al organismo 

En la primera fase de la acción tóxica, es importante primero identificar cuál o cuáles son las 

vías de exposición (Figura 3.4.) por las cuales el contaminante estará en contacto con el orga-

nismo e ingresará al mismo. 

Uno de los eventos evolutivos que dieron origen a los organismos vivos en la tierra fue la apa-

rición de una barrera que delimitara un medio interno donde ocurrieran reacciones metabólicas 

específicas e independientes del medio externo circundante. Tal barrera estuvo primeramente dada 

por una bicapa de fosfolípidos que dio origen a la actual membrana plasmática y que fue capaz de 

organizarse espontáneamente en vesículas huecas y autoselladas (liposomas). Luego, durante la 

evolución se sumaron otras estructuras como las paredes celulares de las bacterias, hongos y 

vegetales. Más tarde, con el origen de los organismos pluricelulares aparecieron sistemas de unio-

nes intercelulares, particularmente importantes en los epitelios que recubren dichos organismos y 

que aíslan el medio interno del externo. En los animales la vía puede ser dérmica (por el epitelio 

de la piel o el tegumento), por vía respiratoria, epitelios de los pulmones o las branquias, o por vía 

digestiva (epitelio intestinal). En las plantas, las vías de exposición más frecuentes son la radicular 

(epitelio de las raíces) o la foliar (epitelio que recubre las hojas o por los estomas). 

Figura 3.4: Posibles vías de exposición de los contaminantes para organismos animales y vegetales. 
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Incorporación de los contaminantes a través  
de las membranas biológicas 
 

Por cualquiera de las vías mencionadas, los contaminantes que se encuentran en el am-

biente para poder ingresar al interior de las células e interactuar con las moléculas blanco 

que determinan su acción tóxica deberán ser capaces de atravesar las barreras antes men-

cionadas. Si bien las paredes celulares pueden ser una barrera importante, suelen poseer 

poros que les confieren una permeabilidad selectiva menor que la de las membranas bioló-

gicas. Por tal motivo, comprender las propiedades de las sustancias que son capaces de 

atravesar las membranas plasmáticas y los sistemas de trasporte que en ellas existen es de 

gran importancia a la hora de predecir la capacidad de diferentes contaminantes puedan o 

no ingresar al organismo (Figura 3.5.). Aquellos contaminantes hidrofóbicos, liposolubles y 

con Kow altos, podrán atravesar libremente las membranas biológicas en favor del gradiente 

de concentración sin costo energético alguno por difusión simple. Dicha capacidad se irá 

reduciendo a medida aumente su polaridad, o sea, se trate de sustancias más hidrofílicas, 

hidrosolubles y con Kow bajos, y aumente el tamaño de la molécula. Aquellos contaminantes 

que posean grupos químicos cargados a valores de pH ambientalmente relevantes, no po-

drán difundir libremente a través de las membranas biológicas, las cuales son impermeables 

a los iones. Aquellas moléculas polares, de gran tamaño o que se encuentren ionizadas sólo 

podrán atravesar las membranas asistidas por algún tipo de transporte mediado por proteí-

nas de transporte o por vesículas que se formen por invaginación, o se fusionen con, la 

membrana plasmática por mecanismos de endocitosis y exocitosis, respectivamente. Los 

iones inorgánicos podrán moverse de un lado a otro a través de canales iónicos, dependien-

tes, o no de voltaje, si lo hacen en favor del gradiente electroquímico, o a través de bombas 

iónicas impulsadas por ATP, si lo hacen en contra del gradiente electroquímico. Las molécu-

las orgánicas serán transportadas por difusión facilitada si lo hacen en favor del gradiente 

electroquímico a través de proteínas específicas o por transporte activo, si se mueven en 

contra del gradiente electroquímico utilizando proteínas que requieren de ATP u otra fuente 

que les provea de energía para ello. Los sistemas de transporte mencionados, pueden en 

algunos casos transportar simultáneamente dos sustancias (cotransporte) ya sea en el 

mismo sentido (simporte) o en sentidos opuestos (antiporte). En otros casos, varios trans-

portadores pueden actuar simultáneamente conformando un sistema de transporte múltiple 

integrado. Algunos contaminantes podrán ser incorporados o eliminados por medio de endo-

citosis o exocitosis, mediante la invaginación de la membrana plasmática o la fusión de ve-

sículas a la misma con gasto de energía.  
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Figura 3.5: Mecanismos de ingreso y egreso de los contaminantes a través de la membrana plasmática. 
 

 

Como ejemplos de canales iónicos pueden mencionarse los canales de sodio y calcio, que 

en las membranas plasmáticas de las branquias de los organismos acuáticos pueden ser utili-

zado por le Cu+ o el Cd+2, respectivamente, para ingresar a las células, provocando desbalances 

iónicos de Na+ y Ca+2 en el plasma. Contaminantes polares o con cargas como muchos fármacos 

o plaguicidas, son incorporados o eliminados por transportadores específicos que se encuentran 

en las membranas de diferentes tejidos. Ente los transportadores más relevantes que contribu-

yen a la incorporación de moléculas orgánicas en mamíferos se encuentran el polipéptido de 

transporte de aniones orgánicos (oatp) hepático, el transportador de aniones orgánicos (oat) re-

nal y los transportadores de cationes orgánicos (oct) hepático, renal y placentario. En el intestino 

son relevantes el transportador de nucleótidos (nt), el transportador de metales divalentes (dmt) 

y el transportador de péptidos. En la eliminación de moléculas orgánicas se pueden mencionar 

como relevantes la proteína de resistencia-multi-droga (mdr) o glicoproteína-p importante en la 

excreción biliar de xenobióticos en el hígado y reducción de absorción intestinal, en la barrera 

placentaria y sanguínea. Otro transportador de xenobióticos importante es la proteína de resis-

tencia múltiple a drogas (mrp) que actúa en la excreción urinaria y hepática. Otros contaminantes 

como los PCBs, hidrocarburos aromáticos policíclicos o disruptores endócrinos como el EE2, 

pueden atravesar las membranas por difusión pasiva. Es posible identificar si una sustancia dada 

atraviesa las membranas por difusión o con la asistencia de un trasportador por la relación entre 

la concentración del contaminante y la velocidad de ingreso. En aquellas sustancias que lo hacen 

por difusión simple dicha relación es lineal, mientras que en las que lo hacen a través de un 

transportador la cinética sigue una función de saturación tipo Michaelis-Menten donde llega un 

punto que por más que aumente la concentración del contaminante, la velocidad de ingreso no 
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aumenta (Vmax) y en la cual puede calcularse la constante Km que equivale a la concentración del 

contaminante que corresponde con ½ de Vmax (Figura 3.6.). 

Figura 3.6. Diferencias en la cinética de acumulación entre un contaminante que atraviesa 
la membrana plasmática por difusión simple o por medio de un transportador. 

La velocidad de difusión ቀ
ௗ௫

ௗ௧
ቁ a través de las membranas puede ser estimada de acuerdo a la 

Ley de difusión de Fick: 

ݔ݀
ݐ݀

ൌ
ܣ ൈ ௠ܦ ൈ ௠௠ܭ ൈ ሺܥ௢ െ ௜ሻܥ

݀

Donde, Dm es el coeficiente de difusión (cm2/min), A el área de la membrana (cm2), Kmm el 

coeficiente de partición membrana/medio (en general proporcional a Kow y Koa), Co y Ci es la 

concentración (mol/L) externa (sobre la superficie de la membrana) e interna del contaminante 

(aproximadamente igual a la del plasma), respectivamente, y d es el grosor de la membrana (cm). 

Sin embargo, la incorporación de un contaminante “in vivo” no sólo depende de la permeabilidad 

de la membrana, sino que puede estar limitada por la microcapa de medio estancada, por el flujo del 

medio externo o de la sangre, por lo que la expresión anterior puede generalizarse como: 

ݕ݀
ݔ݀

ൌ ܲ ൈ ሺܥ௠ ൈ  ௜ሻܥ

Donde, P es el factor de control de difusión, Cm es la concentración en el medio y Ci la con-

centración interna. La expresión de P variará de acuerdo a cuál sea el factor limitante de difusión, 

la membrana, la microcapa de medio estancada o los flujos del medio o de la sangre de acuerdo 

a las siguientes expresiones: 
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ܲ ൌ
஽೘ൈ஺ൈ௄೘೘

ௗ
 (difusión limitada por la membrana) 

ܲ ൌ
஽ೌൈ஺

௛
 (difusión limitada por la microcapa) 

ܲ ൌ ௕௟ܭ ൈ ௕ܸ௟  (difusión limitada por el flujo sanguíneo) 

ܲ ൌ ௠ܸ (difusión limitada por la ventilación) 

 

Donde, h es el grosor de la microcapa, Kbl es el coeficiente de partición sangre agua, Vbl el 

flujo sanguíneo (cm3/min) y Vm el flujo de ventilación (cm3/min). 

La mayor parte de estos estudios han sido realizado con especies acuáticas, particularmente 

con peces observando que para contaminantes lipofílicos (log Kow = 3-6) la difusión se ve limitada 

por el flujo de ventilación, para contaminantes hidrofílicos (log Kow <1) el factor limitante es el flujo 

sanguíneo y para aquellos de lipofilicidad moderada (log Kow = 1-3) la difusión es proporcional al 

Kow, con una eficiencia de difusión similar a la del oxígeno (60%). 

 

 

Distribución y almacenamiento 
 

En organismos pluricelulares, un contaminante luego de ser incorporado a través de alguna 

de las vías de exposición mencionadas previamente puede pasar al sistema circulatorio y ser 

redistribuido (traslocado) a diferentes partes del cuerpo. En los vegetales los contaminantes 

luego de ser absorbidos por las raíces o las hojas, pueden ser traslocados a otras partes de la 

planta a través del xilema (transporte de agua) o el floema (transporte de sabia). En los animales, 

la distribución se da a través de los fluidos circulatorios como la hemolinfa en moluscos y artró-

podos, o el plasma sanguíneo en anélidos y diferentes grupos de cordados. La tasa de distribu-

ción a los órganos o tejidos es determinada inicialmente por el flujo del fluido circulatorio y la tasa 

de difusión fuera del sistema circulatorio y luego por la afinidad del contamínate con determinado 

tejido. Por ejemplo, los metales suelen tener mayor afinidad para unirse a las proteínas (Cu, Fe, 

Zn, Cd) o la matriz ósea (Pb, Sr), mientras que los compuestos orgánicos lipofílicos se acumula-

rán en mayor grado en el tejido adiposo (Clordano, DDT, PCBs, PBDEs). Algunos tejidos como 

el hígado suelen expresar proteínas especiales que les brindan una mayor capacidad de acumu-

lar ciertos contaminantes como el caso de las metalotioneínas que posee una afinidad particular 

por los metales o la ligandina por los ácidos orgánicos. El plasma no sólo cumple un papel im-

portante en la distribución de los contaminantes, sino que, además las proteínas que lo compo-

nen se unen a ellos actuando como un depósito de almacenamiento. En la Figura 3.7. se muestra 

un proteinograma (electroforesis de suero) mostrando los principales grupos de proteínas séricas 

y los contaminantes que suelen transportarse unidas a cada una de dichas fracciones. 
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Figura 3.7: Proteinograma mostrando los principales grupos de proteínas séricas y los contaminantes a los cuales se 

unen, almacenan y distribuyen por el cuerpo de los vertebrados. 

 

 

Un parámetro útil a tener en cuenta cuando se considera la distribución y almacenamiento 

de los contaminantes es el volumen de distribución (o volumen aparente de distribución, VD) 

que se ha adoptado de la farmacología, donde es definido como el volumen teórico que 

contendría la masa de un contaminante equivalente a la concentración que se observa en el 

fluido circulante (ej. plasma). El VD de un contaminante representa el grado en que éste se 

distribuye en el tejido corporal en lugar del plasma. Por tanto, el VD no es un valor fisiológico, 

sino que es más bien un reflejo de cómo un medicamento se distribuirá por todo el cuerpo 

dependiendo de varias propiedades fisicoquímicas (Ej. solubilidad, carga, tamaño, etc.). Su 

expresión matemática es:  
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En ecotoxicología también suele utilizarse como el volumen de medio (agua, aire, suelo, 

alimento) que, según su concentración, se requeriría para contener una masa total del conta-

minante equivalente a la de la concentración en el plasma sanguíneo. En términos generales 

cuanto más lipofílico el contaminante mayor será su VD. Numéricamente el VD es igual al factor 

de bioconcentración. 
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Biotransformación 

Una vez que un contaminante ingresa al organismo, este es susceptible de ser biotransfor-

mado, esto es, ser modificado por la acción biológica de determinadas enzimas. Tal biotransfor-

mación puede contribuir a la eliminación, detoxificación, secuestro, redistribución e incluso la 

activación del contaminante haciéndolo más tóxico. 

En el caso de los metales y metaloides, los mismos pueden se biotransformados, secuestra-

dos (unidos a ligandos específicos) o biomineralizados. Ciertas bacterias poseen la capacidad 

de metilar o etilar el metal como es el caso de la transformación del mercurio iónico a metil-

mercurio. Algunas plantas son capaces de metilar el arsénico (ej. lactato de trimetilarsonio), unirlo 

a azúcares, betaína o fosfolípidos (ej. O-fosfatidil-lactato de trimetilarsonio). Las plantas también 

pueden ligar el selenio a aminoácidos modificados (ej. metil-seleno-cisteína) que pueden ser in-

corporados a proteínas. Además de las transformaciones antes mencionadas, los metales pue-

den ser secuestrados por proteínas específicas como las metalotioneínas y fitoquelatinas (plan-

tas), proteínas de bajo peso molecular ricas en cisteínas. Finalmente, los metales pueden ser 

eliminados mediante la biomineralización, siendo incorporados de esta forma en el exoesqueleto 

calcáreo de invertebrados o en la matriz calcárea de los huesos de vertebrados. También pueden 

ser biomineralizados en gránulos intra (Tipo A, pirofosfatos de calcio y magnesio en matriz de 

lipofuscina conteniendo metales clase A e intermedios como Mn y Zn; Tipo B, ricos en sulfuros 

conteniendo metales clase B como Cu, Cd, Ag, Hg, y Zn y Tipo C ricos en hierro producto de la 

ferritina) y extracelulares (Tipo D, de carbonato de calcio). En general los gránulos suelen estar 

asociados con el intestino medio, glándula digestiva hepatopáncreas, túbulos de Malpighi y riñón 

de invertebrados u otras células especializadas de invertebrados o tejido conectivo de vertebra-

dos e invertebrados. 

En el caso de los contaminantes orgánicos, el proceso de biotransformación generalmente 

consiste en modificar la molécula desde una forma más lipofílica en otra más hidrofílica (a ex-

cepción de la metilación y acetilación) con el objeto de facilitar la eliminación de la misma del 

cuerpo. Las reacciones que intervienen en dicho proceso se dividen en aquellas de Fase I y las 

de Fase II. Las de Fase I generan, mediante reacciones de oxidación, reducción e hidrólisis, un 

metabolito más hidrofílico y reactivo para subsecuentes transformaciones en la fase siguiente. 

En general ello conduce a metabolitos menos tóxicos y más fáciles de eliminar, pero en algunos 

casos puede generar la activación del contaminante generando un metabolito más tóxico que el 

compuesto parental. Ello ocurre con los pesticidas organofosforados generando un metabolito 

reactivo, el “oxon”, que inhibe a la enzima acetilcolinesterasa en las sinapsis colinérgicas. La 

oxidación del benzo(a)pireno, la aflatoxina y el cloruro de vinilo genera metabolitos reactivos que 

se unen al ADN. Además, la biotransformación de Fase I puede resultar en la producción de 

especies reactivas de oxígeno (ej. radical superóxido, O2
.) causando estrés oxidativo en la célula 

y peroxidación lipídica. Los xenobióticos susceptibles de ser biotransformados por el sistema de 

detoxificación de Fase I suelen ser moléculas hidrofóbicas relativamente pequeñas, siendo una 

excepción los compuestos orgánicos fuertemente halogenados (Ej. dioxinas, PCBs) que suelen 
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ser refractarios a las reacciones de biotransformación de Fase I, presentando tiempos de resi-

dencia más prolongados ya que pueden ingresar a las células por difusión pasiva y ser almace-

nados, pero no eliminados efectivamente, siendo así, persistentes y bioacumulables.  

Las reacciones de Fase II generan, mediante reacciones de conjugación (unión covalente) 

con ácidos orgánicos (ej. glucurónico, sulfónico) o zwitteriones (glutatión o aminoácidos como la 

glicina, taurina y glutamina), metabolitos más inactivos y fáciles de exportar por los sistemas de 

transporte activos mencionados previamente. La conjugación de metabolitos activados reduce o 

incluso elimina su efecto tóxico. Las reacciones de Fase II son de tipo sintética por lo que requie-

ren de energía que es provista por la activación previa del conjugado endógeno o del propio 

xenobiótico. Algunos autores incluyen, además, una Fase III de detoxificación dada por la elimi-

nación de los contaminantes a través de los sistemas de transportadores de membrana mencio-

nados en la sección previa. 

El sistema de biotransformación está conformado por un número limitados de enzimas con 

una amplia especificidad de sustrato por lo que suele presentar una gran superposición en los 

sustratos que metabolizan y muchas forman parte de vías normales de metabolitos endógenos, 

como es el caso de las enzimas del citocromo P450 en el metabolismo de los esteroides. Algunas 

de ellas son inducidas por la presencia de los propios xenobióticos, pero otras se expresan de 

forma constitutiva. Pese al amplio espectro de sustratos que son capaces de metabolizar, algu-

nas de ellas poseen estereoselectividad, siendo capaces de diferenciar entre estereoisómeros 

de los contaminantes, metabolizando ciertos isómeros con mayor velocidad que otros. Además, 

presentan variaciones entre especies. Los peces, al poder excretar los tóxicos sin biotransformar 

vía branquial, posen un sistema de biotransformación de Fase I menos eficiente que el de los 

organismos terrestres. Entre éstos, los insectos fitófagos lo poseen más desarrollado dado que 

las plantas de las que se alimentan poseen compuestos que actúan como xenobióticos. Incluso 

para una misma especie existen diferencias en la capacidad de detoxificación debido a polimor-

fismos genéticos de las enzimas del sistema de biotransformación. Se han observado, además, 

diferencias vinculadas con el sexo de los individuos. Los factores ambientales también pueden 

generar variaciones comparables a las genéticas y las interacciones entre contaminantes con 

acciones antagónicas o sinérgicas pueden tener un papel muy importante.  

En cuanto a su localización celular, las enzimas que conforman el sistema de biotransforma-

ción pueden ser citosólicas, mitocondriales, microsomales, de membrana plasmática, hallarse en 

el plasma sanguíneo o incluso en la microflora bacteriana. Así mismo, estas enzimas pueden 

expresarse de forma diferente en los distintos tejidos de un organismo. En general, suelen ha-

cerlo en mayor proporción en el intestino e hígado de vertebrados o el hepatopáncreas, cuerpos 

grasos o intestino de invertebrados. Si bien estos sistemas se hallan también en las plantas, su 

actividad es mucho menor que en los animales. 

Existe un gran número de enzimas presentes en diferentes tejidos y compartimientos subce-

lulares que se hallan involucradas en los procesos de biotransformación de los xenobióticos (Ta-

bla 3.1.). En relación a las reacciones de Fase I, uno de los principales sistemas de biotransfor-

mación es el de las enzimas monooxigenasas del complejo citocromo P450 (posee un grupo 
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hemo con Fe+2), a veces también referido como oxidasa de función mixta (MFO), que se encuen-

tra localizado en la membrana del retículo endoplásmico liso. En vertebrados es más abundante 

en el hígado y en invertebrados en el hepatopáncreas y glándula digestiva, pero puede expre-

sarse en casi todos los tejidos. En peces expuestos a xenobióticos puede ser inducido en la 

branquia y el intestino, que son importantes sitios de incorporación de lo xenobióticos. El sistema, 

no sólo biotransforma a los xenobióticos, sino que además interviene en el metabolismo de hor-

monas esteroideas, prostaglandinas, sales biliares y ácidos grasos. Los componentes que con-

forman el sistema son: el citocromo P450, la NADPH-citocromo-P450 reductasa, el citocromo b5 

y la NADH-citocromo b5 reductasa. La especificidad de sustrato está controlada por las diferentes 

isoformas de P450 y para su funcionamiento necesita NADPH, O2 y fosfolípidos. El sistema ca-

taliza reacciones de oxidación haciendo a los xenobióticos más hidrosolubles. La principal reac-

ción que catalizan la monooxigenasas del P450 es la hidroxilación de los xenobióticos: 

 

ܪܴ ൅ ܱଶ	
ܪܲܦܣܰ → ାܲܦܣܰ

→ ܪܱܴ ൅ܪଶܱ 

 

Sin embargo, también intervienen en reacciones de epoxidación, desalquilación, desamina-

ción, sulfoxidación y desulfuración.  

Otra familia de proteínas monooxigenasas son las que contienen flavinas, también se en-

cuentran el retículo endoplásmico liso y se especializan en la oxidación de xenobióticos conte-

niendo grupos nitro o sulfuro como aminas aromáticas y pesticidas organofosforados y carbama-

tos. También requieren de NADPH y O2 para su funcionamiento y, a veces, suele ser difícil dife-

renciarlas de la actividad del P450. Se cree que son más importantes en moluscos donde la 

actividad del P450 es más baja. 

En condiciones de bajos tenores de O2, se ha observado que tanto las monooxigenasas del 

P450 como las flavin-monooxigenasas puede realizar reacciones de reducción, actuando por 

ende como reductasas. La reducción de compuestos halogenados conduce a deshalogenación 

(ej. conversión de p,p´-DDT a p,p´-DDD). 

Otro grupo de enzimas de relevancia en la biotransformación de xenobióticos son las epóxido-
hidrolasas que también es predominante en el retículo endoplásmico liso, aunque también hay 

variantes citosólicas y de membrana plasmática. La enzima cataliza la hidratación de una gran 

variedad de epóxidos aromáticos y alifáticos. Las epóxido-hidrolasas del retículo endoplásmico 

suelen biotransformar epóxidos generados por las monooxigenasas microsomales, sustancias que 

como se ha dicho son altamente electrofílicas y que en contacto con el DNA forman aductos con 

efectos carcinogénicos. Estas enzimas se han encontrado en todas las especies, siendo especial-

mente abundantes en el hígado de los vertebrados y el hepatopáncreas de los invertebrados. 

Un grupo particularmente relevantes desde el punto de vista ambiental de enzimas de bio-

transformación de Fase I con las hidrolasas de la familia de las carboxilesterasas, colinesterasas 

y paraonoxonasas, aunque por cierto no son las únicas enzimas hidrolíticas involucradas en pro-

cesos de biotransformación. Las carboxilesterasas y colinesterasas corresponden al grupo de 

las serín esterasas porque en su sitio catalítico poseen un residuo nucleofílico de serina. Este 
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sitio activo puede interactuar con el grupo fosfato de compuestos organofosforados (OP) y en 

base a ello Aldridge clasificó en 1953 a estas enzimas en esterasas de Tipo A, B y C, depen-

diendo si la enzima lo hidroliza, se ve inhibida o no interactúa de ninguna manera con el OP, 

respectivamente. Mientras que un grupo de Paraoxonasas pertenece al Tipo A, las carboxileste-

rasas y las colinesterasas pertenecen al Tipo B.  

Tabla 3.1. Reacciones de biotransformación de los xenobióticos y localizaciones subcelulares 

Reacción Enzima/Reacción específica Localización celular 

Hidrólisis Carboxilesterasa 
Butirilcolinesterasa 
Acetilcolinesterasa 
Paraoxonasa 

Fosfatasa Alcalina 
Peptidasa 
β-glucuronidasa 
Epóxido hidrolasa 

Microsomas, citosol, lisosomas, sangre 
Plasma, mayoría de los tejidos 
Eritrocitos, mayoría de los tejidos 
Plasma, microsomas, membrana mitocondrial 
interna 
Membrana plasmática  
Sangre, lisosomas 
Microsomas, lisosomas, microflora  
Microsomas, membrana plasmática, citosol 

Reducción Reducción azo y nitro 
Reducción carbonilo (aldo/ceto)  
Reducción disulfuro  
Reducción sulfóxidos 
Reducción quinonas 
Dihidropirimidina deshidrogenasa 
Deshalogenación reductiva  
Deshidroxilación 
Deshidroxilación (aldehído oxidasa) 

Microflora 
Citosol, microsomas, sangre 
Citosol 
Citosol 
Citosol, microsomas 
Citosol 
Microsomas 
Mitocondria 
Citosol 

Oxidación Alcohol deshidrogenasa 
Aldehído deshidroge-
nase 
Aldehído oxidasa 
Xantina oxidorreductasa  
Amino Oxidasas (Clase 
I) 
MAO-A and B  
PAO 
SMOX 
Amino Oxidasas (CuAOs) (Clase II) 
SSAOs (ej. AOC3) 
DAOs 
LOs 
Peroxidasas 
Flavin-monooxigena-
sas 
Citocromo P450 

Citosol  
Mitocondria, citosol 
Citosol 
Citosol 

Membrana mitocondrial externa, plaquetas 
Citosol, peroxisomas, plasma 
Citosol, núcleo 

Citosólica, formas asociadas a membrana 
Microsomas, matriz extracelular  
Matriz extracelular 
Microsomas, lisosomas, saliva  
Microsomas 
Microsomas, mitocondria 

Conjugación UDP-glucuronosiltransferasa 
Acil-CoA sintetasa 
Sulfotransferasa 
Glutatión transferasa 
Amino acido transferasa 
N-acetiltransferasa 
Metiltransferasa 

Microsomas 
Mitocondria 
Citosol 
Citosol, microsomas, mitocondria 
Mitocondria, microsomas 
Mitocondria, citosol 
Citosol, microsomas, sangre 
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Las carboxilesterasas son predominantemente microsomales y se encuentran en una 

gran variedad de tejidos entre los que se halla el hígado, intestino y riñón. Las carboxileste-

rasas intervienen, por ejemplo, en la hidrólisis de los insecticidas piretroides (ej. trans-per-

metrina). La hidrólisis de los xenobióticos por carboxilesterasas no siempre conduce a la 

detoxificación, si no que puede convertir al compuesto en una sustancia carcinogénica. Entre 

las colinesterasas se pueden distinguir dos tipos, la acetilcolinesterasa (AchE) y la butiril-

colinesterasa o pseudocolinesterasa (BCHE). Ambas pueden ser encontradas en diversos 

tejidos y BCHE suele ser más abundante que AchE (ej. en plasma), salvo en cerebro y 

músculo donde AchE interviene en la hidrólisis del neurotransmisor acetilcolina. BCHE es 

menos específica en cuanto los sustratos y por ende posee un papel más importante que 

AchE en la biotransformación de xenobióticos. La BCHE plasmática es de relevancia en li-

mitar la cantidad de neurotoxinas colinérgicas, como los insecticidas OP (ej. clorpirifós) que 

han sido transformados a oxon por el citocromo P450, los insecticidas carbamatos o incluso 

toxinas naturales como la anatoxina producida por las cianobacterias, que puedan alcanzar 

la AchE en el cerebro. Por último, las paraoxonasas, esterasas del tipo Tipo A dependientes 

de Ca+2, catalizan la hidrólisis de un gran número de organofosforados, esteres de ácidos 

carboxílicos aromáticos, carbonatos cíclicos, lactonas y fosfolípidos oxidados. Poseen un 

grupo sulfhidrilo que puede ser inhibido por Cu+2 y compuestos mercúricos. Puede hallarse 

en los microsomas hepáticos o en el plasma y una de sus variantes posee una importante 

actividad arilesterasa que le permite hidrolizar eficientemente el metabolito oxón de los in-

secticidas OP (Ej. paratión, diazinón, clorpirifós). Existe una gran diferencia entre especies 

en los tipos de esterasas que expresan en los diferentes tejidos. En particular los humanos 

no expresan carboxilesterasas en plasma, contrariamente las aves poseen poca o nula ex-

presión de paraoxonasas en dicho biofluido y algunos insectos directamente no presentan 

niveles mesurables de tales enzimas. 

En cuanto a las reacciones de Fase II, las UDP-glucuronosil-transferasas microsomales 

cumplen una importante función en la conjugación del ácido glucurónico (grupo polar) a una 

molécula lipofílica (endógena o metabolito de un xenobiótico biotransformado por reacciones 

de Fase I) y que presenta un átomo de hidrógeno lábil (ej. oxidrilo). El ácido glucurónido es 

provisto por un cofactor nucleotídico, el difosfato de uridina que es sintetizado en el citosol. 

Los glucurónidos formados se encuentran mayormente en el citoplasma (pH 7,4) como anio-

nes que pueden ser exportados a los canalículos biliares o a los vasos sanguíneos por los 

transportadores mencionados previamente (ej. MRD, MRP). Los glucurónidos eliminados por 

la bilis al intestino pueden ser allí desconjugados por encimas glucuronidasas y, en cierto 

grado, pueden ser reabsorbidos. 

Otro grupo importante de enzimas del sistema de biotransformación de Fase II son las 

sulfotransferasas. Estas enzimas citosólicas catalizan la transferencia de un grupo sulfo 

desde una molécula donadora, en general la fosfoadenosina-fosfosulfato (PAPS) a un grupo 

alcohol o amina del xenobiótico formando un sulfato o una sulfoamina, respectivamente. 
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Tanto el cofactor PAPS como el metabolito sulfatado se encuentran en citoplasma, éste úl-

timo como anión soluble. De forma similar a los glucurónidos, los conjugados sulfatados 

pueden ser hidrolizados por sulfatasas.  

Quizá una de las más versátiles enzimas del sistema de Fase II es la glutatión-s-trans-
ferasa (GST). Esta enzima, es mayormente citosólicas, pero también pueden encontrarse 

en retículo o mitocondria. Si bien se encuentra distribuida en casi todos los tejidos, como en 

los casos anteriores, suele ser más abundante en el hígado de vertebrados y el hepatopán-

creas de los invertebrados. Esta enzima catalizan la conjugación del glutatión reducido con 

una gran variedad de metabolitos electrofílicos, como los epóxidos formados por el P450, sin 

la necesidad de contar con un grupo hidroxilo. El glutatión es un tripéptido formado por los 

aminoácidos: glutamato, cisteína y glicina. Las reacciones catalizadas por la GST no sólo 

incluyen las de epóxido-transferasas si no también arilo y alquilo transferasas. Las conjuga-

ciones con glutatión suelen sufrir metabolizaciones subsiguientes previo a la eliminación, por 

ejemplo, siendo el en el riñón de vertebrados transformado a ácido mercaptúrico previo al a 

excreción en la orina. Por otra parte, la GST, no sólo cataliza la conjugación del glutatión, 

sino que también interviene en el transporte de metabolitos lipofílicos (endógenos o exóge-

nos) a través del citoplasma hacia el sitio de acción de las enzimas de Fase I o en la forma-

ción de uniones covalentes con los epóxidos formados por el metabolismo de Fase I, previ-

niendo así su interacción con el ADN u otras macromoléculas.  

 

 

Eliminación  
 

Una vez que los contaminantes ingresan al organismo, se distribuyen por el cuerpo, se acu-

mulan en diferentes órganos y eventualmente se biotransforman, una parte de ellos será final-

mente eliminada por diferentes vías y mecanismos dependiendo del contaminante y del tipo de 

organismo. En organismos unicelulares los contaminantes dependiendo de su peso molecular, 

lipofilicidad, estado de ionización y vía de biotransformación, serán eliminados por difusión pasiva 

o mediado a través de transportadores específicos ya sea de forma activa o pasiva. En las plan-

tas la eliminación de los contaminantes podrá darse también por difusión a través de las raíces 

o las hojas, incluso aquellos con alta presión de vapor podrán difundir en forma gaseosa por los 

estomas. Sin embargo, por lo general los sistemas de eliminación de las plantas suelen estar 

limitados por la pared celular y muchos contaminantes son acumulados en las vacuolas y luego 

eliminados al perderse las hojas o incluso por acción de la herbivoría. 

En los organismos acuáticos las branquias y el tegumento pueden tener un papel impor-

tante en la excreción. En los peces la eliminación de contaminantes de baja lipofilicidad (log 

Kow 1-3) por la branquia suele ser rápida mientras que, más lentamente, también resulta una 

vía de excreción importante para compuestos más lipofílicos que no son fácilmente biotrans-

formados tales como DDT, di-etil-ftalatos, fenol y pentaclorofenol. En artrópodos ciertos me-

tales pueden ser excretados a través de la muda y en moluscos a través de los gránulos que 
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forman los caparazones. En los anfibios los contaminantes pueden difundir a través de la 

piel. En los animales terrestres el intercambio a través de la piel es más difícil ya que suelen 

estar recubiertos por elementos tegumentarios (escamas, plumas, pelos) que reducen el in-

tercambio. Sin embargo, en las aves las plumas pueden ser una vía de eliminación de meta-

les como el Pb y el Hg. En los mamíferos ciertos metaloides y metales como (ej. Hg) pueden 

ser eliminados en el pelo. En los animales terrestres los contaminantes volátiles pueden 

exhalados por las vías respiratorias durante el intercambio gaseoso. Las secreciones tam-

bién pueden ser una vía de eliminación de contaminantes. En los mamíferos, los contami-

nantes lipofílicos (ej. DDT) o metales análogos del calcio (ej. Sr) pueden ser eliminados a 

través de la leche. Los desoves o partos pueden ser también vías de eliminación de conta-

minantes que se asocian al vitelo (ej. peces aves y anfibios) o que forman parte de las propias 

crías (mamíferos y otros organismos vivíparos) que pueden acumular contaminantes lipofíli-

cos como los PCBs o el DDT. 

Si bien no se trata estrictamente de un mecanismo de eliminación, un factor a tener en cuenta 

al evaluar la acumulación de un contaminante es la dilución por crecimiento. Este fenómeno 

es especialmente importante para aquellos organismos que crecen muy rápido y contaminantes 

que poseen altos pesos moleculares y Kow muy elevados que suelen requerir de tiempo muy 

prolongados para alcanzar el equilibrio. 

En los vertebrados, fundamentalmente en los terrestres, las principales vías de eliminación 

de los contaminantes suelen ser la urinaria y la biliar. Aquí el peso molecular del contaminante 

ha demostrado ser de relevancia ya que aquellas moléculas con pesos moleculares <300 Da 

suelen ser excretados por vía renal, mientras que las >600 Da lo hacen por vía biliar. El con-

taminante que ha ingresado al organismo por alguna de las vías descritas (epidérmica, respi-

ratoria o digestiva), se ha distribuido a través del sistema circulatorio (sanguíneo, linfático), 

generalmente unido a proteínas de transporte, y se ha almacenado en diferentes tejidos donde 

puede ser biotransformado de forma tal de hacerlos más hidrosolubles y que puedan ser eli-

minados de las células mediante sistemas de transporte activo como las MRD (P-gp) o MRP 

nuevamente al sistema circulatorio (no unidos a proteínas) para finalmente ser excretados en 

órganos específicos, como el hígado y el riñón. En el riñón, el proceso de excreción involucra 

tres procesos, i) la filtración glomerular que se produce a través de los poros de los capilares 

sanguíneos (aproximadamente 70 nm) que dejan pasar moléculas hasta 60 kDa (más pequeña 

que la albúmina) y por tanto contaminantes unidos a proteínas plasmáticas no serán filtrados 

y sólo pasarán a través de los capilares aquellos solubilizados en el plasma o unidos a proteí-

nas de menor tamaño; ii) el transporte pasivo que ocurre a través de los túbulos, un mecanismo 

menos relevante que la filtración del glomérulo, y iii) la secreción por transporte activo a través 

de los túbulos proximales a nivel de los transportadores mencionados previamente que se 

expresan selectivamente en las membranas basolaterales y apicales de las células epiteliales 

de los túbulos y regulan no sólo la excreción de xenobióticos desde la sangre (ej. 

OAT/OATP/OCT basolaterales y MRD/MRP/MATE apicales) si no también su reabsorción 



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR) 

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 83 

desde la orina (ej. OAT/URAT/OCTN/PEPT apicales y MRP basolateral). La recaptación de Cd 

unido a metalotioneínas en los túbulos proximales ha sido asociado a la nefrotoxicidad de dicho 

metal. La otra vía importante de excreción es a través de la bilis que se produce en el hígado 

debido a que dicho órgano posee un papel importante en la detoxificación de contaminantes 

que ingresaron por la vía digestiva, dado que a través del sistema de circulación portal las 

sustancias absorbidas desde el intestino a la sangre pasan por el hígado siendo allí incorpora-

das por los hepatocitos, biotransformadas y excretadas a la bilis antes de que puedan distri-

buirse y alcanzar otros órganos blanco en lo que se denomina “efecto de primer-paso”. En los 

hepatocitos, la incorporación de aquellos contaminantes que no ingresan por difusión pasiva 

se da a través de transporte activo en el que intervienen diversos transportadores como OATP, 

OAT, OCT y NTCP mientras que en la excreción hacia la bilis intervienen transportadores como 

MRP en el transporte de aniones orgánicos (ej. conjugados con ácido glucurónido y glutatión), 

MRD para bases orgánicas, MATE especialmente para cationes orgánicos y BCRP para con-

jugados sulfatados.  

 

 

Bioacumulación de los contaminantes. 
 

Es importante comprender y poder predecir la acumulación de los contaminantes en la biota 

porque finalmente los efectos que estos causan son consecuencia de las concentraciones efec-

tivas presentes en los órganos o tejidos blanco. Además, conocer como los diferentes contami-

nantes se acumulan en aquellos organismos de interés para el consumo permite prevenir poten-

ciales riesgos para la salud humana. 

Resulta importante distinguir entre los términos bioacumulación y bioconcentración. La 
bioacumulación refiere a la acumulación de un contaminante en un organismo desde cual-

quier fuente de exposición incluyendo aire, agua y alimento. El término bioconcentración, 

más restringido, proviene de la toxicología acuática y hace alusión a la acumulación sólo 

desde el medio (ej. agua). 

La bioacumulación debe ser entendida como la consecuencia neta de los procesos de absor-

ción, distribución, biotransformación y eliminación dentro de un individuo (Figura 3.8.). 

Diferentes modelos pueden utilizarse para representar la acumulación de los contaminantes 

en la biota. Una de las aproximaciones más simples utilizadas para contaminantes orgánicos es 

un modelo que considera el reparto, en el equilibrio, del contaminante entre la biota y el medio 

dado por la siguiente expresión:  

 

௕ܭ ൌ
௢௥௚ܥ
௪ܥ

 

 

Donde, ܭ௕ es el factor de bioconcentración, ܥ௢௥௚la concentración del contaminante en el or-

ganismo y ܥ௪ la concentración del contaminante en el agua (o el medio externo). Para contami-
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nantes orgánicos se ha observado una relación directa entre ܭ௕	y ܭ௢௪ (constante de reparto oc-

tanol/agua), siendo una de las regresiones lineales más utilizadas entre ambas variables la de 

Mackay (1982): 

 

௢௥௚ܭ ൌ 0,048 ൈ  ௢௪ܭ

 

En dicho modelo el organismo se considera como un único compartimiento homogéneo en-

globado por una membrana lipídica y conteniendo una mezcla de agua lípidos con propiedades 

semejantes a las del octanol y asume que el tóxico es no reactivo ni metabolizable. Dicha regre-

sión ha sido apropiada para describir la acumulación de contaminantes con un logܭ௢௪ entre 3 y 

6, como se discutiera en una de las seccione precedentes, y para organismos como peces pe-

queños con un contenido de lípidos del 7,6%. 

 

 

Figura 3.8. Esquema conceptual simplificado de los procesos que determinan la acumulación de los contaminantes  
en la biota 

Agua 

Alimento 

Excreción por  
heces y orina 

Aire 

Biotransformación 

Incorporación Eliminación 

Acumulación 



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 85 

El factor de bioconcentración también puede expresarse en términos de la fugacidad (݂ሻ, un 

concepto termodinámico que puede entenderse como la presión parcial o tendencia a escapar 

de una fase de una sustancia. La relación entre la concentración de una sustancia en una fase y 

la fugacidad viene dada por: 

ܥ ൌ ݂ ൈ ܼ 

Donde, ܥ es la concentración (݈݉݋/݉ଷ), f la fugacidad ( ௔ܲ) y ܼ la capacidad de fugacidad 

ଷ݉/݈݋݉) ൈ ௔ܲ). En el equilibrio, la fugacidad de una sustancia en dos fases diferentes es equiva-

lente: ௢݂௥௚ ൌ ௪݂ y, por lo tanto: 

௢௥௚ܥ
௪ܥ

ൌ
ܼ௢௥௚
ܼ௪

Otra aproximación es a través de un modelo de cinética de trasferencia de masas o toxicoci-

nético. Desde la ecotoxicología, se puede definir a la toxicocinética como el análisis cuantitativo 

de la absorción, distribución, metabolismo y excreción de los contaminantes mediante la medi-

ción y modelado de las concentraciones en el organismo (o sus tejidos) en función del tiempo. 

En los modelos toxicocinéticos, se considera que cuando la distribución del contaminante entre 

las dos fases no se encuentra en equilibrio termodinámico, existirá una transferencia de masas 

en favor del gradiente de concentración en favor de alcanzar el equilibrio. En el modelo más 

simple con las características previamente mencionadas, un único compartimiento mezcla de 

agua y lípido similar al octanol, la tasa de cambio en la concentración del contamínate en el 

organismo estará dada por la resultante entre la tasa de ingreso menos la tasa de eliminación 

según la expresión: 

௢௥௚ܥ݀
ݐ݀

ൌ ௨ܭ ൈ ௪ܥ െ ௘ܭ ൈ  ௢௥௚ܥ

Donde, ܭ௨ es la constante de ingreso (݃ܭ ൈ ଵିܮ ൈ ݄ିଵሻ, ܥ௪ la concentración del contaminante 

en el agua (o el medio externo), ܭ௘ es la constante de eliminación (݄ିଵሻ y ܥ௢௥௚ la concentración 

del contaminante en el organismo. De aquí puede verse que la tasa de incorporación del conta-

mínate depende de la concentración del contaminante en el agua: 

௢௥௚ܥ݀
ݐ݀

ൌ ௨ܭ ൈ  ௪ܥ

mientras que la tasa de eliminación depende de la concentración en el tejido: 

௢௥௚ܥ݀
ݐ݀

ൌ െܭ௘ ൈ  ௢௥௚ܥ
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Según esta ecuación, la velocidad de eliminación se estima de un modo análogo a la veloci-

dad de salida del agua por un orifico inferior de un tanque de almacenamiento, la cual depende 

del volumen de agua dentro del tanque. La concentración del contaminante en un momento dado 

estará dada la integral de dicha función, que es una exponencial negativa: 

 

௢௥௚ܥ ൌ ௢௥௚ሺ௧బሻܥ	 ൈ ݁
ି௄೐ൈ௧ ∴ ln ௢௥௚ܥ ൌ ln ௢௥௚ሺ௧బሻܥ െ ௘ܭ ൈ  ݐ

 

El tiempo para que la concentración en el tejido alcance la mitad será ݐభ
మ
ൌ ln

ଶ

௄మ
ൌ 0.693 ൈ

-Si se consideran simultáneamente ambas fases, la de incorporación y eliminación la concen	௘.ܭ

tración del contaminante en el organismo en un momento dado puede estimarse como: 

 

௢௥௚ܥ ൌ
௨ܭ
௘ܭ

ൈ ௪ܥ ൈ ሺ1 െ ݁ି௄೐ൈ௧ሻ 

 

Una representación de como varía la concentración en el organismo en las fases de acumu-

lación y eliminación en función del tiempo de exposición pueden apreciarse en la Figura 3.9. 

Según el modelo la velocidad de ingreso y egreso del contaminante se equiparán a tiempo infinito 

y donde ݁ି௄೐௧ (௠௔௫ en el equilibrioܥ) ൌ 0 y por tanto de la relación entre ܭ௨	ݕ	ܭ௪ se obtiene el 

factor de bioconcentración: 
 

௢௥௚ܥ
௪ܥ

ൌ
௨ܭ
௘ܭ

ൌ  ௕ܭ

 

 

 

Figura 3.9: Modelo toxicocinético de acumulación de los contaminantes en la biota 
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௢௥௚ܥ ൌ
௨ܭ
௘ܭ

ൈ ௪ܥ ൈ ሺ1 െ ݁ି௄೐ൈ௧ሻ 

Cmax 

௢௥௚ܥ ൌ ሺ௧బሻ	௢௥௚ܥ ൈ ݁ି௄೐ൈ௧ 

t1/2 
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Al modelo pueden incorporársele más de una fuente de exposición y más de un comparti-

miento de eliminación como sigue: 

 

௢௥௚ܥ ൌ
௨ܭ ൈ ௪ܥ ൅ ܴߙ ൈ ௙ܥ

௘ଵܭ ൅ ௘ଶܭ
ൈ ሺ1 െ ݁ିሺ௄೐భା௄೐మሻൈ௧ሻ 

 

Donde ߙ=porcentaje de asimilación, ܴ	cantidad de alimento ingerido, ܥ௙ concentración en el 

alimento, ܭ௘ଵy ൅ܭ௘ଶ las constantes de eliminación de cada compartimiento. La ecuación genera-

lizada estaría dada por: 

 

௢௥௚ܥ ൌ 	
∑ ௝ܥ ൈ ௨௝ܭ
௠
௝ୀଵ

∑ ݇௘௜௡
௜ୀଵ

ൈ ൫1 െ ݁ି∑ ௄೐೔ൈ
೙
೔సభ ௧൯ ൅ ௢௥௚ሺ௧బሻܥ ൈ ݁

ି∑ ௄೐೔ൈ
೙
೔సభ ௧ 

 

Donde además se agrega una ܥ௢௥௚ሺ௧బሻ como una concentración inicial del contaminante dife-

rente de 0. A medida que los modelos se complejizan se requiere mayor información para satis-

facer sus parámetros y por tanto la utilidad de estos modelos será un compromiso entre su ca-

pacidad de predicción y su simpleza. 

Desde un punto de vista regulatorio, existen diferentes criterios para establecer si una 

sustancia es bioacumulable o no. En el marco del control de sustancias peligrosas, para 

establecer el perfil PBT (Persistencia-Bioacumulación-Toxicidad) de una sustancia en rela-

ción con la Ley de Control de Sustancias Tóxicas (Toxic Substances Control Act) de Estados 

Unidos, la USEPA (United States Environmental Protection Agency) establece como criterios 

que una sustancia no es bioacumulable si su valor de ܭ௕ es <1000, es bioacumulable si el 

valor de ܭ௕	se encuentra entre 1000 y 5000 y es muy bioacumulable si el valor de ܭ௕	es > 

5000. En el marco del Reglamento para el Registro, Evaluación, Autorización y Restricción 

de Sustancias Químicas (REACH), la Agencia Europea de Sustancias Químicas (ECHA) es-

tablece que una sustancia es bioacumulable si ܭ௕	es > 2000 (criterio B) y muy bioacumulable 

cuando ܭ௕	es > 5000 (criterio vB). 

 

 

Relación entre acumulación y toxicidad 
 

La relación entre la concentración de un contaminante en su sitio blanco suele ser difícil 

de obtener y por tanto la concentración total de la sustancia en el organismo suele ser utili-

zada como una estimación substituta. El residuo corporal crítico (CRB) o concentración 
efectiva interna (IEC) ha sido definido por McCarthy como la concentración molar por peso 

corporal del organismo que provoca un punto final tóxico definido. Si ese punto final es la 

letalidad se lo conoce como residuo corporal letal (LBR), concentración letal interna (ILC) 
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o carga corporal letal (LBB). Para compuestos orgánicos lipofílicos (Kow >2) la concentra-

ción interna asociada a una mortalidad del 50% se puede relacionar, en el equilibrio, con el 

factor de bioconcentración y la CL50 a través de la expresión: 

ହ଴ܥܮܫ ൌ ܥܤܨ ൈ  ହ଴ܥܮ

En tanto que en el modelo cinético la relación quedaría establecida por: 

௢௥௚ܥ ൌ ହ଴ܥܮܫ ൈ ሺ1 െ ݁ି௄೐௧ሻ 

Biomagnificación de los contaminantes 

En los ecosistemas, las diferentes especies de una comunidad biológica se relacionan 

unas con otras a través de las redes tróficas que establecen que especies se alimentan, o 

son alimento, de cuales otras. Sin embargo, desde el punto de vista de la acumulación de 

los contaminantes, no es tan relevante el concepto de red trófica (quien se come a quien) 

sino que resulta más importante conocer el nivel trófico en el que se encuentra un organismo 

determinado y como es la acumulación del contaminante en los organismos de un nivel tró-

fico respecto a los de otro nivel trófico (Figura 3.10.). En cualquier ecosistema se reconocen 

los siguientes niveles tróficos: productores primarios, consumidores de primer orden, consu-

midores de segundo orden, consumidores de tercer orden, etc., y descomponedores. Los 

productores primarios (ej. plantas terrestre y acuática, algas, fitoplancton) son aquellos or-

ganismos fotoautótrofos, o sea que pueden captar la energía lumínica proveniente del sol 

para fijar CO2 y sintetizar moléculas orgánicas como azúcares que posteriormente se utiliza-

rán como fuente de energía y para generación de biomasa. Esos organismos autótrofos ser-

virán de alimento a los consumidores de primer orden (herbívoros terrestres y acuáticos, 

zooplancton), estos utilizarán las moléculas orgánicas sintetizadas por los productores pri-

marios como fuente de energía y materia para su propio crecimiento y desarrollo. Los con-

sumidores de segundo orden se alimentarán de los de primer orden y los de tercer orden de 

los de segundo orden y así hasta llegar a los predadores tope, consumidores que se encuen-

tran en la cima de la pirámide alimentaria y que no poseen otros organismos que preden 

sobre ellos, en estado adulto y de forma significativa. 
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Figura 3.10: Diferencia entre red trófica (Panel superior) y niveles tróficos (Panel inferior) en los ecosistemas. 

Dado que los organismos suelen alimentarse de más de una especie, que muchos son omní-

voros (se alimentan tanto de plantas como de animales) y que existe cierta flexibilidad dependiendo 

de las características del ecosistema, no siempre resulta sencillo determinar el nivel trófico que 

ocupa una especie en particular y el mismo puede cambiar de un ecosistema a otro. Para posicio-

nar a una especie en un nivel trófico, resulta de gran utilizad aprovechar la discriminación isotó-
pica del C, N y S, fenómeno por el cual los isótopos pesados (13C, 15N, 34S) se encuentran en las 

biomoléculas (ej. proteínas, ácidos nucleicos) se enriquecen respecto a los livianos (12C, 14N, 32S) 

en cada transferencia trófica, debido a que éstos últimos son excretados del cuerpo más rápida-

mente. En particular la relación entre los isótopos del nitrógeno son los que mejor se adecúan como 

indicadores de nivel trófico empleando la variación en la concentración de ambos isótopos en un 

organismo respecto a dicha relación en el aire según la siguiente ecuación: 

Ave  
piscívora

Peces  
grandes

Peces  
pequeños

Ave  
rapaz

Reptil 

Anfibios 

Consumidores cuarto orden
(predadores tope) 

Zooplancton 
Insectos  
fitófagos 

Fitoplancton Vegetación 

Productores primarios

Consumidores primer orden

Consumidores segundo orden

Consumidores tercer orden
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ߜ ܰଵହ ൌ 1000 ൈ

ܰ௠௨௘௦௧௥௔
ଵହ

ܰ௠௨௘௦௧௥௔
ଵସ൘

௔ܰ௜௥௘
ଵହ

௔ܰ௜௥௘
ଵସ൘

െ 1 

 

Las unidades de la variación en ߜ ܰଵହ  se expresan en partes por mil. La diferencia de los 

valores de ߜ ܰଵହ  entre niveles tróficos suelen ser muy variable, oscilando ente 1,3 ‰ y 5.3 ‰, 

pero en promedio se toma com o 3,4 ‰. 

A partir de los valores de ߜ ܰଵହ  se puede estimar el nivel trófico (TL) de un organismo en el 

ecosistema a través de la ecuación: 

 

௖௢௡௦௨௠௜ௗ௢௥ܮܶ ൌ
ߜ ௖ܰ௢௡௦௨௠௜ௗ௢௥
ଵହ െ ߜ ௣ܰ௥௢ௗ௨௖௧௢௥	௣௥௜௠௔௥௜௢

ଵହ

ܰଵହ  

 

La diferencia de ߜ ܰଵହ  entre consumidores y productores se utiliza para calcular el factor de 

enriquecimiento, que indica el incremento en de un nivel trófico a otro ߜ ܰଵହ . 

Los isótopos del C suelen ser un complemento útil a la hora de entender la fuente de carbono, 

sobre todo en ecosistemas acuáticos ya que la tasa fijación de 14C y 13C por las plantas C3 y C4 

y en la disolución del CO2 es diferente y por tanto con el ߜ ܰଵଷ es posible saber si el origen de la 

materia orgánica es principalmente alóctono (aporte terrestre) o autóctono (fijación acuática). 

La biomagnificación puede definirse como el incremento de la concentración de un conta-

minante de un nivel trófico a otro. Las razones que contribuyen a explicar porque hay contami-

nantes que se biomagnifícan se vinculan a que los predadores suelen vivir más tiempo que las 

presas, que su tamaño es mayor, que poseen un mayor contenido lipídico y que su crecimiento 

es más lento y por tanto la dilución del contaminante por crecimiento menor.  

Una forma relativamente simple de identificar rápidamente si un contaminante es capaz o no 

de biomagnificarse es comparar la concentración del contaminante en un organismo ubicado a 

un nivel trófico bajo contra la concentración en un predador tope, si las concentraciones son 

similares difícilmente el contaminante se esté biomagnificando, si por el contrario las concentra-

ción del contaminante son mucho mayores en el predador tope, muy probablemente estemos 

frente a un contaminante que tiene la capacidad de biomagnificarse. La forma de calcular de 

manera más precisa si un contaminante se biomagnifíca o no es a través del factor de biomag-
nificación calculado del siguiente modo: 

 

ܤ ൌ
௡ܥ
௡ିଵܥ

 

 

Donde, B es el fator de biomagnificación, Cn la concentración en los organismos de nivel trófico 

n y Cn-1 en los organismos del nivel trófico inmediatamente anterior. El factor de biomagnificación 

también puede ser expresado en función de los parámetros del modelo de toxicocinética según: 
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ܤ ൌ
ܴߙ
௘ܭ

 

 

Donde, ߙ es la eficiencia de asimilación, ܴ la tasa de alimento consumido (Kg/d) y ܭ௘ la cons-

tante de eliminación. Más comúnmente el factor de biomagnificación se obtiene a través de mo-

delos de regresión lineal entre el logaritmo de la concentración del contaminante respecto a es-

pecies del ecosistema ubicadas en diferentes niveles tróficos por su ߜ ܰଵହ , de acuerdo a la si-

guiente ecuación: 

log ܥ ൌ ߜ ܰଵହ ൈ ܾ ൅ ܽ 

 

Donde b, es la pendiente de biomagnificación trófica (TMS). 

 

 

Figura 3.11: Relación entre los valores de δ Nଵହ  en diferentes especies que ocupan distintos niveles tróficos en tres lagos 
hipotéticos de la región pampeana (Panel A). Valores de δ Nଵହ  para una misma especie de pez (ej. Odontesthes bonariensis) 
que ocupa diferentes niveles tróficos en los distintos lagos (Panel B). Relación entre el nivel trófico dado por el valor de 
δ Nଵହ 	y la acumulación de un contaminante que se biomagnifíca en diferentes especies de un mismo lago (Panel C). 

Lago A Lago B Lago C

δ15
N

 

δ15N 

Lo
g 

C
on

ce
nt

ra
ci

ón
 c

on
ta

m
in

an
te

 

log ܥ ൌ ߜ ܰᇹ
ଵହ ൈ ܾ ൅ ܽ 

δ15
N

 

Lago A Lago B Lago C

A) C)

B) 



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 92 

Si en lugar de ߜ ܰଵହ 	se utiliza el nivel trófico (TL), la expresión queda como sigue: 

log ܥ ൌ 	ܮܶ ൈ ܾ ൅ ܽ 

Resulta importante reconocer que el nivel trófico de una especie puede variar de un ambiente 

a otro, por consiguiente, su identificación a partir de los niveles de ߜ ܰଵହ  contribuyen a una esti-

mación más precisa del factor de bioconcentración (Figura 3.11.).  

Cuando existe biomagnificación el valor de la pendiente será b>0. En contraposición, algunos 

contaminantes pueden presentar dilución trófica cuando en lugar de aumentar la concentración 

a través de los niveles tróficos, la concentración disminuye y entonces b<0. Como referencia, los 

valores de b para el mercurio, elemento que se biomagnifíca marcadamente, encontrada en un 

meta análisis realizado sobre datos de las redes tróficas de 69 ecosistemas acuáticos alrededor 

de todo el mundo (Lavoie et al., 2013), arrojó valores promedio para el mercurio total (THg) y el 

metilmercurio (MeHg) de 0,16±0,11 y 0,24±0,08, respectivamente, siendo la pendiente clara-

mente mayor para la especie metilada. 
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CAPÍTULO 4 
Bases sobre los efectos tóxicos inducidos  
por los contaminantes 

Pedro Carriquiriborde 

En los capítulos previos, se ha explicado como los contaminantes que ingresaron al ambiente 

y se distribuyeron en los diferentes compartimientos ambientales pueden estar más o menos 

biodisponibles para ingresar a los organismos, distribuirse por el/los sistema/s circulatorio/s, dis-

ponerse en los diferentes tejidos, biotransformarse, eliminarse y eventualmente acumularse res-

pecto a las concentraciones externas. En el presente capítulo analizaremos como esos contami-

nantes almacenados en los tejidos pueden interactuar con las biomoléculas generando efectos 

tóxicos sobre los organismos que se manifiestan a diferentes niveles de organización y en fun-

ción de la concentración y tiempo de exposición. En tal sentido, primero se describirán los me-

canismos de acción de los contaminantes para luego abordar los efetos adversos que se pueden 

manifestar a nivel molecular, bioquímico, histológico, fisiológico y como ello puede afectar as-

pectos fundamentales para la viabilidad de las poblaciones como es la supervivencia. En capítu-

los subsiguientes se abordarán los efectos subletales que afectan el desempeño biológico de los 

organismos (desarrollo, crecimiento, comportamiento y reproducción). 

Mecanismo y modos de acción de los contaminantes 

Desde que un contaminante ingresa al organismo interactuará con las diferentes biomolécu-

las (lípidos, hidratos de carbono, proteínas o ácidos nucleicos) que constituyen las células y ma-

triz extracelular de los tejidos. De acuerdo a su naturaleza, cada contaminante tendrá una afini-

dad diferencial por cada uno de estos componentes e interactuará con los mismos de una forma 

dada. Sin embargo, la acción tóxica del contaminante se desplegará sólo cuando alcance una 

concentración interna en el sitio blanco capaz de disrumpir la fisiología normal de las biomolécu-

las con las que interacciona. En tal sentido, importante diferenciar entre el concepto de meca-

nismo de acción y el de modo de acción. El mecanismo de acción de un contaminante está 

dado por proceso bioquímico de interacción xenobiótico-biomolécula, mientras que el modo de 
acción es la manifestación fisiológica y comportamental que caracteriza la respuesta adversa 

inducida específicamente por dicha interacción. 
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Las principales biomoléculas con las que interactúan los contaminantes son los lípidos de las 

membranas plasmáticas, las proteínas y el ADN, sin descartar las que puedan ocurrir con los 

hidratos de carbono y el ARN. Tres mecanismos de acción básicos (Figura 4.1.) pueden identifi-

carse de acuerdo a las tres siguientes interacciones tóxico-biomolécula: i) las de partición del 

contaminante en las membranas biológicas son relativamente inespecíficas, reversibles y están 

estabilizadas principalmente por fuerzas de van der Waals; ii) las estéricas también estabilizadas 

por uniones débiles y reversibles entre aceptores y dadores de protones y/o fuerzas de van der 

Waals, pero donde resulta particularmente importante en el reconocimiento específico de recep-

tores moleculares y la inhibición competitiva de los sitios activos de las enzimas y iii) la reactiva 

implica la formación de una unión fuerte no reversible, enlace covalente, entre un contaminante 

electrofílico (aldehído, epóxido, hidrocarburo alifático insaturado clorado) y un grupo nucleofílico 

de la biomolécula. Si bien los efectos adversos asociados a estas interacciones pueden ser re-

vertidos por sistemas de defensa o desactivación metabólica, tales interacciones son el primer 

paso de la cascada de eventos que finalmente conduce a un efecto tóxico apreciable.  

Figura 4.1: Mecanismo de acción de los contaminantes según el tipo de interacción con las biomoléculas blanco. 

La vinculación de cada una las tres interacciones con sitios blanco específicos (ej. membrana 

mitocondrial) ha permitido la clasificación de 10 grupos modos de acción diferentes (Tabla 4.1.). 

Uno de los modos de acción es la denominada toxicidad basal o narcosis que se refiere a la 

interacción inespecífica mediante fuerzas de van de Waals de sustancias lipofílicas con las mem-

branas biológicas alterando su integridad y disrumpiendo así su fisiología normal. Esta interac-

ción representa la toxicidad mínima de una sustancia determinada, es reversible y dada inespe-

cificidad las concentraciones efectivas de diferentes tóxicos es muy similar. Además, la exposi-

ción sucesiva a dosis subletales no modifica la sensibilidad del organismo. 

Lípidos (Membranas) 
BIOMOLÉCULA BLANCO 

Proteínas

ADN 

TIPO DE INTERACCIÓN CLASE DE EFECTO 

Reactiva

Estéricas

Partición

Tóxico Activación/inactivación 
de receptores 

Inhibición enzimática 
competitiva 

Daño en el AND,  
proteínas o lípidos 

Toxicidad basal 
(Narcosis) 
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Tabla 4.1: Relación entre sitio blanco, mecanismos y modos de acción de los contaminantes a nivel celular. 
 
Biomolécula blanco Subclase Dominio Interacción Mecanismo molecular Modo de acción Test

Membrana biológica General M NS 
Disrupción no específica de la estruc-
tura y función 

Toxicidad basal 
Prueba de rojo neutro 
Kinspec 

 General M S 
Inducción de intermediarios reactivos 
(Ej. ROS) causando peroxidación li-
pídica y de proteínas.  

Degradación de lípidos y proteí-
nas 

TBARs 

 
Trasducción 
de energía 

M N, NS 
Mecanismo transportador de electro-
nes 

desacoplante 
Consumo de O2 en mitocon-
dria, Kinspec 

  M S 
Bloqueo de quinonas y otros sitios de 
unión 

Inhibición del transporte de elec-
trones 

 

  M S Bloqueo de canales de protones Inhibición de la ATP sintetasa  
 Fotosíntesis M S Bloqueo del transporte de electrones Inhibición de la fotosíntesis  

Proteínas/péptidos General M, C NS, S 
Reacciones electrofílicas y alquila-
ción 

Daño de proteínas y péptidos 
Reducción de los niveles de 
GSH 

 
Receptores y 
enzimas 

M, C S 
Unión no covalente a receptores y 
enzimas 

Inhibición o competencia 
Actividad enzimática 
Receptor de estrógenos 
Inducción de CYP1A1 

 
Receptores y 
enzimas 

C S 
Unión no covalente a receptores y 
enzimas del metabolismo del ADN 
(replicación, reparación) 

Mutagenicidad indirecta 
Prueba SOS 
Prueba de Ames 

ADN, ARN General C NS, S 
Ataque electrofílico y alquilación de 
bases nitrogenadas 

Mutagenicidad directa 
Aductos de ADN 
Inducción de mecanismo de 
reparación 

M: membrana biológica, C: citoplasma, NS: inespecífico, S específico (adaptada de Escher et al., 2002) 
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Como se ha mencionado en el capítulo previo, para sustancias con un log Kow >2, puede 

establecerse una relación, en el equilibrio, entre la concentración efectiva interna a nivel de 

la concentración en el cuerpo (ej. ILC50) y la concentración en el medio (ej. LC50) a través de 

la ecuación: 

ହ଴ܥܮܫ ൌ ௕ܭ ൈ  	ହ଴ܥܮ

 

Los valores de ILC50 para toxicidad basal oscilan entre los 2 y los 8 mmol/Kg (peso del cuerpo) 

o entre 30 y 60 mmol/Kg de lípidos si se lo normaliza por el contenido lipídico. Estos valores 

disminuyen entre 0,6 y 2 mmol/Kg cuando se trata de sustancias más polares, efecto general-

mente referido como narcosis polar. Sin embargo, esta diferencia no sería debida a diferencias 

en la concentración en la membrana sino por estimación del ILC por la concentración corporal 

que pondría de manifiesto la existencia de una distribución diferencial entre compartimientos 

blanco (membranas) y no blanco (ej. tejido adiposos) para sustancias apolares y polares. La IEC 

también ha sido útil para definir riesgo asociado a efectos subletales. En cuanto a la variabilidad 

en la sensibilidad entre especies frente a contaminantes con toxicidad basal se ha observado 

que, si bien pueden variar entre 5 órdenes de magnitud, suelen ser menores que las de conta-

minantes con mecanismos de acción específicos.  

Los demás modos de acción están dados por interacción específicas estéricas y reactivas 

que generalmente suelen ser más tóxicas que la narcosis y su predicción a través de la concen-

tración del residuo del contaminante en el organismo no es tan precisa dado que la misma no 

depende sólo de la concentración sino también de la actividad específica que posea el tóxico. 

Por tanto, los IEC no sólo son menores, sino que también varían más entre sustancia y sustancia 

según su modo de acción. Las diferencias en la potencia para este tipo de tóxicos, no sólo es 

mucho más variable entre compuestos por sus diferentes modos de acción, sino que también en 

cuanto a la sensibilidad entre especies para cada uno de ellos dado que, por ejemplo, un inhibidor 

de la fotosíntesis afectará más a los vegetales que a los animales. En cuanto a la relación entre 

el tiempo y la toxicidad, se observa que para aquellos tóxicos cuya interacción es irreversible se 

comportan siguiendo la ley de Harber (desarrollada originalmente para gases reactivos) que sos-

tiene que el producto de la concentración y el tiempo de exposición es constante para una res-

puesta dada. Para este tipo de sustancias la toxicidad de las mezclas dependerá si el sitio blanco 

y el modo de acción es el mismo. Si es así, el modelo de adición es el que mejor se ajusta. De 

lo contrario, podrían actuar de forma sinérgica o antagónica en el caso que los componentes 

interactuaran unos con otros o actuaran sobre blancos que se encuentran relacionados como, 

por ejemplo, si uno inhibe la enzima de biotransformación del otro. Este es el caso típico del 

butóxido de piperonilo que es una sustancia que posee una toxicidad muy baja, pero que es un 

potente inhibidor del Citocromo P450, sistema que biotransforma a los insecticidas piretroides, y 

que por tanto en una mezcla potencia la acción de estos insecticidas. 

Desde ya, existen tóxicos que pueden desencadenar diferentes modos de acción depen-

diendo de las características de su molécula y la concentración en diferentes sitios blanco. Por 
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ejemplo, los clorocatecoles pueden actuar como narcóticos a altas concentraciones durante ex-

posiciones agudas, pero generar daños por estrés oxidativo a concentraciones más bajas y ex-

posiciones crónicas, en presencia de Cu. 

Manifestación de los efectos tóxicos de los contaminantes  
a nivel de los organismos 

Como se ha mencionado en capítulos anteriores, el objetivo de la ecotoxicología es comprender 

como los contaminantes afectan la estructura y función de los ecosistemas. Sin embargo, la acción 

directa de los contaminantes se ejerce sobre los organismos actuando a través de los mecanismos 

y modos de acción enumerados en la sección previa. Ello conducirá luego a efectos adversos que 

pueden impactar sobre variables fundamentales para el desempeño biológico de una especie y 

que aseguran el sostenimiento de la población y la interrelación con otras especies y con los fac-

tores abióticos del ecosistema. El mantenimiento de una población depende fundamentalmente de 

que los individuos puedan crecer, sobrevivir y reproducirse adecuadamente. Por lo tanto, cualquier 

efecto de un contaminante que afecte estas variables tendrá relevancia ecológica. 

Las respuestas de los individuos a los contaminantes pueden manifestarse a diferentes nive-

les desde el nivel molecular, celular, histológico, fisiológico y ello finamente podrá traducirse 

como un efecto adverso sobre el crecimiento, la reproducción y la supervivencia. Los modos de 

acción a nivel molecular, ya enumerados, son el primer nivel de interacción directa del conta-

minante con el sistema biológico que, como ya se dijera, puede afectar la expresión de genes, la 

actividad enzimática o el funcionamiento de cualquier otro sistema subcelular (ej. membranas). 

Tales interacciones a nivel molecular tendrán como consecuencias respuestas a nivel celular, 
afectando la fisiología normal de las células (ej. alteración de la trasmisión del impulso nervioso 

causada por varios insecticidas organoclorados y piretroides, alteración de la fotosíntesis por 

herbicidas como la atrazina), haciendo que se desregule el ciclo celular e induciendo la prolife-

ración celular (ej. carcinógenos) o induciendo una muerte celular programada o no programada, 

entre muchas otras. Ello podrá generar cambios a nivel histológico que serán evidenciados 

como alteraciones histopatológicas tales como, por ejemplo, la aparición de adenomas o carci-

nomas en diferentes tejidos, la desmielinización del tejido nervioso, apoptosis y/o necrosis en el 

hígado (ej. cirrosis) u otros tejidos o afectando la proporción célula/matriz y/o de distintos tipos 

celulares (ej. aumento de células del cloro en las branquias, intersexos en las gónadas). En al-

gunos casos, pude que los efectos no se manifiesten a nivel histológico, pero de alguna forma 

siempre se manifestará un efecto a nivel fisiológico, afectando el funcionamiento de los órganos 

y sistemas (ej. neurotoxicidad inducida por insecticidas, nefrotoxicidad causada por sustancias 

como el Cd o hepatotoxicidad o como el caso del alcohol, etc.) 

Afortunadamente, frente a los insultos propinados por los contaminantes, los sistemas bioló-

gicos son capaces de contraponer, a diferentes niveles, mecanismos de reparación o compen-

sación que les permite, dentro de cierto rango, contrarrestar el efecto tóxico del contaminante. 
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Por ejemplo, a nivel molecular, las células son capaces de activar sistemas de defensa tales 

como las enzimas del sistema antioxidante, de biotransformación o reparación del ADN. También 

respuestas a nivel fisiológico pueden reducir el efecto tóxico de los contaminantes como, por 

ejemplo, aumentando el ritmo cardíaco y la ventilación pulmonar para aumentar la eliminación 

de sustancias volátiles, aumentando la infiltración de células sanguíneas en los tejidos, o incre-

mentando la secreción mucosa en la epidermis para evitar el contacto de sustancias agresivos 

para los epitelios.  

En consecuencia, la manifestación o no de efectos adversos y el nivel de gravedad de los 

mismos dependerá en gran medida del balance entre la magnitud del daño infringido por el con-

taminante, que dependerá de la intensidad de la exposición (concentración y tiempo), y la 

capacidad de reparación/compensación que posea el sistema biológico (Figura 4.2). La forma 

que adopte tal relación dependerá tanto de las propiedades fisicoquímicas del contaminante 

como de las características biológicas del organismo. Por debajo de ciertas concentraciones, el 

contaminante puede que no genere ningún efecto adverso o inclusive induzca una respuesta 

beneficiosa (hormesis), siendo así el estado del organismo saludable. Al incrementarse la con-

centración puede que el contaminante cauce un daño pero que el mismo pueda ser reparado o 

compensado y ello requiera de la activación de mecanismos que generan estrés en el individuo. 

Si la intensidad de la exposición es aún mayor, puede que esos mecanismos de reparación se 

vean sobrepasados y no puedan ser compensados, por lo tanto, el organismo comenzara a ma-

nifestar síntomas patológicos. Dependiendo del grado de daño, los efectos podrán ser curables, 

si el daño es reversible o incurables, si el daño ya es irreversible y si la exposición no cesa, el 

organismo finalmente morirá. 

Figura 4.2: Relación entre la intensidad de exposición a un contaminante y el estado de salud de un organismo. 
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Es importante destacar que, además de los modos de acción específicos que se mencio-

naron anteriormente, los contaminantes pueden considerarse agentes que inducen estrés. 

En tal contexto, se define como estrés (o estrés Selyano) a un conjunto de respuestas ines-

pecíficas (dado que responden de igual modo a diferentes agentes de estrés) pero bien de-

finidas del cuerpo dirigidas a reestablecer o mantener la homeóstasis frente a la acción de 

un agente estresor que induce una demanda extraordinaria en el cuerpo. A dicho conjunto 

de respuestas se lo conoce como Síndrome General de Adaptación (GAS) y posee tres 

fases: i) la primera, es la de alarma y consiste en el aumento de la presión sanguínea, 

frecuencia respiratoria, el ritmo cardíaco y los niveles de cortisol, catecolaminas (epinefrina 

y norepinefrina), endorfinas y glucosa en sangre regulados tanto por el sistema nervioso 

simpático como por el eje hipotálamo-hipofisiario-adrenal (HHA), ii) en la segunda fase, de 

adaptación, se observa una hipertrófica de dicho órgano y la hipotrofia de otros como el timo 

o el bazo, la aparición de úlceras, cansancio, falta de apetito y la pérdida de peso y iii) en la 

tercera fase, de agotamiento, el organismo falla en su capacidad adaptarse y si la exposi-

ción continúa terminará muriendo. 

Entre las manifestaciones del efecto inducido por los contaminantes los más relevantes 

desde el punto de vista ecotoxicológico son aquellos que afecten de forma directa o indirecta 

la supervivencia y la reproducción de los organismos ya que son las dos variables más im-

portantes desde el punto de vista del mantenimiento de la viabilidad de las poblaciones. El 

efecto sobre la supervivencia puede ser directo dado que el propio tóxico conduce a la 

muerte de los organismos por los mecanismos señalados en el párrafo anterior o indirecta si 

causan por ejemplo efectos sobre el desarrollo (ej. agentes teratogénicos como al Pb, 

benzo[a]pireno o los PCB’s), el crecimiento (integra un conjunto de respuestas fisiológicas y 

bioquímicas que reflejan la aptitud individual), el comportamiento (incapacidad de alimen-

tarse o mayor vulnerabilidad a la predación) o la susceptibilidad a contraer enfermedades 

endógenas o exógenas (causadas por agentes patógenos) que finalmente terminen por re-

ducir la capacidad de supervivencia. Por otro lado, la reproducción también puede ser afec-

tada de forma directa (ej. la alteración de las gónadas y la producción o liberación de game-

tas) o de forma indirecta a través de alteraciones en el comportamiento reproductivo. 

 

 

La relación dosis(concentración)-respuesta y tiempo-respuesta: 
indicador de la relación causa-efecto. 
 

Si bien el término concentración posee mayor relevancia en la ecotoxicología, dado el uso 

difundido de la expresión curva dosis-respuesta (CDR) heredado de la toxicología, en este 

capítulo se utilizará el término dosis y concentración de forma indistinta de modo de simplifi-

car la lectura. La existencia de una relación entre la dosis de una sustancia y su toxicidad es 

un concepto central de la toxicología. El padre de la toxicología moderna, Theophrastus Phi-
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llippus Aureolus Bombastus von Hohenheim-Paraelsus (1493–1541), identificó temprana-

mente dicha relación indicando “Sola dosis facit venenum” (sólo la dosis hace al veneno) y 

estableció la dependencia dosis-respuesta como un baluarte de la toxicología. Cualquiera 

sea la respuesta seleccionada o medida, la relación entre el grado de respuesta del sistema 

biológico y la cantidad de tóxico administrado asume una dependencia tan consistente que 

se considera el concepto más fundamental y dominante en toxicología. Ello quiere decir que 

existe una relación entre el nivel de exposición, dada por la concentración o el tiempo, la 

cantidad de la sustancia que alcanza su el sitio blanco y el efecto biológico que desencadena. 

Al utilizar las curvas dosis respuesta se asumen tres principios básicos: 1) la respuesta ob-

servada en el organismo es debida a la sustancia a la que ha sido expuesto, 2) la magnitud 

de la respuesta está vinculada con la dosis y 3) existen tanto un método para cuantificar el 

tóxico y como una manera precisa de expresar la toxicidad.  

El establecimiento de la función que describe dicha relación es fundamental para poder 

modelizarla y por tanto poder comprender y predecir el comportamiento de la respuesta incluso 

a concentraciones o tiempos que no se han ensayado experimentalmente. En toxicología sue-

len diferenciarse los términos de dosis efectiva, dosis tóxica y dosis letal, refiriéndose en el 

primer caso a la dosis de una sustancia que produce un efecto deseado, tóxico o letal, respec-

tivamente. En ecotoxicología, el término concentración efectiva (ECx) suele utilizarse de 

forma genérica, luego especificándose el tipo y magnitud del efecto. Por ejemplo, si se trata de 

la concentración que inhibe el 50% de la actividad de una enzima se denominará concentración 

inhibitoria 50 (IC50), si se trata de la concentración que produce una mortalidad de 50% se 

hablará de la concentración letal 50 (LC50) mientras que si se trata de la concentración que 

produce un 25% de mortalidad se referirá a la concentración letal 25 (LC25). Gracias a la cons-

trucción de la CDR a través de un modelo matemático, es posible estimar la concentración 

efectiva para cualquier nivel de efecto.  

De un modo diferente, la concentración más alta que no produce efecto (NOEC) o la más 

baja que produce efecto (LOEC) respecto al grupo control suelen estimarse a partir de con-

centraciones ensayadas, por lo cual, cuán lejos estén una de la otra dependen del diseño 

experimental y existirán en teoría infinitas concentraciones entre una y la otra. Los valores 

de NOEC y LOEC se estiman a partir de las diferencias obtenidas a partir de un test de 

hipótesis realizado mediante alguna prueba estadística paramétrica (ej. análisis de la va-

rianza (ANOVA) seguido de un test a posteriori como el Dunnett) o no paramétrica (ej. Krus-

kal-Wallis). En algunos trabajos se han estimado el NOEC y el LOEC a partir de la EC10 y la 

EC25, respectivamente. Dadas las limitaciones mencionadas para obtener el NOEC y el 

LOEC, estos valores están siendo substituidos con fines regulatorios dado que es más ro-

busto trabajar con la función de toxicidad que con estos valores aislados. 

De acuerdo al tipo de respuesta, pueden distinguirse dos tipos principales de relaciones dosis-

respuesta. Por un lado, una de tipo gradual, en la cual la variable biológica que se analiza es 

continua en relación a la concentración de exposición. Ejemplo de ello sería la inhibición de la 
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enzima AchE en el cerebro al aumentar la con-

centración de exposición a un pesticida organo-

fosforado. Por otro lado, una de tipo cuantal, 
cuando la variable biológica es discreta, esto 

quiere decir que posee una respuesta de tipo 

todo o nada, para una concentración dada se ob-

serva o no el efecto en un individuo y, en la 

curva, la variable respuesta es la proporción de 

individuos que respondieron respecto al total de 

la población. El caso más característico es la 

mortalidad. En una población expuesta a una 

cantidad dada de un tóxico y tiempo determina-

dos, un organismo estará vivo o muerto. 

En el caso particular de la CDR cuantal, la 

misma se ha basado inicialmente en el concepto 

de dosis efectiva individual (EID) o tolerancia in-
dividual. Dicho concepto sostiene que para cada 

individuo de una población existe una dosis mínima 

capaz de causar su muerte y que es característica 

de cada individuo. Esto quiere decir que en una po-

blación dada existen individuos más sensibles y 

otros más tolerantes y que si se los expone en re-

petidas ocasiones al mismo tóxico, cada uno siem-

pre responderá de la misma forma, siendo que los 

primeros responderán a concentraciones más ba-

jas que los segundos. De acuerdo a este concepto, 

la frecuencia de la respuesta en la población se 

comporta siguiendo una distribución sesgada a la 

izquierda que se normaliza (adquiere la forma si-

métrica de la distribución normal) al expresarla en 

función del logaritmo de la concentración (tipo log 

normal), que a su vez puede expresarse como fre-

cuencia acumulada y finalmente convertida a uni-

dades Probit de forma tal de linealizar la función 

(Figura 4.3.). Las unidades Probit se obtienen de la 

transformación del porcentaje de respuesta a un 

metámero construido a partir de obtener el valor de 

z ingresando con el porcentaje de mortalidad acu-

mulado en la tabla de distribución normal equiva-

lente (NED), de valor promedio igual a 0 y el desvío 
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estándar de 1, y sumándole 5, para evitar los valores 

negativos. Por consiguiente, una mortalidad del 50% 

coincidirá con un valor de z de 0 y por tanto equivaldrá 

a 5 unidades Probit, una mortalidad del 16% y 84% con 

un valor de -1 y 1 para z y de 4 y 6 unidades Probit. 

Otros métodos como el Spearman-Karber, el de la me-

dia móvil o incluso el método semigráfico de Litchfield-

Wilcoxon pueden ser utilizados para estimar la LC50. 

El concepto de tolerancia individual ha sido 

contrastado con la posibilidad que la respuesta de 

los organismos en una población expuestos a un 

tóxico sea estocástica, ello quiere decir que quie-

nes responden a concentraciones más bajas o 

más altas es una cuestión de azar y que si se re-

pitiera la exposición no siempre los más sensibles 

o más tolerantes serían los mismos individuos, 

sino que ello variará entre exposiciones de modo 

azaroso. Esto ha llevado utilización de diferentes 

modelos como el log-normal, el log logístico y el 

Weibull entre otros, para su descripción.  

Dado que experimentalmente se han obtenido evi-

dencias que apoyan tanto el modelo de tolerancia 

individual como el estocástico, más recientemente 

se ha propuesto el Modelo de Supervivencia de 
Umbral Unificado (GUTS). El mismo establece 

una relación matemática entre los dos modelos 

previamente mencionados, según el cual, la res-

puesta estocástica daría lugar a mecanismos de 

daño/reparación sistemáticamente más rápidos 

que la tolerancia individual por lo cual el meca-

nismo de respuesta estría inherentemente vincu-

lado a la velocidad de recuperación del daño. 

Si bien el tipo de relación entre la concentración 

y la respuesta, especialmente tratándose de efec-

tos letales, más frecuentemente se visualiza como 

curvas monotónicas y generalmente de forma 

sigmoidea, las relaciones entre la concentración y 

la respuesta tóxica pueden ser interpretadas por 

diferentes funciones, en particular para efectos su-

bletales, siendo tres los modelos más utilizados, el 

Figura 4.4: Modelos de curvas dosis-respuesta 
(CDRs) 
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lineal, el umbral y el hormético (Figura 4.4.). En el lineal se asume que no existe una con-

centración segura y es el modelo utilizado para describir la relación dosis-respuesta de sus-

tancias carcinogénicas. El modelo umbral, se asume que existe una concentración límite por 

debajo de la cual no existen efectos adversos. A tal concentración se la denomina “nivel de 

no efecto observado” (NOAEL), que en otras palabras puede definirse com la mayor concen-

tración de la sustancia que no produce un efecto adverso. También es importante considerar 

que algunas sustancias pueden presentar respuestas no-monotónicas como las represen-

tadas en el modelo hormético. Este modelo está vinculado al concepto de hormesis, el cual 

considera que por debajo del NOAEL la sustancia posee un efecto benéfico para la salud de 

los organismos. La zona hormética puede extenderse hasta 10 veces por debajo de la con-

centración del NOAEL y generar una respuesta de estimulación de hasta 160% respecto al 

control. Aquellas sustancias que son elementos esenciales (ej. Cu, Fe) pueden tener efectos 

adversos tanto a concentraciones mayores al NOAEL por efecto tóxico, como a concentra-

ciones muy bajas por efecto de la deficiencia. En tal caso se dice que la respuesta en forma 
de “U”. Es importante resaltar que la respuesta monotónica puede ser directa o inversa-

mente proporcional a la dosis, dependiendo como se exprese la respuesta biológica. Por 

ejemplo, la relación será directa si la expresamos en término de la mortalidad, pero indirecta 

si lo hacemos en términos de la supervivencia. Lo mismo ocurrirá con la actividad de una 

enzima que es inhibida por un contaminante, si se expresa en términos de la actividad abso-

luta, la relación será inversa, mientras que si se la expresa en términos del % de inhibición 

será directa. Otro tipo de respuestas no monotónicas son las comúnmente desencadenado 

por los disruptores endocrinos (ej. Bisfenol-A) que a concentraciones bajas pueden inducir 

la expresión de determinados receptores, pero inhibiéndolos a concentraciones altas. 

Las CDR, además de describir la función de toxicidad de cada sustancia, permiten com-

parar la potencia y eficacia de diferentes sustancias (Figura 4.5.). La potencia puede ser 

definida como el intervalo de concentración de una sustancia que produce una respuesta 

creciente y que en la práctica puede obtenerse a partir de la dosis efectiva (concentración 

que produce un efecto dado). Por otra parte, la eficacia máxima, o simplemente eficacia, es 

el valor máximo de una respuesta dada que puede inducir una sustancia y está dada por el 

valor máximo de dicha respuesta. Otra información útil que puede obtenerse de las CDR 

para la comparación entre tóxicos es la pendiente de la curva, la misma informa sobre cuán 

abrupta es la respuesta en función del cambio de concentración. Los efectos tóxicos produ-

cidos por algunos contaminantes se van incrementando de manera paulatina a lo largo de 

un intervalo amplio de concentraciones y poseen una CDR más aplanada, mientras que para 

otros una pequeña diferencia en la concentración produce un cambio brusco en la respuesta, 

mostrando una CDR más empinada. 
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Figura 4.5: Relación entre potencia y eficacia de diferentes sustancias 

 

Como se ha mencionado previamente en una población existen diferencias entre indi-
viduos en la respuesta a una sustancia debido, por ejemplo, a la existencia de pequeñas 

diferencias genéticas (polimorfismos) entre ellos. Así también existen diferencias entre es-
pecies que generalmente son más marcadas y pueden no ser sólo cuantitativas, sino tam-

bién cualitativas. Tales diferencias deben ser consideradas si se extrapolan resultados obte-

nidos a partir de una especie a otra. El concepto de toxicidad selectiva se refiere justamente 

al efecto tóxico que puede tener una sustancia sobre una especie dada y no sobre otra y que 

pueden tanto radicar en procesos de absorción, biotransformación, excreción o la presencia 

o ausencia del sitio blanco en una de las especies, como podrían ser enzimas de una vía 

metabólica exclusiva de un grupo. Esta diversidad ha sido aprovechada para el desarrollo de 

agentes que son letales para una especie no deseada y no para otras. Por ejemplo, un her-

bicida afectará una vía metabólica exclusiva de los vegetales (ej. fotosíntesis) sin afectar a 

los animales. 
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Figura 4.6: Curvas tiempo-respuesta (CTR) 

 

El efecto tóxico de una sustancia, no sólo depende de la concentración sino también del 

tiempo de duración de la exposición. En tal sentido es importante conocer la relación tiempo-
respuesta. Poder determinar del tiempo que demorará en manifestarse un determinado efecto 

bajo a un determinado nivel de exposición es extremadamente útil en ecotoxicología. Dicho 

tiempo dependerá de la toxicocinética de la sustancia que determinará la velocidad y el grado 

con que una sustancia se acumula en los tejidos blanco hasta alcanzar la EIC (concentración 

interna efectiva). Por consiguiente, del mismo modo que es posible elaborar las CDR es posible 

construir curvas tiempo-respuesta (CTR) (Figura 4.6.). Para ello se grafican los diferentes niveles 

de efecto en función del tiempo. Este tipo de análisis presenta ventajas desde el punto de vista 

del diseño experimental ya que comparativamente provee mayor información por unidad experi-

mental que las CDR. Pese a ello es aún subutilizado en ecotoxicología. 
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Figura 4.7: Valores de incipiencia obtenidos a partir de las LC50t o los LT50c 

Uno de los usos de las CTR es que permiten estimar el tiempo hasta la muerte (TTD). Para ello 

diferentes modelos son posibles como el de Litchfield, que plotea el logaritmo del tiempo de exposi-

ción vs las unidades Probit correspondientes a cada mortalidad observada a los diferentes tiempos. 

De tal forma puede obtenerse el tiempo letal 50 (LT50) o tiempo medio hasta la muerte (MTTD). 

El valor de incipiencia es el umbral de concentración o tiempo a partir de la cual se comien-

zan a observar efectos adversos. Es común en ecotoxicología expresar el valor de incipiencia en 

términos de la LC50 (Figura 4.7.A), a partir de graficar las LC50 obtenidas a diferentes tiempos de 

exposición. La asíntota de la función que se obtiene es la LC50 de incipiencia que corresponde 

con el valor límite al que tendería dicho parámetro a tiempo infinito (LC50∞). Ese valor indicaría 

la concentración por debajo de la cual el 50% de los individuos vivirán indefinidamente sin pade-

cer los efectos letales que induce la sustancia. Menos utilizado, es el valor de incipiencia esti-

mado a partir de la LT50 (Figura 4.7.B). En este caso se obtiene graficando el logaritmo de la 

concentración vs. el logaritmo de la LT50 obtenida a diferentes concentraciones. 
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Tipos de efectos inducidos por los contaminantes 

Las respuestas tóxicas pueden ser diferenciadas según la proximidad entre el sitio de exposición 

química y el sitio o sitios de acción molecular. Los efectos locales son aquellos que ocurren donde 

el tóxico y el sistema biológico primero hacen contacto. Tales efectos son producidos por la ingestión 

de sustancias tóxicas o la inhalación de materiales irritantes. Ejemplo de ello son sustancias alta-

mente reactivas, como ácidos y bases fuertes. El cloro gaseoso la ser inhalado reacciona con el tejido 

pulmonar en el sitio de contacto, causando daño e hinchazón de los pulmones, con consecuencias 

posiblemente fatales, a pesar de que muy poca sustancia química se absorbe en el torrente sanguí-

neo. Por otro lado, los efectos sistémicos son aquellos que requieren la absorción y distribución del 

tóxico desde su punto de entrada a un sitio distante donde se producen los efectos nocivos. La ma-

yoría de las sustancias, producen este tipo de efecto. En algunos casos, las sustancias pueden cau-

sar efectos locales y sistémicos simultáneamente. La mayoría de los químicos que producen toxicidad 

sistémica no causan una toxicidad de similar grado en todos los órganos; en cambio, generalmente 

provocan su mayor toxicidad en solo uno o dos órganos. Estos sitios se conocen como órganos 
diana y no necesariamente son los sitios donde la sustancia química alcanza la mayor acumulación. 

Esto es particularmente cierto para sustancias lipofílicas como el DDT que se acumulan más en el 

tejido adiposo que en el sistema nervioso donde generan el efecto tóxico. Este hecho ha sido espe-

cialmente relevante, por ejemplo, para las aves migratorias que durante los meses de verano acumu-

laban el insecticida en la grasa corporal sin manifestar ningún efecto adverso. Luego, al quemar las 

grasas durante la migración en el otoño, el DDT era liberado a la sangre, acumulándose ahora en el 

cerebro y el sistema reproductivo, lo que causaba en las aves efectos letales agudos por neurotoxi-

cidad y disminución del éxito reproductivo, respectivamente. Entre los efectos sistémicos, no sólo 

deben considerarse aquellos ocurridos sobre órganos diana sino también los efectos tóxicos no diri-
gidos a órganos diana específico como los generados por sustancias carcinogénicos que pueden 

actuar sobre diferentes órganos de manera inespecífica. 

La alometría es un factor importante que suele modificar los efectos inducidos por los conta-

minantes, dado que al aumentar el tamaño se modifican las relaciones superficie/volumen y por 

tanto las tasas de incorporación y eliminación y por lo tanto la acumulación de las sustancias. Se 

ha observado que es posible establecer para una misma especie una relación entre la toxicidad 

de una sustancia y el peso del organismo de acuerdo a la ecuación: 

log ହ଴ܥܮ ൌ log ܽ ൅ b ൈ log  ݋ݏ݁݌

O lo que es igual: 

ହ଴ܥܮ ൌ ܽ ൈ  ௕݋ݏ݁݌

La exposición repetida a un químico puede reducir la respuesta tóxica, mediante un proceso 

llamado tolerancia o aclimatación. La tolerancia disposicional se da cuando la cantidad de 

una sustancia que alcanza el sitio de acción disminuye con el tiempo, por ejemplo, por activación 

del sistema de detoxificación, reduciendo la respuesta en el tejido. Por otra parte, la tolerancia 
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química o celular puede resultar de una menor disponibilidad de receptores y/o mediadores (por 

ejemplo, neurotransmisores) producto, por ejemplo, de una inhibición de la expresión de los mis-

mos. En particular, cuando sustancias relacionadas estructuralmente causan una respuesta dis-

minuida, ocurre lo que se conoce como tolerancia cruzada. 

Por otra parte, mientras algunos efectos son reversibles, otros son irreversibles. La proba-

bilidad de que el efecto se revierta una respuesta tóxica depende en gran medida de la capacidad 

de un tejido lesionado para adaptarse, reparar y regenerarse. Por lo tanto, para tejidos como el 

hígado y el tracto gastrointestinal que tienen una alta capacidad de regeneración, muchas lesio-

nes son reversibles. Existen límites para esta capacidad de reparación, y las dosis muy altas 

pueden abrumar esta respuesta adaptativa que conduce a la pérdida permanente de la función 

y la insuficiencia hepática potencialmente mortal. 

De acuerdo a la velocidad con la que las sustancias actúan luego de la exposición, los efectos 

pueden dar lugar a una toxicidad inmediata, generalmente cuando se trata de altas dosis de 

estos químicos que pueden tener efectos rápidos en los sistemas cardiovascular, respiratorio y 

neurológico que culminan en la muerte en minutos. Por otro lado, otras sustancias pueden pro-

ducir toxicidades retardada ya que pueden manifestarse luego de meses o años de ocurrida la 

exposición, esto es característico de sustancias carcinogénicas.  

En cuanto a la duración y la frecuencia de las exposiciones, en toxicología, los efectos se diferen-

cian en agudos, subagudos, subcrónicos y crónicos. Las exposiciones agudas se consideran como 

exposiciones únicas, a una concentración de la sustancia relativamente elevada y de una duración 

no mayor a 24h. Las demás, se consideran como exposiciones repetidas a concentraciones general-

mente más bajas, en el caso de las subagudas por un período de hasta 1 mes, las subcrónicas hasta 

3 meses y las crónicas por periodos de más de 3 meses hasta años.  

En ecotoxicología, dada la diversidad de organismos que se utilizan en los ensayos de toxici-

dad, tal clasificación no es tan precisa y dependerá mucho de la duración del ciclo de vida de 

cada especie. Suele considerarse una evaluación de efectos agudos aquellos que se manifies-

tan en horas, generalmente analizados a 24h, 48h y hasta 96h. En el caso de los efectos cróni-
cos las duraciones son mayores, considerándose un periodo no menor al 10% de la duración del 

ciclo de vida de la especie utilizada. Aunque, muchas veces los límites entre las exposiciones 

agudas y crónicas suelen ser borrosos, los efectos tóxicos en cada caso suelen ser bien distintos. 

Por ejemplo, en organismos acuáticos, los efectos agudos inducidos por el Cd suelen estar rela-

cionados principalmente al desbalance iónico del Ca+2 en el plasma que producen hipocalcemia 

que, a su vez, provocan la disfunción cardíaca que conduce a la muerte de los individuos. Por 

otro lado, los efectos crónicos se asocian principalmente a la interferencia con la señalización 

celular que puede, por ejemplo, provocar la disrupción del sistema endócrino.  

Para varios organismos acuáticos, los bioensayos crónicos suelen tener una duración de 28d. 

Sin embargo, la duración varía mucho entre especies, por ejemplo, para la OECD, la duración 

de un ensayo crónicos con abejas (Apis melífera) tiene una duración de 10d mientras que con 

roedores tiene una duración de hasta 12 meses.  
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Dada la dificultad y el costo de realizar ensayos tan prolongados la USEPA, por ejemplo, 

considera la estimación de concentraciones crónicas seguras a partir de ensayos agudos con 

estadios de vida críticos. Por ejemplo, la estimación de la concentración máxima aceptable 

para un tóxico (MATC) a partir de bioensayos con estadios tempranos (ELS), mediante la expo-

sición de embriones durante la incubación y las larvas durante 30 días después de la eclosión. 

Sin embargo, es importante tener presente que la relevancia de dichos ensayos ha sido cuestio-

nada, dado que no siempre los estadios más tempranos son los más críticos y en estudios eco-

lógicos las edades con mayor valor reproductivo pueden ser de las de mayor importancia y ciertos 

contaminantes, como los disruptores endócrinos, afectarlas específicamente.  

Dado que en ecotoxicología la disponibilidad de información sobre toxicidad aguda suele ser mucho 

mayor que para crónica, la USEPA ha propuesto el cálculo de la relación agudo crónico (ACR) como: 

 

ܴܥܣ ൌ
ହ଴ܥܮ
ܥܶܣܯ

 

 

Donde, MATC (concentración máxima aceptable) se obtiene a partir de la ecuación: 

 

ܥܶܣܯ ൌ 	ܥܧܱܰ√ ൈ  ܥܧܱܮ

 

En la cual, LOEC y NOEC son la concentración de no efecto y la más baja que produce 

efecto para puntos finales crónicos. En este contexto, la relación ACR puede ser utilizada como 

un factor de corrección de datos de toxicidad aguda para estimar las MATC asociada a niveles 

de efectos crónicos. 

 

 

Efecto de las mezclas 
 

Por lo general en el ambiente los contaminantes no se encuentran solos, sino que se hallan acom-

pañados de muchos otros contaminantes. Incluso, en los productos comerciales se encuentran en 

formulaciones que contienen varias sustancias juntas. Por tanto, comprender la toxicidad de las mez-

clas es un tema de relevancia en la ecotoxicología. Cuando en una mezcla binaria una sustancia se 

encuentra a niveles tóxicos y la otra a una concentración muy por debajo del nivel al que induce 

toxicidad, pero incrementa la toxicidad de la primera, se dice que la mezcla causa una potenciación 

del efecto tóxico. Un ejemplo clásico es la potenciación de la neurotoxicidad inducida por los piretroi-

des al combinarlos con butóxido de piperonilo (BOP). Ello se debe a que el BOP es in fuerte inhibidor 

del citocromo P450 que contribuye a la detoxificación de los piretroides y por tanto incrementa el 

tiempo medio de residencia del insecticida en los tejidos y por tanto su concentración interna. Si am-

bas sustancias en la mezcla binaria se presentan a concentraciones en las que despliegan efectos 

tóxicos, se dirá que la mezcla causa aditividad, sinergia o antagonismo de los efectos tóxicos, 

cuando la mezcla posea un efecto igual, mayor o menor a la suma de los efectos causados por las 

dos sustancias por separado, respectivamente. El antagonismo puede ser funcional, si las dos sus-

tancias inducen efectos opuestos en una función bioquímica o fisiológica, químico, si las dos sustan-

cias reaccionan entre sí para dar un producto menos tóxico, disposicional si la interacción afecta la 
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absorción, distribución, biotransformación y eliminación de las sustancias en la mezcla, o de receptor 
cuando ambas sustancias compiten por el mismo receptor.  

Para comparar la toxicidad de dos sustancias diferentes en una mezcla es útil expresar los 

efectos que inducen en unidades tóxicas (TU) que se obtiene como la fracción de la LC50(t) o 

más estrictamente del valor de incipiencia (LC50(t∞)) obtenido según la fórmula: 

ܷܶ ൌ
ó݊݅ܿ݅ݏ݋݌ݔ݁	݁݀	ó݊݅ܿܽݎݐ݊݁ܿ݊݋ܥ

50௧ஶܥܮ

Por consiguiente, si las LC50(t∞) de la sustancia A y B son 2 y 5 mg/L, respectivamente, para 

obtener una mezcla que posea 0,5 UT de A y 0,5 UT de B debiera tener 1 y 2,5 mg/L de A y B 

respectivamente. Si el efecto de la mezcla fuere aditivo, el efecto hallado en dicha mezcla debiera 

ser el equivalente a 1 UT, ello es 50% de mortalidad. Si obtuviera una mortalidad mayor (UTmezcla>1) 

entonces el efecto sería sinérgico y si fuera menor al 50% (UTmezcla<1) el efecto sería antagónico. 

Ello se puede calcular mediante el índice de aditividad que se calcula del siguiente modo: 

ܵ ൌ
50஺௠ܥܮ
50஺ܥܮ

൅
50஻௠ܥܮ
50஻ܥܮ

Donde, LC50Am y LC50Am son las concentraciones de A y B en la mezcla que produce el 

50% de mortalidad y LC50A y LC50B las concentraciones de A y B que producen el 50% de 

mortalidad de forma separada. La suma de las contribuciones tóxicas puede graficarse como 

se muestra en la Figura 4.8. 

Figura 4.8: Suma de las contribuciones tóxicas en una mezcla binaria 
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Otra forma de analizar la aditividad en las mezclas es a través del gráfico de isobola (Figura 

4.9.). En el mismo se compara cuantas unidades tóxicas de cada sustancia en la mezcla binaria 

son necesarias para obtener una respuesta de una unidad tóxica (ej. 50% mortalidad) en la mez-

cla y se compara contra el caso que la interacción en la mezcla sea de tipo aditivo representado 

por la diagonal del gráfico. En caso de caer por debajo de dicha diagonal la mezcla será sinérgica 

y si cae por encima de la misma será antagónica. 

 

 
Figura 4.9: Gráfico de Isobola 

 

Dado que la relación entre concentración y efecto (ej. letal) no es lineal si no que sigue en 

general una reacción sigmoidea, cuando se trabaja lejos de la LC50, suele ser más apropiado 

sumar los efectos en términos del logaritmo de la concentración y las unidades Probit para linea-

lizar la relación. 

Un abordaje conveniente, es evaluar el efecto de las mezclas de acuerdo al modo de acción 

tóxica de las diferentes sustancias. En función de ello se han propuesto diferentes modelos que 

contribuirían a explicar la interacción de las sustancias en las mezclas para inducir los efectos 

adversos. El modelo de adición de concentraciones (CA), el modelo de acción independiente (IA) 

y el modelo de interacción simple (SI). En el modelo CA se asume que las sustancias poseen el 

mismo modo de acción y que su acción conjunta es de una forma aditiva luego de normalizar la 

toxicidad en función de la potencia de cada una. Por consiguiente, luego de dicha normalización, 

la toxicidad de la mezcla puede predecirse a partir de la sumatoria de las concentraciones nor-

malizadas de cada tóxico en la mezcla según la siguiente ecuación: 

 

௠௜௫ݔܥܧ ൌ ൭෍
௜݌
௜ݔܥܧ

௡

௜ୀଵ

൱

ିଵ
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Donde x: es la proporción del efecto observado, pi: la proporción de la sustancia i en la mezcla, 

n: el número de sustancias en la mezcla, y ECxi: la concentración de la sustancia i que produce 

el efecto x. En general la fórmula se expresa en términos de TUs, como sigue: 

 

ݏܷܶ ൌ ൭෍
௜ܥ
௜ݔܥܧ

௡

௜ୀଵ

൱

ିଵ

 

 

Donde, Ci es la concentración de la sustancia i en la mezcla. 

En el modelo de IA, se asume que las sustancias poseen un modo de acción diferente y por 

tanto que su acción es independiente. Conceptualmente, este modelo es un enfoque estadístico 

para predecir la probabilidad de que ocurra uno de múltiples eventos posibles. En este caso, la 

toxicidad de la mezcla se estima como: 

 

௠௜௫ݔܥܧ ൌ 1 െෑሺ1 െ ௜ሻݔܥܧ
௡

௜ୀଵ

 

 

Donde ECxmix: es el efecto esperado en la mezcla y ECxi el efecto esperado a partir de la 

sustancia i.  

En el modelo de SI, se asume una interacción entre las sustancias gobernada por el efecto 

de potenciación descrito previamente. Una sustancia a una concentración mucho menor a la que 

causa toxicidad incrementa la acción tóxica de otra sustancia evaluada a concentraciones a las 

que sí produce efecto. En general no existe un modelo formal para evaluar SI, si no que tales 

interacciones se descubren a partir del apartamiento que posee el comportamiento de estas 

mezclas respecto de los modelos anteriores. Para ello se suele calcular la proporción de desvia-

ción del modelo (MDR) de acuerdo a: 

 

ܴܦܯ ൌ
ܽ݀ܽݎ݁݌ݏ݁	௠௜௫ݔܥܧ
ܽ݀ܽݒݎ݁ݏܾ݋	௠௜௫ݔܥܧ

 

 

Un concepto ampliamente utilizado para comparar la toxicidad relativa de diferentes com-

puestos que poseen el mismo modo de acción (ej. dioxinas y PCBs o estrógenos) es el de toxi-

cidad equivalente (TEQ) que se define como como la toxicidad proporcional de un compuesto 

dado de la familia respecto a otro que se utiliza como referencia, por ejemplo, para las dioxinas 

la 2,3,7,8-tetracloro-dibenzo-p-dioxina o para los estrógenos el estradiol (E2). Para ello se puede 

calcular el factor de toxicidad equivalente como sigue: 

 

ܨܧܶ ൌ
௜ݔܥܧ
௥௘௙ݔܥܧ
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Donde, ECxi: es la concentración efectiva del compuesto i y ECxref es la concentración efectiva 

del compuesto de referencia. Por ejemplo, el TEF de la 1,2,3,7,8-pentacloro-dibenzo-p-dioxina 

es de 0,5, ello quiere decir que su afinidad por el receptor arilo (AhR) es la mitad que la de la 

dioxina de referencia y por tanto se necesitará el doble de concentración para inducir la misma 

respuesta. Por consiguiente, para estimar su contribución a la inducción del receptor en una 

muestra, su concentración deberá multiplicarse por 2. 

Vías de efectos adversos 

La ecotoxicología requiere del desarrollo de un marco conceptual dentro del cual los datos y 

el conocimiento recopilados en diferentes niveles de organización biológica puedan ser sinteti-

zados de una manera simple que puedan ser fácilmente incorporados en la evaluación de riesgo 

ecológica. Un paradigma que ha surgido recientemente para dilucidar los vínculos entre respues-

tas observadas a diferentes niveles de organización es el concepto de "Vía de Efectos Adversos" 

(AOP). Sus inventores, Gary Ankley y colaboradores, lo ha definido como "una construcción con-

ceptual que retrata el conocimiento existente sobre el vínculo entre un efecto iniciador molecular 

directo (por ejemplo, una interacción molecular entre un xenobiótico y una biomolécula especí-

fica) y un efecto adverso a un nivel de organización biológica relevante para la evaluación de 

riesgos". En el ámbito de la ecotoxicología y la evaluación del riesgo ecológico, la población es 

el nivel generalmente de mayor relevancia. El desarrollo del concepto de AOP ha incorporado 

principios como el de buenas prácticas para la armonización internacional de los enfoques y 

bases de datos y la integración de herramientas computacionales y de modelado. El marco con-

ceptual (Figura 4.10.) intenta explicar de manera mecanisítica la relación entre la acción del con-

taminante a nivel de su interacción molecular (Ancla 1) y los efectos adversos inducidos a nivel 

del organismo o de la población (Ancla 2). 

Figura 4.10: Marco conceptual de las Vías de Efecto Adverso (AOPs) 
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CAPÍTULO 5 
Estrés oxidativo 

José María Monserrat

Las cosas tienen su forma en el tiempo. No apenas 

en el espacio. Algunos bloques de mármol tienen 

estatuas incrustadas en el futuro.  

ALAN MOORE, Watchmen  

Conceptos generales 

La vida aeróbica generó varios desafíos a los organismos en función de la generación de es-

pecies reactivas de oxígeno y nitrógeno (RONS) que pueden generar daño en diversas molécu-

las y, por consecuencia, en las funciones celulares. Existe una gran variedad de factores abióti-

cos, incluyendo salinidad, temperatura, y gran cantidad de compuestos tóxicos que pueden alte-

rar el balance entre la concentración de antioxidantes y pro-oxidante (Monserrat et al., 2007; 

Lushchak, 2011; Kütter et al., 2014; Lushchak, 2014), promoviendo la oxidación de biomoléculas 

y generando así una situación de estrés oxidativo (Halliwell y Gutteridge, 2015). Existen varias 

definiciones para el término de estrés oxidativo, las cuales dependen de conceptuar claramente 

a lo que consideramos daño oxidativo. A la definición clásica, que considera el fiel de la “balanza” 

entre la concentración de antioxidantes y pro-oxidantes, con potencial generación de daño oxi-

dativo, se le han sumado en los últimos tiempos conceptos más funcionales, que consideran el 

papel del estado redox en procesos celulares (Sies, 2015). Autores como Jones (2006), sin negar 

el modelo de la “balanza” y el potencial efecto en términos de daño oxidativo, considera al estrés 

oxidativo como una disrupción de la señalización redox. Esta visión trae como aspecto novedoso 

el hecho que la activación de mecanismos de apoptosis celular como los mediados por la ASK1 

(“apoptosis-signaling kinase-1”) depende del estado redox. En particular, proteínas como la tio-

rredoxina 2 (Trx2) se unen a a la ASK1, inhibiendo el proceso apoptótico. Sin embargo, una 

condición altamente oxidante puede inducir la formación de puentes disulfuros de Trx2, promo-

viendo la liberación de la ASK1 y la activación de la vía apoptótica (Hansen et al., 2006). En este 

caso, la alteración funcional ya sería una evidencia de daño oxidativo, una concepción bastante 

diferente de la que considera apenas el aumento de biomoléculas (proteínas, lípidos, o ADN, 

entre otras) oxidadas como evidencia de este proceso.  
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Sistema de defensas antioxidantes  
 

A lo largo del proceso evolutivo, la atmósfera terrestre se fue tornando paulatinamente más 

oxidante y fueron surgiendo procesos bioquímicos que permitieron una generación extremada-

mente más eficiente de ATP, asociados a la respiración mitocondrial. La “fuga” de una cierta 

proporción de electrones de la cadena respiratoria mitocondrial al unirse al oxígeno forman el 

radical anión superóxido (O2
•-). Otras especies químicas, como el peróxido de hidrógeno (H2O2) 

y el radical hidroxil (HO•) son también formados en el proceso reductivo del oxígeno para forma-

ción de agua en las células con metabolismo aeróbico (Banerjee, 2008). Así, varios mecanismos 

de defensa antioxidante se fueron generando para mantener las concentraciones de estas espe-

cies químicas en niveles compatibles con la vida. A modo de ejemplo, el radical O2
•- es reducido 

a H2O2 y agua a través de la acción catalítica de la enzima superóxido dismutasa (SOD). El 

peróxido de hidrógeno, por su vez, puede ser reducido a agua por acción de la enzima glutatión 

peroxidasa (GPx) o a agua y oxígeno por acción de la enzima catalasa (CAT) (Figura 5.1). La 

presencia de otras moléculas, muchas veces llamadas de antioxidantes no enzimáticos, comple-

tan el sistema de defensas antioxidantes. Los antioxidantes no enzimáticos pueden ser incor-

porados exógenamente por la dieta o a partir de la producción endógena. Dentro de los antioxi-

dantes no enzimáticos exógenos cabe citar a las vitaminas C (ascorbato) y E (α-tocoferol) y tam-

bién a moléculas como los β-carotenos y una grande diversidad de compuestos fenólicos pre-

sentes en plantas y frutos. Dentro de los generados en forma endógena es importante destacar 

al glutatión reducido (GSH), un tripéptido formado por residuos de glutamato, cisteína y glicina a 

través de la acción catalítica de dos enzimas: la glutamato cisteína ligasa (GCL) y la glutationa 

sintetase (Dickinson y Forman, 2002) (Figura 5.1). También es importante el ácido lipoico, una 

molécula conocida por ser el co-factor de enzimas del ciclo de Krebs, pero que también posee 

propriedades antioxidantes, principalmente por la inducción de genes importantes en la defensa 

antioxidante y de detoxificación celular (Rochette et al., 2013). 

La interacción que existe entre los antioxidantes enzimáticos y no enzimáticos es compleja y 

varias de estas son termodinámicamente posibles. A modo de ilustración, la hipótesis de sumi-

dero de radicales (“radical sink hypothesis”) propuesta por Winterbourn (1993) considera una 

serie de reacciones en donde los radicales reaccionan con GSH generando finalmente anión 

superóxido (O2
•-) que puede luego ser degradado a partir de la acción enzimática de la SOD. En 

la visión de esta autora, el anión superóxido seria el producto final, resultado de la transferencia 

de electrones de radicales generados por el metabolismo celular al oxígeno o, en forma indirecta, 

por medio de la reacción de estos radicales con GSH. De esta forma, tanto la producción de un 

antioxidante como el GSH como la actividad catalítica de la SOD son necesarias para mantener 

un estado celular reducido (Winterbourn, 1993).  
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Figura 5.1. Ejemplo de algunas defensas antioxidantes enzimáticas y no enzimáticas. Se puede observar la degradación 
del radical anión superóxido (O2

•-) por la enzima superóxido dismutasa (SOD), que genera como producto peróxido de 
hidrógeno (H2O2) el cual a su vez es degradado por enzimas como la catalasa (CAT) o la glutatión peroxidasa (GPx). 
Otras enzimas, como la glutatión-S-transferasa (GST), catalizam reacciones de detoxificación celular, conjugando meta-
bolitos tóxicos (endógenos o exógenos) con un antioxidante no enzimático, el glutation reducido (GSH), generando um 
producto más polar y menos tóxico. El GSH es producido endógenamente a partir de la acción catalítica de dos enzimas: 
la glutamato cisteína ligasa (GCL) y la glutatión sintasa (GS). En la degradación del H2O2 por la GPx, se utiliza el poder 
reductor del GSH que se oxida a glutatión disulfeto (GSSG), molécula que puede ser reducida nuevamente a GSH por 
acción de la enzima glutatión reductasa (GR). La figura muestra la importancia de mantener los niveles intracelulares de 
H2O2 sobre control: esta molécula, en presencia de hierro libre (Fe2+) genera la especie más reactiva, el radical hidroxil 
(HO•). Este radical puede remover un átomo de hidrógeno de un ácido graso poliinsaturado (PUFA), promoviendo el 
proceso de peroxidación lipídica, una de las variables comúnmente utilizadas para caracterizar daño oxidativo. El recua-
dro inferior resume este proceso: un PUFA (L-H) en presencia de HO• genera un radical lipídico (L•) que, en un ambiente 
aeróbico, genera un lipoperoxi-radical (LOO•) el cual irá a perpetuar el proceso de peroxidación lipídica por medio de la 
remoción de otro átomo de hidrógeno de otra molécula de PUFA para generar un hidroperóxido lipídico (LOOH), una 
molécula estable que comúnmente es utilizada para evaluar daño oxidativo lipídico. 

Medidas de capacidad antioxidante total 

Como fue dicho previamente, el sistema antioxidante está constituido por diversas moléculas 

y enzimas que conforman una red compleja de interacciones, lo cual genera problemas a la 

hora de medir el estado antioxidante de células, tejidos o, incluso, organismos, ya que en cual-

quier investigación se evaluará un número limitado de antioxidantes (Winston et al., 1998; Re-

goli y Winston, 1999; Gorbi y Regoli, 2003; Amado et al., 2009). Muchas veces también ocurre 

que los antioxidantes medidos en un estudio difieren de los medidos en otro, lo que dificulta la 

comparación de los resultados. Finalmente también debe considerarse que si en un estudio se 

observa, por ejemplo, que una condición experimental aumentó la actividad de la GPx (o su 

expresión) y simultáneamente disminuyó la actividad (o su expresión) de la catalasa, resultará 

complicado decidir si el factor en estudio indujo o no una respuesta antioxidante que  afecta 

los niveles de H2O2. 
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Figura 5.2. Diagrama de flujo para la determinación de la capacidad antioxidante total, utilizando diferentes tipos de substra-
tos oxidables que generan variados tipos de señal que pueden ser registrados. RONS: especies reactivas de oxígeno y 
nitrógeno. Las flechas con (-) indican inhibición del proceso al cual ellas apuntan. En la figura menor puede observarse la 
generación de fluorescencia de un producto oxidado en presencia y en ausencia de un compuesto antioxidante. 

 

Teniendo en cuenta este problema, una estrategia ha sido el desarrollo de metodologías para 

medir la capacidad antioxidante, incluyendo tanto a las defensas no enzimáticas como a las en-

zimáticas, obteniéndose de esta forma un resultado que estime la capacidad antioxidante global 

contra una determinada especie reactiva, generalmente radicalar (Regoli y Winston, 1999; Gorbi 

y Regoli, 2003). Existen varios métodos para determinar la capacidad antioxidante total y casi 

todos ellos se basan en el mismo principio y componentes (Figura 5.2): (a) la generación in vitro 

de algún tipo específico de RONS; (b) un substrato oxidable que reaccionará con los RONS; (c) 
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un producto oxidado generado después de reaccionar el substrato oxidable con los RONS; (d) 

una señal emitida por el producto oxidado; (e) una señal emitida luego de los pasos (a)-(d) en 

presencia de una muestra biológica que se presume que tiene actividad antioxidante; y (f) la 

comparación de los resultados obtenidos en (d) y (e). La lógica por detrás de este principio es 

asumir que los antioxidantes presentes en la muestra biológica deberán interceptar y/o degradar 

los RONS y, como consecuencia, será generada una menor cantidad de producto oxidado, re-

duciendo de esta forma la intensidad de la señal. Los diferentes métodos utilizados para medir 

la capacidad antioxidante total miden distintos tipos de señales, incluyendo absorbancia, fluores-

cencia, liberación de etileno, etc. Es muy importante también mencionar que el potencial de re-

ducción del RONS (y, por ende, su reactividad) generado puede diferir mucho entre cada uno de 

los métodos utilizados, lo que significa que la interpretación y comparación entre los distintos 

métodos difícilmente será simple e incluso posible. 

Si bien las medidas de capacidad antioxidante total parecen tener ventajas frente a los proble-

mas antes enunciados, su uso no está exento de problemas y críticas. El hecho ya comentado 

de que el sistema antioxidante forma una trama compleja de reacciones en donde varias molé-

culas y enzimas intervienen hace que muchas veces no se observen respuestas en la capacidad 

antioxidante de organismos que, por ejemplo, fueron muestreados de un local no impactado y de 

otro impactado o entre organismos de un grupo control cuando comparados con otros expuestos 

a diferentes tipos de agentes tóxicos. Esta situación ya ha sido relatada varias veces en la litera-

tura y puede ser interpretada en el sentido de que la depleción de antioxidantes para afrontar 

una situación pro-oxidante puede ocurrir en paralelo con la inducción de antioxidantes, producto 

de la expresión de genes de la defensa antioxidante. Un ejemplo claro al respecto puede verse 

en el trabajo de Zanette et al. (2015), en donde el molusco Balanus improvisus fue muestreado 

en diferentes lugares, algunos con evidencias previas de estar impactados y no fue observada 

respuesta en términos de alteraciones de la capacidad antioxidante contra radicales peroxil. Aun 

así, varios otros trabajos han observado alteraciones en la capacidad antioxidante total frentes a 

diversas condiciones experimentales. 

En la Tabla 5.1 son mostrados los resultados de trabajos que han medido la capacidad an-

tioxidante total en organismos acuáticos considerando diferentes factores como intensidad de 

luz, suplementación con antioxidantes o carbohidratos, radiación UV, exposición a toxinas, en-

tre otros. Otros factores como la temperatura también ejercen influencia en la generación de 

RONS en organismos poiquilotérmicos. Por ejemplo, en la ostra Pinctada fucatai fue observado 

que el mayor contenido de carotenoides en estos organismos otorgaba a ellos mayor capaci-

dad antioxidante y resiliencia frente al estrés térmico, reduciendo la inducción de peroxidación 

lipídica, una variable comúnmente medida para caracterizar una situación de estrés oxidativo 

(Meng et al, 2017).  Otros factores, no tan estudiados, como la intensidad de luz o el uso de 

sistemas de cultivo intensivo con bioflocos (BFT) en acuacultura han demostrado modular la 

capacidad antioxidante total en moluscos y crustáceos, respectivamente (da Silva Martins et 

al., 2015; Xialong et al., 2016).  



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 121 

Tabla 5.1. Estudios con organismos acuáticos bajo diferentes condiciones experimental que han utilizado medidas de capacidad antioxidante total. 
Especie (órgano/fluido) Factor analizado Método Efecto observado Referencia
Molusco 
Haliotis discus hanai 
(hepatopáncreas) 

Intensidad de luz Capacidad reductora de íon 
férrico (FRAP) 

Elevación del FRAP a la mayor 
intensidad lumínica 

Xialong et al. (2016) 

Anfípodo  
Gammarus wilkitzki 
(organismo entero) 

Radiación UV Capacidad de “scavenging” 
total contra oxiradicales 
(TOSC) 

Reducción del TOSC en los 
organismos expuestos a UV 

Krapp et al. (2009) 

Pez  
Mylopharyngodon piceus 
(hígado) 

Dieta elevada en carbohidratos 
(HCHO) 

FRAP Menor valor de FRAP hepático en 
peces alimentados con la dieta 
HCHO 

Zhou et al. (2017) 

Camarón  
Litopenaeus vannamei 
(músculo) 

Comparación entre camarones 
cultivados en sistema de bioflocos 
(BFT) con camarones cultivados 
en agua salina sin bioflocos 

Capacidad antioxidante 
contra peroxi radicales 

Aumento de la capacidad 
antioxidante en músculo de 
camarones criados en sistema BFT 

da Silva Martins et al. 
(2015) 

Pez  
Cyprinus carpio 
(músculo)  

Suplementación con ácido lipoico 
en la dieta 

Capacidad antioxidante 
contra peroxi radicales 

Mayor capacidad antioxidante en 
músculo de carpas suplementadas 
con ácido lipoico 

Enamorado et al. (2015) 

Pez  
Jenynsia multidentata 
(bránquias y cerebro) 

Exposición a la hepatotoxina 
microcistina 

Capacidad antioxidante 
contra peroxi radicales 

Menor capacidad antioxidante en 
peces expuestos a la toxina 

Amado et al.  (2009) 
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Mecanismos de inducción de la capacidad antioxidante total 
 

Aun teniendo en claro que existen miríadas de moléculas y enzimas que se encuentran interac-

tuando y, por ende, generando variaciones en la capacidad antioxidante total, podríamos plantear-

nos si existen factores clave en su regulación. Autores como Regoli y Winston (1998) han conside-

rado que el método propuesto por ellos -TOSC- para dosar la capacidad de “scavenging” total 

contra oxiradicales (como, por ejemplo, peroxi-radicales) depende de la concentración de GSH. 

Amado et al. (2009) han observado un resultado equivalente, ya que la adición de GSH a extractos 

de hígado de pez resultó en un aumento de la capacidad antioxidante contra peroxi-radicales. De 

esta forma, es importante analizar los mecanismos que controlan los niveles de GSH en las células. 

Como ya fue dicho, la síntesis de este antioxidante es efectuada por dos enzimas: la glutamato 

cisteína ligasa (GCL) y la glutamato sintase (GS), en ambos casos con gasto de ATP (Figura 5.1). 

La enzima GCL es una enzima dimérica, con una subunidad catalítica (GCLc) y otra regulatoria 

(GCLr). Varios factores afectan la actividad de la GCL, incluyendo el estado redox celular y la mo-

dificación covalente por fosforilación en la GCLc (Sun et al., 1996; White et al., 2003; Toroser et al., 

2006). Por otro lado, existe un control transcripcional de los genes que codifican para las dos 

subunidades de esta enzima, efectuado por el factor Nrf2 (Suh et al., 2004).  

Normalmente, la proteína Nrf2 forma un complejo con un homo dímero de la proteína citosólica 

Keap 1 (Kansanen et al., 2013), impidiendo su migración al núcleo celular (Nguyen et al., 2004). 

Sin embargo, algunos antioxidantes como, por ejemplo, el ácido lipoico y la quercetina, facilitan 

la disociación del complejo Nrf2-Keap1 (o la formación de este), promoviendo su migración al 

núcleo para inducir la expresión de genes importantes en la respuesta antioxidante enzimática y 

no enzimática, incluyendo aquellos que codifican para la GCLr y la GCLc (Koriyama et al., 2013; 

Ji et al., 2015). De esta forma, y aunque es extremadamente difícil asociar de forma unívoca el 

incremento de la capacidad antioxidante total a un subconjunto de antioxidantes específicos, 

algunos métodos son sensibles a un aumento en la concentración de GSH. Bajo esta perspec-

tiva, es esperado que el uso de antioxidantes que modulen la estabilidad del complejo Nrf2-

Keap1 o su formación deberían alterar la capacidad antioxidante total.  

De hecho, y como mostrado en la Tabla 1, Enamorado et al. (2015) encontró mayor capacidad 

antioxidante en músculo de la carpa común Cyprinus carpio después de ser alimentada durante 

cuatro semanas con una dieta enriquecida con ácido lipoico. En el mismo trabajo fue observado 

en el músculo un aumento significativo de GSH en la tercera semana del experimento, una 

respuesta que era esperada en función del efecto regulador del ácido lipoico en la expresión de 

los genes que codifican para la enzima GCL. La mención previa del gasto de ATP en la síntesis 

de GSH, sumado a que la expresión aumentada de los genes asociados a la defensa antioxidante 

y de detoxificación celular debería aumentar el proceso traduccional, que es sumamente oneroso 

en términos de ATP para la célula, genera una pregunta importante: ¿la respuesta antioxidante 

no debería modular (activar) los procesos catabólicos de la célula (Sies, 2015)? Varias evidencias 

indican que esto es, de hecho, lo que ocurre. La proteína quinasa activada por AMP (AMPK) es 

un efector clave en la inducción de procesos catabólicos como la β-oxidación, la glicólisis y la 
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incorporación de glucosa por células musculares. Lo interesante es que el tratamiento de ratas 

con extractos ricos en antioxidantes ha demostrado, además de disminuir la concentración de 

especies reactivas de oxígeno y los marcadores de daño oxidativo en lípidos, proteínas y ADN, 

el aumento de la concentración de ATP mitocondrial, así como la actividad de la citrato sintasa, 

del ciclo de Krebs (Giamperi et al., 2017). De esta forma podemos pensar que una situación pro-

oxidante genera una respuesta coordinada, en la cual no solamente los genes importantes para 

la defensa antioxidantes son reclutados sino también los procesos catabólicos necesarios para 

proveer el ATP requerido para esta respuesta. Esta situación podemos considerarla un caso 

particular de respuestas de los organismos frente a condiciones adversas, como postulado por 

Sokolova et al. (2012). Estas autoras postulan que el presupuesto energético de un organismo 

puede ser afectado frente a diferentes tipos de agentes estresores, incluyendo salinidad, 

temperatura y agentes químicos variados. En esta situación, el aumento en la inversión en 

energía en ítems de mantenimiento, asociados a síntesis de enzimas de detoxificación, reparo, 

antioxidantes, etc., inducirá una queda concomitante en otros aspectos del metabolismo del 

organismo, como reproducción y crecimiento. Desde una perspectiva de estrés oxidativo, el 

condicionamiento previo que pudiera tener un organismo, sea por una exposición previa o por 

haber un tratamiento previo con antioxidantes, debería aumentar la resiliencia de este frente a 

factores de estrés, al tiempo que la inducción previa de estas respuestas de mantenimiento 

debería minimizar los efectos sobre la reproducción o crecimiento.  
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CAPÍTULO 6 
Neurotoxicidad 

Ana Ferrari, Olga Liliana Anguiano 

Introducción 

La neurotoxicidad se define como cualquier efecto adverso sobre la química, estructura o 

función del sistema nervioso durante el desarrollo o en la madurez, inducido por un agente quí-

mico o físico (Ladefoged et al., 1995). Esta definición indica que el efecto adverso puede causar 

cambios estructurales en el sistema nervioso (SN), como por ejemplo pérdida de células especí-

ficas o puede causar efectos más sutiles relacionados con la comunicación nerviosa. La natura-

leza del cambio inducido puede ser neuroquímica, morfológica o relacionada con la conducta y 

puede manifestarse transitoria o permanentemente. Es importante considerar que incluso pe-

queños cambios en la estructura o función del SN pueden tener profundas consecuencias para 

las funciones neurológicas, conductuales y las relacionadas con el cuerpo (Gilbert, 2012). 

Los xenobióticos o sus metabolitos responsables de causar efectos adversos como resultado 

de la interacción directa con el SN se denominan agentes neurotóxicos. Numerosos compuestos 

químicos resultan tóxicos para el SN, entre ellos: metales, solventes orgánicos, plaguicidas, fár-

macos y toxinas naturales. La neurotoxicidad puede ocurrir en cualquier momento del ciclo de 

vida, desde la gestación hasta la senescencia, y sus manifestaciones pueden cambiar con la 

edad (National Research Council, 1992). Sin embargo, es importante considerar que el SN en 

desarrollo parece ser particularmente más vulnerable a los tóxicos que el maduro, por lo cual 

muchos de éstos deben ser considerados neurotóxicos del desarrollo (Costa y Pellacani, 2014). 

Los efectos adversos producidos por los agentes neurotóxicos dependen de numerosos fac-

tores como son: las propiedades fisicoquímicas del agente químico, la vía de exposición y la 

dosis recibida y de otros parámetros relacionados con los individuos expuestos como edad, sexo, 

estado de salud general, factores dietéticos, sensibilidad individual, así como también las dife-

rencias de susceptibilidad entre las diversas especies. Asimismo, se ha encontrado que el me-

canismo de neurotoxicidad así como la sintomatología asociada puede variar incluso para un 

mismo compuesto dependiendo de si la exposición es aguda o crónica (Nava-Ruíz y Méndez-

Armenta, 2011). Por otra parte, debe considerarse que luego de la exposición a altas dosis de 

algunos agentes neurotóxicos (como mercurio o arsénico) puede existir un período de latencia 

de días o semanas antes de que los cambios estructurales y funcionales en el SN se vuelvan 

evidentes (Spencer y Lein, 2014). 
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La exposición a agentes neurotóxicos puede ocasionar diferentes síntomas que incluyen: 

efectos motores (convulsiones, debilidad, temblor, espasmos, falta de coordinación, inestabili-

dad, parálisis, etc.), efectos sensoriales (cambios en el equilibrio, trastornos de la visión, del do-

lor, táctiles y auditivos, etc.), efectos cognitivos (confusión, problemas de memoria, del habla, de 

aprendizaje, etc.) y efectos sobre la personalidad y el estado de ánimo (excitabilidad, depresión, 

irritabilidad, nerviosismo, alucinaciones, etc.) (Harris y Blain, 2004; Gilbert, 2012). 

Debido a que existe una exposición involuntaria a numerosos agentes neurotóxicos, la neu-

rotoxicología se desarrolló como una disciplina en los años 1970s a fin de avanzar en el enten-

dimiento de los efectos sobre el SN (Gilbert, 2012). 

Biología básica del sistema nervioso 

El sistema nervioso (SN) es el órgano más complejo en términos de estructura y función: 

coordina el comportamiento, al percibir y responder a estímulos externos es responsable de me-

diar la comunicación con el entorno externo; coordina las actividades de todos los demás siste-

mas de órganos y, por lo tanto, juega un papel esencial en el mantenimiento del equilibrio meta-

bólico (Basu, 2015). La complejidad de los tipos celulares y de las funciones del SN junto con 

algunas características intrínsecas (por ejemplo, las neuronas maduras no se dividen y dependen 

en gran medida de la disponibilidad de oxígeno y glucosa), hacen que éste sea particularmente 

vulnerable a la presencia de diversos tóxicos (Harris y Blain, 2004). 

Este sistema está anatómicamente dividido en sistema nervioso central (SNC) que com-

prende al encéfalo (cerebro, cerebelo y bulbo raquídeo) y la médula espinal y el sistema nervioso 

periférico (SNP) que incluye los ganglios y nervios por fuera del SNC. El SNC está aislado del 

resto del cuerpo por la barrera hematoencefálica (Spencer y Lein, 2014). El SNP está formado 

por todos los nervios que transmiten el impulso nervioso desde los receptores al SNC (nervios 

sensitivos o aferentes) y de éste a los órganos efectores, músculo o glándula (nervios motores o 

eferentes) y también por los ganglios nerviosos fuera del SNC. El SNP se puede dividir en los 

sistemas somático (voluntario) y autónomo (involuntario). El SN comienza a desarrollarse tem-

prano en la gestación y continúa creciendo y cambiando, particularmente en los primeros años 

de la infancia y la niñez. Durante el desarrollo, el cerebro se organiza en áreas separadas pero 

interconectadas que controlan diferentes funciones (Gilbert, 2012), y son importantes los proce-

sos de proliferación, diferenciación y migración celular (Spencer y Lein, 2014).  

Diferentes tipos de células están presentes en el SN: neuronas, macroglia y microglia. Las 

neuronas son eléctricamente excitables y tienen una morfología única con cuerpo celular y pro-

longaciones constituidas por las dendritas y el axón. Los axones pueden variar en longitud de-

pendiendo del tipo de neurona, pero generalmente la longitud es decenas o miles de veces mayor 

que el diámetro del cuerpo celular (National Research Council, 1992). A lo largo del axón se 

transmite el impulso nervioso hasta el terminal axónico. Las neuronas pueden comunicarse, por 
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transmisión sináptica mediante la liberación de neurotransmisores desde el terminal axónico ha-

cia el espacio entre las células (hendidura sináptica), con cualquier célula que exprese receptores 

para los neurotransmisores que liberan. El neurotransmisor, generalmente, se almacena en ve-

sículas sinápticas y luego se libera en respuesta a una señal que se transmite por el axón celular. 

Algunos neurotransmisores son: acetilcolina, glutamato, noradrenalina, ácido gama aminobutí-

rico y dopamina. En la Figura 6.1 se presenta la sinapsis colinérgica y el efecto de los inhibidores 

de la enzima acetilcolinesterasa (AChE) que será descripto detalladamente más adelante. Las 

neuronas son responsables de la recepción, integración, transmisión y almacenamiento de infor-

mación. Se pueden clasificar como interneuronas, neuronas motoras, sensoriales y neuroendo-

crinas. Las neuronas motoras inervan las fibras musculares; las sensoriales monitorean los am-

bientes externos e internos del organismo, las neuronas neuroendocrinas provocan secreciones 

de las células glandulares y las interneuronas modulan las interacciones entre otras neuronas 

(National Research Council, 1992). 

 

 
Figura 6.1: Sinapsis colinérgica: la neurona presináptica libera el neurotransmisor acetilcolina (ACh) que se une a receptores 
específicos (RACh) en la membrana postsináptica. La enzima acetilcolinesterasa (AChE) degrada el neurotransmisor. La colina 
aciltransferasa ChAT sintetiza ACh en la neurona presináptica. Tomado de Anguiano y Lascano (2011) con permiso. 

 

La macroglia incluye a células no neuronales que pueden dividirse por mitosis con diferentes 

funciones en el SN como los astrocitos, oligodendrocitos, células de Scwann, glia radial y células 

ependimales. Los oligodendrocitos (en el SNC) y las células de Scwann (en el SNP) forman la 

vaina de mielina (membrana plasmática modificada y extendida, rica en lípidos) que rodea a 

algunos axones (Moser et al., 2008). Durante el desarrollo temprano, la mielina se deposita en 
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forma de espiral formando una vaina alrededor del axón y lo aísla permitiendo una mayor veloci-

dad de transmisión del impulso nervioso. Los astrocitos son los más abundantes y contribuyen a 

formar la barrera hematoencefálica. Esta barrera presenta uniones estrechas entre las células 

endoteliales que rodean los capilares, así como, también interacciones entre las células endote-

liales y los astrocitos; impide que diferentes productos químicos ingresen al cerebro, lo que re-

sulta en una protección del mismo pero puede dificultar el tratamiento de enfermedades. Sin 

embargo, esa barrera tiene una serie de mecanismos de transporte específicos a través de los 

cuales llegan al cerebro los nutrientes, hormonas, aminoácidos, péptidos, etc., necesarios para 

el metabolismo y la función del SNC. Algunos químicos, como la cafeína, ingresan fácilmente al 

cerebro, al igual que muchos otros compuestos neuroactivos.  

La microglia son las células semejantes a macrófagos y representan el sistema de defensa 

del cerebro. 

Mecanismos de neurotoxicidad 

A fin de comprender el mecanismo de acción de cada compuesto neurotóxico se ha avan-

zado en la identificación del blanco u objetivo celular. En el SN, los cuatro objetivos más fre-

cuentes son: la neurona, el axón, la célula mielinizante o el sistema neurotransmisor. Como 

resultado, se pueden identificar compuestos neurotóxicos que causan neuronopatías, axono-

patías, mielinopatías o toxicidad asociada a neurotransmisores (Tabla 6.1) (Moser et al., 2008). 

Sin embargo, se debe considerar que algunos agentes neurotóxicos son capaces de ocasionar 

más de un tipo de neurotoxicidad.  

Tabla 6.1 Elementos y compuestos asociados con las diferentes neuropatías 

* Compuestos organofosforados que inhiben a la enzima esterasa diana de neuropatía.
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Neuronopatía  
 

Ciertos tóxicos son específicos para las neuronas, o en ocasiones para un grupo particular de 

neuronas, lo cual ocasiona su lesión o, cuando la intoxicación es lo suficientemente grave, su 

muerte. El proceso de degeneración neuronal, una vez que ha tenido lugar, se considera irrever-

sible y permanente e incluye la degeneración de todas sus extensiones citoplasmáticas, dendri-

tas y axones, y de la mielina que envuelve el axón (Moser et al, 2008). Algunas de las caracte-

rísticas únicas de la neurona que incluyen: una alta tasa metabólica, la presencia de prolonga-

ciones y una membrana excitable ocasionan que esta célula presente un mayor riesgo de ser 

afectada por compuestos tóxicos (Gilbert, 2012).  

En general, el efecto causado por esta clase de agentes neurotóxicos se caracteriza por la 

aparición de encefalopatías, que producen en algunos casos una disfunción global y en otros un 

efecto más concreto debido a la especificidad del neurotóxico por un grupo de neuronas deter-

minadas (lo cual ocasiona entonces una pérdida de funcionalidad particular). Un ejemplo de 

agente neurotóxico ampliamente estudiado es el metilmercurio (MeHg) que causa daño neuronal 

al afectar principalmente a las neuronas del córtex visual y del cerebelo (Costa, 2017). Por otra 

parte, el MPTP (1-metil-4-fenil-1,2,5,6-tetrahidropiridina), atraviesa la barrera hematoencefálica, 

es activado metabólicamente y causa daño en un área específica del cerebro donde se localizan 

neuronas dopaminérgicas; estas mismas neuronas son las implicadas en la enfermedad de Par-

kinson (Gilbert, 2012). Este compuesto surgió como un subproducto de la producción ilegal de 

heroína sintética (National Research Council, 1992). El MPTP se utiliza actualmente como mo-

delo para el estudio de esta enfermedad.  

 

 

Axonopatía 
 

Los trastornos neurotóxicos denominados axonopatías son aquellos en los que el sitio prima-

rio de toxicidad es el axón. El agente neurotóxico actúa directamente sobre el axón que se de-

genera, y con él la mielina que lo rodea; sin embargo, el cuerpo celular de la neurona permanece 

intacto (Moser et al., 2008). El efecto se ha indicado como una "transección química" del axón 

en algún punto a lo largo de su longitud, por lo cual, el axón separado del cuerpo celular se 

degenera (Costa, 2017). En las axonopatías, generalmente la parte distal del axón se ve afectada 

primero y los axones de mayor longitud son afectados en mayor grado que los de menor longitud 

debido a su mayor superficie de contacto (Harris y Blain, 2004). Por otra parte, pueden verse 

afectadas las fibras sensitivas, motoras o ambas. La consecuencia principal de este hecho es la 

dificultad en la transmisión del impulso nervioso. La velocidad de conducción nerviosa a menudo 

se ve afectada, y los signos clínicos resultantes pueden ser pérdidas sensoriales en las extremi-

dades y/o déficit motor. Si la acción neurotóxica tiene lugar sobre los axones del SNC el proceso 

es irreversible; por el contrario, el efecto tóxico sobre los axones del SNP puede ser reversible 

(Harris y Blain, 2004).  
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Una gran cantidad de medicamentos farmacéuticos y químicos industriales pueden causar 

axonopatías, entre ellos, la acrilamida (Moser et al., 2008). Algunos ésteres de organofosforados 

pueden producir axonopatías graves debido a la degeneración de los axones distales centrales 

y periféricos sin llegar a provocar el conocido efecto colinérgico (descripto más adelante). Los 

hidrocarburos alifáticos son otro claro ejemplo de sustancias que inducen neuropatías axonales, 

como el n-hexano (Costa, 2017).  

 

 

Mielinopatía 
 

En las mielinopatías el agente neurotóxico interacciona directamente con la vaina de mielina 

o con las células productoras de mielina (oligodendrocitos en el SNC y células de Schwann en 

el SNP). Puede ocurrir que la mielina se desnaturalice, produciéndose la separación de las lámi-

nas de mielina del axón (edema intramielínico) o que se produzca la pérdida selectiva de mielina 

(desmielinización) (Moser et al., 2008). La gravedad de este efecto depende directamente de la 

extensión de la desmielinización y de si el sistema afectado es el central o el periférico. La re-

mielinización en el SNC ocurre solo en un grado limitado después de la desmielinización; sin 

embargo, las células de Schwann en el SNP son capaces de remielinizar el axón después de 

una lesión desmielinizante (Costa, 2017). 

La mielina proporciona aislamiento eléctrico por lo cual la principal consecuencia de las mie-

linopatías es la alteración de la transmisión del impulso nervioso (Spencer y Lein, 2014). Más 

aún, cuando la desmielinización es muy extensa, puede producirse un bloqueo de la transmisión 

del mismo. Los síntomas asociados son debilidad, alteraciones sensoriales y parestesia (sensa-

ciones anormales de tacto, como ardor o picadura, que se presentan sin estímulo exterior) 

(Costa, 2017). 

Algunos elementos, como el plomo y el telurio, ejercen su acción neurotóxica sobre las células 

de Schwann en el SNP; mientras que, el hexaclorofeno y el trietilestaño ejercen su acción sobre 

la mielinización en el SNC (Spencer y Lein, 2014; Costa, 2017).  

 

 

Neurotoxicidad asociada a la neurotransmisión 
 

La neurotransmisión proporciona una variedad de blancos potenciales para agentes neurotó-

xicos que incluyen enzimas involucradas en la síntesis, mecanismos de almacenamiento y libe-

ración de neurotransmisores, enzimas o sistemas de captación involucrados en la eliminación de 

neurotransmisores y también receptores y sus sistemas de transducción de señales acoplados 

(Spencer y Lein, 2014; Costa et al., 2017). 

Existe un grupo importante de sustancias (insecticidas, productos farmacológicos sintéticos, 

etc.) que interaccionan con receptores específicos del SN y son capaces de alterar la comunica-

ción intercelular (transináptica) (Moser et al., 2008). La principal consecuencia es la interrupción 
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parcial o total del impulso nervioso. El efecto agudo de estos agentes neurotóxicos depende 

directamente de la concentración de los mismos en el lugar donde ejercen su acción.  

Existen diferentes modos de acción relacionados con la alteración de la neurotransmisión 

(Spencer y Lein, 2014). Los neurotóxicos pueden: 1) bloquear el receptor para que el neurotrans-

misor no pueda unirse al mismo y, por lo tanto, la célula receptora no pueda responder; 2) imitar 

la acción del neurotransmisor para que la célula receptora responda aunque no haya un neuro-

transmisor natural; 3) bloquear la degradación del neurotransmisor, lo cual causa una sobreesti-

mulación de la célula receptora y 4) impedir la recaptación del neurotransmisor en la célula pre-

sináptica, lo que origina un aumento del neurotransmisor y también sobreestimulación de la cé-

lula postsináptica.  

Los agentes neurotóxicos que actúan sobre un neurotransmisor específico a menudo tienen 

efectos transitorios y la exposición debe repetirse para continuar el efecto. Sin embargo, los ga-

ses nerviosos muy potentes (por ejemplo, el gas sarín, compuesto organofosforado) bloquean 

permanentemente al agente responsable de la degradación de la acetilcolina y causan la muerte 

porque el SN no puede recuperarse (Gilbert, 2012). 

Modelos de neurotóxicos y sus mecanismos de acción 

Acrilamida 

La acrilamida es un monómero de vinilo, altamente soluble en agua, utilizado ampliamente en 

la fabricación de papel, minería, tratamiento de aguas residuales e impermeabilización (LoPa-

chin, 2004; Moreno Navarro et al., 2007). También se usa en laboratorios biotecnológicos y de 

investigación en biología molecular (Costa, 2017). Asimismo, este monómero se forma en dife-

rentes alimentos cuando son sometidos a altas temperaturas (Moser et al., 2008).  

La acrilamida es un agente neurotóxico cuyos efectos han sido bien documentados tanto en 

humanos como en animales de laboratorio. La exposición ocupacional subcrónica a bajas con-

centraciones de acrilamida en humanos produce neurotoxicidad caracterizada por ataxia (dificul-

tad para coordinar los movimientos), debilidad del músculo esquelético y entumecimiento de ma-

nos y pies; esta neurotoxicidad se asoció con daño en los terminales nerviosos en el SNC y el 

SNP. El sello morfológico distintivo de esta neuropatía se considera que es la inflamación del 

terminal nervioso distal y del axón preterminal de las fibras mielinizadas más largas (LoPachin, 

2004), lo cual conduce a la degeneración del axón. Por exposición a este neurotóxico se puede 

observar acumulación de neurofilamentos en la terminal nerviosa (Moser et al, 2008). También 

es característica una disminución en el número de vesículas sinápticas y de mitocondrias en el 

terminal nervioso, que se debe a la interferencia de la acrilamida con las proteínas involucradas 

en la fusión de vesículas, ya sean sinápticas o de transporte, con las membranas de destino 

(LoPachin, 2004).  
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Los estudios experimentales en animales han demostrado que la acrilamida se absorbe por 

todas las vías de exposición, sin embargo, la vía oral es la más rápida en todas las especies 

(Moreno Navarro et al., 2007). La Organización Mundial de la Salud (OMS) estableció un valor 

de ingesta diaria tolerable de 12 μg/kg de peso corporal por día, basada en la neurotoxicidad 

observada en ratas expuestas a dosis repetidas (OMS, 1985). Por otra parte, en humanos la 

mayoría de los eventos tóxicos observados han sido neuropatías periféricas en trabajadores de 

fábricas expuestos a altas dosis, que se reflejan en debilidad muscular y déficits sensoriales 

(LoPachin, 2004; Moser et al., 2008). Asimismo, en trabajadores con alta exposición a la acrila-

mida (captación total de acrilamida 0,63 a 0,86 mg por kg por día), se ha observado una sensi-

bilidad reducida a la vibración, el dolor y el calor, así como una disminución en la velocidad de la 

conducción nerviosa (Calleman, 1996).  

 

 

Arsénico 
 

El arsénico (As) es un metaloide, muy soluble en agua, ampliamente distribuido en el mundo 

y, en particular, en Argentina. Proviene tanto de fuentes naturales como antropogénicas (minería, 

uso como plaguicida). Este elemento es altamente tóxico y su exposición crónica en humanos 

ha sido asociada con el Hidroarsenicismo Crónico Regional Endémico (HACRE). Esta patología 

está asociada a la ingesta crónica de As presente en el agua y en los alimentos y se caracteriza 

por presentar lesiones de piel, alteraciones sistémicas cancerosas, afecciones cardiovasculares 

y neurotoxicidad (Villamil Lepori, 2015). El As se encuentra tanto en forma inorgánica como or-

gánica, y ambos tipos pueden existir en los estados de oxidación trivalentes o pentavalentes. En 

la naturaleza, el estado más común es el inorgánico pentavalente, As(V), que en el organismo 

se reduce a As(III), y luego puede ser metilado a ácido metil y dimetilarsénico (Mochizuki, 2019). 

Las formas inorgánicas son más tóxicas que las orgánicas. El mecanismo de acción del As(III) 

consiste en la inhibición enzimática por reacción con los grupos sulfhidrilos (-SH) de las proteínas 

y el As(V) puede desacoplar la fosforilación oxidativa (Nava-Ruíz y Méndez-Armenta, 2011).  

La exposición al As se asocia con una amplia gama de complicaciones neurológicas en los 

humanos, como problemas de memoria, falta de concentración, enfermedad de Parkinson, en-

cefalopatía y neuropatía periférica, entre otras (Mochizuki, 2019). El mecanismo postulado para 

la neurotoxicidad inducida por As implica, principalmente, estrés oxidativo con aumento de es-

pecies reactivas de oxígeno y de peroxidación lipídica junto con disminución de biomoléculas y 

actividad de enzimas antioxidantes en el SN (Singh et al., 2011; Sharma et al., 2020). Sin em-

bargo, otros mecanismos han sido propuestos a partir de experimentos con animales: inactiva-

ción de enzimas relacionadas con la reparación de ADN y con el metabolismo energético, defi-

ciencia de vitamina B1 (tiamina), disminución de la actividad de la enzima AChE y alteración del 

metabolismo de varios neurotransmisores como acetilcolina, ácido gamma aminobutírico y glu-

tamato (Mochizuki, 2019). También, el As induce muerte celular por apoptosis en las neuronas 

cerebrales (Singh et al., 2011), ya que puede cruzar la barrera hematoencefálica.  
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Los primeros informes de daño neurológico por intoxicación con As mostraron neuropatía 

periférica (sensitivo-motora) con entumecimiento y parestesia de extremidades tanto por axono-

patía como por desmielinización (Nava-Ruíz y Méndez-Armenta, 2011). Por otro lado, el As tam-

bién puede afectar el SNC al causar encefalopatía con alteraciones en las funciones neurológicas 

superiores tales como aprendizaje, concentración y memoria recientes, según lo observado en 

humanos por exposición ocupacional aguda o crónica y en animales de laboratorio. Asimismo, 

se ha observado muerte neuronal por apoptosis y necrosis en ratas por exposición prenatal a As 

(Chattopadhyay et al., 2002). Estudios epidemiológicos realizados en México, Taiwan y Bangla-

desh demostraron que los niveles más altos de As urinario estaban significativamente relaciona-

dos con un peor desempeño en la memoria y comprensión verbal y en la memoria a largo plazo 

(revisado por Wright y Baccarelli, 2018). 

 

 

Insecticidas organofosforados 
 

Los insecticidas organofosforados, OF, se han usado extensivamente para el control de pla-

gas en la agricultura y en hogares. Todos estos compuestos derivan del ácido fosfórico y su 

estructura general puede ser representada por:  

 

 
 

donde un átomo de oxígeno o de azufre está unido mediante un doble enlace al átomo de fósforo 

pentavalente; X es el llamado grupo saliente que es liberado cuando el OF fosforila en su sitio 

activo a la enzima acetilcolinesterasa (AChE) y R1 y R2 son, generalmente, grupos alcoxi, aunque 

son posibles otros sustituyentes químicos (Costa, 2008). La exposición a insecticidas OF puede 

causar efectos tóxicos severos tanto en hombres como en animales.  

El mecanismo de acción de los insecticidas OF está asociado con la inhibición de la enzima 

AChE. Dado que solamente los compuestos con un enlace P=O son inhibidores efectivos de esta 

enzima, los insecticidas OF que contienen un enlace P=S deben ser bioactivados metabólica-

mente para que su actividad biológica se manifieste. Esta bioactivación que consiste en una 

desulfuración oxidativa es catalizada por las enzimas citocromo P450, y resulta en la formación 

de un “oxon” que es el análogo oxigenado del insecticida original (Costa, 2008). La enzima AChE, 

es una B-esterasa cuyo papel fisiológico es hidrolizar la acetilcolina, uno de los neurotransmiso-

res más importantes en el SNC y en el SNP. La inhibición de la enzima AChE causa la acumu-

lación de la acetilcolina en la hendidura sináptica y conduce a una sobreestimulación de los re-

P

R1

R2

X

O (S)
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ceptores colinérgicos muscarínicos y nicotínicos (Fig. 6.1). La sobreestimulación de estos recep-

tores distribuidos ampliamente en el cuerpo causa síndrome colinérgico el cual incluye aumento 

de la sudoración y salivación, secreción bronquial profunda, miosis, aumento de la movilidad 

gastrointestinal, diarrea, temblores, espasmos musculares y varios efectos en el SNC. En casos 

de intoxicación aguda con altas concentraciones de OF puede producirse la muerte por parálisis 

de los músculos respiratorios (Richardson et al., 2019). La enzima fosforilada es muy estable, 

pero puede sufrir una hidrólisis muy lenta para regenerar la enzima original. Sin embargo, la 

enzima resulta inhibida irreversiblemente cuando ocurre un fenómeno conocido como “envejeci-

miento”, que consiste en la pérdida por hidrólisis no enzimática de uno de los dos grupos alquilos 

del OF (Costa, 2017).  

Otra manifestación neurológica que puede desarrollarse por exposición a OF es el síndrome 

intermedio que se ha observado en el 20 a 50% de las intoxicaciones agudas con una gran 

variedad de insecticidas OF. Generalmente, este síndrome aparece uno a cuatro días después 

de la crisis colinérgica en pacientes con inhibición severa y prolongada de la enzima AChE, o en 

algunos casos, cuando los pacientes están completamente recuperados de la crisis colinérgica 

inicial. Los síntomas clásicos que definen el síndrome intermedio son una marcada debilidad de 

los músculos respiratorios, del cuello y de las extremidades superiores. Este síndrome no se 

considera un efecto directo de la inhibición de la enzima AChE y su patofisiología aún no es clara 

(Costa, 2008; Haliga et al., 2018).  

Unos pocos OF (clorpirifos, malatión, triclorfón, diclorvos, metamidofos, entre otros) pueden 

causar otro tipo de toxicidad conocida como polineuropatía tardía inducida por organofosfora-

dos, OPIDP1. Los signos y síntomas incluyen hormigueo en las manos y pies seguido por pér-

dida sensorial, debilidad muscular progresiva y flacidez de los músculos esqueléticos distales 

de las extremidades inferiores y superiores y ataxia (Lotti y Moretto, 2005; Jokanovič et al., 

2011). La OPIDP puede ocurrir entre 2 y 3 semanas después de una única exposición, cuando 

los signos tanto de la crisis colinérgica aguda como del síndrome intermedio han disminuido y 

puede ser clasificada como una axonopatía sensorial-motora distal que no está relacionada 

con la inhibición de la AChE. El blanco molecular parece ser una esterasa presente tanto en el 

tejido nervioso como en otros tejidos llamada esterasa diana de neuropatía, NTE2 (Richardson 

et al., 2019). Varios OF, dependiendo de sus estructuras químicas, pueden inhibir a la NTE así 

como también otros compuestos incluidos ciertos compuestos carbamatos y el fluoruro de sul-

fonilo. Sin embargo, sólo los OF cuyas estructuras conducen al envejecimiento de la NTE fos-

forilada (por un proceso análogo al descripto para la AChE) pueden causar OPIDP (Costa, 

2008, Costa y Pellacani, 2014).  

1 OPIDP: organophosphate-induced delayed polyneuropathy. 
2 NTE: neuropathy target esterase. 
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Por otra parte, la exposición crónica a OF se ha asociado con desórdenes neuropsiquiá-

tricos inducidos por exposición crónica a OF (COPIND)3, que ocurre sin síntomas colinérgi-

cos y aparentemente no son dependientes de la inhibición de la AChE. Este desorden apa-

rece tardíamente y persiste por un largo período, lo cual sugiere daño permanente del SNC. 

Los síntomas más comunes del COPIND son: déficit cognitivo, cambios en los estados de 

ánimo, fatiga crónica, disfunción autonómica, neuropatía periférica, distonía (trastorno en el 

tono y en el movimiento muscular), inestabilidad postural y rigidez de los músculos de la 

cara, entre otros (Jokanovič, 2018).  

Estudios epidemiológicos sugieren que la exposición prenatal a insecticidas OF se asoció con 

un alto riesgo de trastornos del desarrollo, retrasos en el desarrollo cognitivo y déficits de atención 

(Bouchard et al., 2011; Muñoz-Quesada et al., 2013). Mientras que, la exposición posnatal se ha 

asociado con problemas de conducta, de memoria a corto plazo y de habilidades motoras en 

niños (London et al., 2012).  

Por otro parte, cuando los investigadores analizaron específicamente plaguicidas que afectan 

al SNC encontraron una asociación directa y significativa entre la exposición ocupacional a OF y 

el desarrollo, en tiempos futuros, de las enfermedades de Parkinson (Manthripragada et al., 2010) 

y de Alzheimer (Hayden et al., 2010). 

 

 

Mercurio 
 

El mercurio (Hg) es el único metal líquido a temperatura ambiente, es volátil, se lo conoce 

desde tiempos remotos y se lo ha usado en amalgamas con otros metales desde el año 700 a. 

C. Es un tóxico ambiental derivado de fuentes naturales y antropogénicas. En el ambiente, el Hg 

elemental se origina por evaporación natural de la corteza terrestre y en las emisiones volcánicas 

así como de los océanos y suelos. Se lo emplea en baterías, pinturas, instrumentos de medida, 

minería del oro, etc. La combustión de combustibles fósiles, la incineración de basura y diversas 

industrias son algunas de las fuentes antropogénicas que contribuyen a la liberación de Hg a la 

atmósfera (Liu et al., 2008). En la actualidad, la principal fuente de contaminación con Hg es la 

extracción artesanal a pequeña escala de oro, principalmente en América del Sur, África y Asia 

(Esdaile y Chalker, 2018). 

La razón por la que el Hg es dañino es que una vez liberado al ambiente no puede ser remo-

vido y es transformado por microorganismos en compuestos orgánicos, principalmente, metil-

mercurio (MeHg). Debido a que el MeHg es absorbido rápidamente, tiende a bioacumularse y 

biomagnificarse en los animales alcanzando concentraciones muy altas en lo alto de la cadena 

trófica (Ronchetti et al., 2006). El MeHg atraviesa las membranas biológicas, la barrera hema-

toencefálica e incluso la placenta. De hecho, ha habido mujeres que no presentaban síntomas 

 
 
                                                            
3 COPIND: chronic organophosphate induced neuropsychiatric disorders. 
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de envenenamiento, o eran muy leves, y dieron a luz a niños con severos déficits neurológicos 

y/o malformaciones físicas (Antunes dos Santos et al., 2016).  

El MeHg es uno de los neurotóxicos más estudiados, debido a dos grandes episodios de 

envenenamiento: el de Minamata, Japón (1953-1956) y el de Irak (1971). Minamata, es un pueblo 

de pescadores situado en la bahía del mismo nombre donde una fábrica de acetaldehído y com-

puestos de vinilo vertía sus aguas residuales que contenían varios metales, entre otros, mercurio. 

En los sedimentos marinos, el Hg inorgánico se convirtió en MeHg. Éste se acumuló en los mo-

luscos y peces, que fueron ingeridos por los habitantes locales (Eto, 1997). Otra tragedia aún 

más catastrófica, por su extensión, sucedió en Irak en 1971 donde hubo casos de intoxicación 

masiva por consumo reiterado de pan preparado con granos de trigo que habían sido tratados 

con MeHg (Bakir et al., 1973).  

Los compuestos mercuriales son capaces de unirse a los grupos sulfhidrilos presentes en las 

proteínas, por lo cual, se afectan numerosos procesos celulares. El SNC es el principal blanco 

de acción del MeHg. Este agente neurotóxico causa muerte celular apoptótica o necrótica neu-

ronal mediada por factores como la alteración de la homeostasis del calcio y del glutamato y la 

inducción de estrés oxidativo y disfunción mitocondrial (Antunes dos Santos et al., 2016). Existen 

diferencias significativas en el cuadro clínico que dependen de la edad del individuo y del tiempo 

de exposición. De hecho, el cerebro durante el desarrollo fetal resulta al menos diez veces más 

sensible al MeHg que el de un adulto (Ronchetti et al., 2006). En adultos, el primer síntoma luego 

de una exposición aguda a MeHg es la parestesia, seguido por ataxia, debilidad muscular, tem-

blor, disartria (trastornos del habla) y discapacidad auditiva y visual. Los pacientes que presen-

taron estos síntomas clínicos por exposición ambiental a MeHg fueron diagnosticados con el 

síndrome conocido como Daño de Minamata (DM) en 1956. Estos signos neurológicos se corre-

lacionan con daños en las neuronas de la corteza visual en el cerebro y de las células granulosas 

cerebelares (Eto, 2010). En los pacientes con DM también se afecta el SNP y los nervios senso-

riales resultan más dañados que los nervios motores (Costa et al., 2004). En niños, los síntomas 

por envenenamiento con MeHg son: retraso mental, trastornos del movimiento, convulsiones, 

reflejos primitivos y dificultad para hablar. Las diferencias relacionadas con la edad también se 

han observado en otros mamíferos, aunque las áreas específicas dañadas pueden ser diferentes 

(Moser et al., 2008).  

Si bien todas las formas del Hg son potencialmente neurotóxicas, entre los compuestos inor-

gánicos el vapor de Hg es la más peligrosa, dado que puede difundir a través de los pulmones 

hasta la sangre y luego alcanzar el cerebro, donde puede causar daños severos y dejar secuelas 

algunas similares a las de las enfermedades psiquiátricas. Desde hace más de 400 años se 

conoce que la exposición a vapores de Hg causó trastornos neuropsiquiátricos entre los obreros 

involucrados en la fabricación de sombreros de fieltro. El síntoma psiquiátrico por exposición 

crónica a vapores de Hg es el eretismo, estado de excitación del SN sensitivo. Dicha exposición 

ocupacional produjo los cambios neurológicos y de conducta descriptos por el Sombrerero Loco, 
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personaje de Alicia en el país de las maravillas, de Lewis Carroll. El eretismo mercurial se carac-

teriza por cambios severos en la conducta y la personalidad, excitabilidad aumentada, pérdida 

de memoria e insomnio y en los casos más severos, delirio y alucinaciones (Candura et al., 1998). 

Plomo 

El plomo (Pb) es un metal cuya toxicidad se conoce desde tiempos remotos. Está presente 

naturalmente en el suelo y el agua a muy bajos niveles y la actividad antropogénica favoreció su 

distribución en el medio ambiente. La producción significativa de Pb comenzó alrededor del año 

3000 a. C. El imperio Romano fue la primera sociedad que usó ampliamente este metal para 

recubrir techos y cascos de navíos y para fabricar tuberías, utensilios de cocina y otros objetos. 

También lo utilizó como aditivo para el vino romano, debido a su sabor ligeramente dulce. Ya en 

aquellos tiempos hubo informes que afirmaban que el Pb causaba cólicos severos, anemia y 

gota (Gilbert, 2012).  

El Pb se ha usado en los últimos dos siglos, principalmente en pinturas y en naftas (como 

tetraetilo de plomo, un antidetonante). La prohibición de las pinturas de Pb en la década de 1970 

y la eliminación gradual de la nafta con plomo en la década de 1980 contribuyeron significativa-

mente a la disminución de la exposición a este metal, no obstante, continua siendo un importante 

y ubicuo contaminante ambiental (Costa, 2017). También, fue un material muy utilizado en plo-

mería, pero debido a los problemas de envenenamiento se prohibió su uso. El Pb es empleado 

en la fabricación de municiones, soldaduras, electrodos de baterías de almacenamiento recar-

gables, en compuestos que se utilizan como plaguicidas, etc.  

El Pb forma enlaces covalentes con los grupos sulfhidrilos. Muchas enzimas contienen el 

aminoácido cisteína, que tiene un grupo sulfhidrilo, y la unión al metal desorganiza su estructura 

terciaria y las inactiva, produciendo los síntomas que se asocian con el envenenamiento por Pb. 

Puede causar estrés oxidativo al unirse a enzimas antioxidantes. Además, interfiere en diferentes 

etapas de la síntesis de las ferroporfirinas (por ejemplo, grupo hemo de la hemoglobina). El Pb 

penetra casi todos los órganos y sistemas del cuerpo humano, pero el blanco principal de su 

toxicidad es el SNC. En el SN bloquea el receptor conocido como N-metil-D-aspartato, un recep-

tor de glutamato involucrado en la maduración de la plasticidad cerebral (Shukla et al., 2018). A 

nivel molecular, el Pb interfiere con la acción reguladora del calcio en la función celular y puede 

interrumpir muchas actividades biológicas intracelulares (Liu et al., 2008).  

En adultos, el efecto neurotóxico por exposición a niveles intermedios de Pb es una mielino-

patía y a niveles más altos de Pb es una severa encefalopatía. La sintomatología clásica de la 

neuropatía por Pb consiste en debilidad muscular que involucra, principalmente, a extensores de 

muñecas y dedos para luego extenderse a otros músculos. Además, la exposición a Pb aumenta 

el riesgo de numerosas condiciones que pueden tener efectos adversos sobre las funciones del 

SN, incluidas hipertensión, insuficiencia renal, función tiroidea deteriorada, deficiencia en vita-

mina D y partos prematuros. El pronóstico para su recuperación es bueno siempre que finalice 
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la exposición prontamente. Mientras que, la encefalopatía por Pb resulta en desarrollo de irrita-

bilidad, dolor de cabeza, embotamiento mental y dificultad de atención, pérdida de memoria, 

temblor y alucinaciones pocas semanas después de la exposición. Los síntomas pueden empeo-

rar abruptamente hacia parálisis, convulsiones, delirio, coma o muerte (Mason et al., 2014). En 

niños la exposición a Pb, incluida la exposición prenatal a muy bajos niveles, se asocia con una 

variedad de desórdenes neuroconductuales tales como bajo rendimiento académico, disminu-

ción del coeficiente intelectual, problemas de conducta y retraso en el desarrollo psicomotor 

(Aguilar Valdéz et al., 2003; Goodlad et al., 2013; Goel y Aschner, 2021). Los niños también 

pueden desarrollar encefalopatía por Pb a una dosis más baja que los adultos. Además, se ha 

demostrado una muy fuerte asociación entre niveles de Pb en sangre de niños preescolares con 

conductas criminales desarrolladas años más tarde en esos jóvenes (Nevin, 2007). De hecho, 

estudios realizados en Estados Unidos indicaron que la reducción de la exposición al Pb de niños 

en la década de 1990 contribuyó a una subsecuente reducción, aproximadamente del 56%, de 

crímenes violentos (Reyes, 2007).  
 

 

Ensayos y biomarcadores de neurotoxicidad  
 

Los ensayos de toxicidad aguda y crónica tradicionales pueden en ocasiones detectar 

efectos neurotóxicos. Sin embargo, para probar efectos más sutiles o específicos de neuro-

toxicidad existen protocolos de ensayos en roedores establecidos por la Agencia de Protec-

ción Ambiental de los Estados Unidos (USEPA, 1998) y la Organización para la Cooperación 

y el Desarrollo Económico (OCDE, 1997). Luego de la identificación de efectos neurotóxicos, 

se requieren ensayos posteriores que pueden incluir diferentes puntos finales de ensayo 

como: evaluación de comportamiento, determinaciones electrofisiológicas y neuroquímicas 

(Costa, 2017).  

En este sentido, los biomarcadores se definen como cambios moleculares, bioquímicos, ce-

lulares y fisiológicos, en humanos y otros organismos, asociados con una determinada exposi-

ción a agentes tóxicos. En el SN los indicadores de toxicidad pueden ser cambios de comporta-

miento que pueden evaluarse en animales o en humanos (por ejemplo, déficit de memoria), cam-

bios electrofisiológicos (por ejemplo, cambios en el electroencefalograma), cambios morfológicos 

(por ejemplo, muerte neuronal en regiones celulares específicas) y cambios bioquímicos/mole-

culares (por ejemplo, disminución de la actividad de una enzima) (Costa y Pellacani, 2004). El 

biomonitoreo tradicional de contaminantes químicos como metales, plaguicidas, solventes (y/o 

sus metabolitos) en fluidos biológicos (orina, sangre) y en tejidos (cabello) ha sido ampliamente 

utilizado en neurotoxicología como biomarcador de exposición. Por ejemplo, la determinación de 

elementos que tienen efectos neurotóxicos como plomo en sangre o arsénico y mercurio en ca-

bello. La limitante de estas determinaciones es que reflejan en general exposiciones recientes. 

Con respecto a los biomarcadores de susceptibilidad en neurotoxicología, se debe considerar 

que existen factores genéticos que pueden modular la respuesta a los agentes neurotóxicos. En 
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este sentido, los compuestos orgánicos pueden ser bioactivados o detoxificados por enzimas 

como las citrocromo P450 o las glutatión S-transferasas entre otras y, por tanto, los polimorfismos 

de éstas pueden tener incidencia en la diferente susceptibilidad del SNC (Wallace, 2005). Los 

biomarcadores de efecto permiten identificar efectos adversos y modificaciones del estado de 

salud de los organismos expuestos. Debido a la complejidad del SN es difícil hallar biomarcado-

res de efecto neurotóxico que resulten genéricos. Se han encontrado marcadores neurotóxicos 

de efecto en el área de la neurotransmisión que incluyen el metabolismo de los neurotransmiso-

res, la interacción con los receptores o la actividad de enzimas relevantes. En humanos se busca 

medir estos marcadores en células periféricas que reflejen lo que ocurre en el SNC; por ejemplo, 

la determinación de la actividad de AChE en eritrocitos, de la enzima monoamina oxidasa (me-

tabolismo de serotonina y noradrenalina) en plaquetas o de receptores muscarínicos de acetil-

colina en linfocitos (Costa y Pellacani, 2014; Basu, 2015). Es importante considerar que una 

cuestión relevante en neurotoxicología es conocer cómo se traducen los cambios observados de 

estos biomarcadores en daño estructural o funcional en el SN y, en última instancia en resultados 

adversos (Basu, 2015). 

Por otra parte, algunos autores definen econeurotoxicidad como la neurotoxicidad resultante 

de la exposición a químicos ambientales en especies diferentes a la humana (Legradi et al., 

2018). Algunos de los biomarcadores relacionados con la neurotransmisión se estudian también 

en diversas especies de invertebrados y vertebrados, como lombrices, bivalvos, peces, mamífe-

ros y aves silvestres. Estos incluyen entre otros, la determinación de la actividad de enzimas 

como AChE, monoamino oxidasa y decarboxilasa del ácido glutámico, la cuantificación de nive-

les de neurotransmisores como serotonina y dopamina o el estudio de receptores de neurotrans-

misores (Basu, 2015). A fin de analizar alteraciones neurotóxicas se realizan también estudios 

de comportamiento en peces e invertebrados acuáticos (bivalvos y crustáceos) que evalúan la 

velocidad de natación, capacidad de huir de predadores, cambios en la alimentación, en la bús-

queda de pareja o refugio causados por diferentes agentes neurotóxicos entre ellos insecticidas 

OF, carbamatos (CB) y neonicotinoides (revisado por Legradi et al., 2018). Es importante señalar 

que estos cambios pueden tener consecuencias en la supervivencia a campo de los organismos 

expuestos y, por tanto, en las poblaciones naturales.   

 

 

La actividad de acetilcolinesterasa como biomarcador de neurotoxicidad 
 

El biomarcador de efecto más conocido para la neurotoxicidad es la medición de la inhi-

bición de AChE (Legradi et al., 2018). Esta enzima es el blanco primario de acción de los 

insecticidas OF y CB, que fosforilan o carbamilan el sitio activo de la misma y causan su 

inactivación (Costa, 2008). Como se ha mencionado previamente, esta enzima presente en 

el SN de humanos y animales degrada al neurotransmisor acetilcolina, y su inhibición lleva 

a una crisis colinérgica. Además de los insecticidas anticolinesterásicos, otros tóxicos son 

capaces de inhibir la actividad de esta enzima, pero generalmente en menor proporción, 
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como por ejemplo metales y metaloides e insecticidas neonicotinoides (Guilhermino et al., 

1998; Győri et al., 2017).  

La técnica utilizada para determinar la actividad de AChE es un ensayo colorimétrico descripto 

por Ellman et al. (1961). Se utiliza como sustrato la acetiltiocolina, de estructura análoga al sus-

trato natural. La enzima AChE hidroliza al sustrato y se produce ácido acético y tiocolina. Subsi-

guientemente, el grupo tiol de la tiocolina reacciona con el reactivo de color, ácido 5,5´ditiobisni-

trobenzoico, dando un producto coloreado. La aparición de color (amarillo) se mide en el espec-

trofotómetro en función del tiempo de reacción.  

En animales, la actividad de esta enzima se cuantifica usualmente en homogenados de 

cerebro o de todo el cuerpo de organismos expuestos (Ferrari et al., 2007; Anguiano et al., 

2017). En humanos se cuantifica la actividad de AChE de eritrocitos, y se ha establecido que 

su actividad correlaciona bien con la actividad enzimática en el SN (Costa y Pellacani, 2014). 

Otra alternativa de biomarcador no invasivo es determinar la actividad de la enzima butiril-

colinesterasa en plasma de humanos (Costa y Pellacani, 2014) y de animales (Troiano y 

Grue, 2016); se cuantifica utilizando como sustrato butiriltiocolina. La función fisiológica de 

esta enzima es poco clara, por lo cual algunos autores consideran su inhibición como un 

biomarcador de exposición más que de efecto. Otra alternativa para evaluar la neurotoxicidad 

de compuestos tóxicos o también la calidad de muestras de agua es utilizar AChE purificada 

comercial; sin embargo, este ensayo puede tener interferencias que modifiquen los resulta-

dos (Legradi et al., 2018). 

La utilidad de la enzima AChE como biomarcador de exposición/efecto en estudios de 

laboratorio y de monitoreo ambiental está ampliamente documentada (Fulton y Key, 2001; 

Nunes, 2011; Fulton et al., 2013). Se ha evaluado en peces, aves, mamíferos y en diferentes 

especies de invertebrados (Ferrari et al, 2009; Nunes, 2011). En general una inhibición del 

20% se considera indicativa de exposición a algún agente neurotóxico, fundamentalmente 

OF y CB, y con inactivaciones superiores al 30% se considera que existe un efecto perjudicial 

(National Research Council, 1992). Al utilizarla como biomarcador, tanto en humanos como 

en otros organismos, se debe tener en cuenta la necesidad de conocer la actividad basal de 

esta enzima así como su variación estacional y la influencia de factores como edad, sexo, 

etc. (Nunes, 2011; Costa y Pellacani, 2014). Por otra parte, se ha establecido una correlación 

entre inhibición de la enzima y efectos en el comportamiento (Beauvais et al., 2001; Fulton 

et al., 2013); por lo cual, se considera un marcador bioquímico que tiene relevancia en niveles 

de organización superiores ya que indica efectos fisiológicos que afectan no sólo la supervi-

vencia individual sino la poblacional (Duquesne, 2006). El uso de la enzima AChE como 

biomarcador se ve favorecido debido a varios aspectos como: sensibilidad a una gran canti-

dad de contaminantes ambientales, facilidad de cuantificación de bajo costo y buena repro-

ducibilidad, adaptabilidad a una gran cantidad de especies de distintos ecosistemas y rele-

vancia tanto biológica como ecológica (Nunes, 2011).  
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Evaluación del efecto de insecticidas utilizados en la Patagonia Norte  
sobre la actividad de acetilcolinesterasa  

 

En la zona frutihortícola situada en la Patagonia Norte Argentina se han aplicado intensiva-

mente insecticidas OF y CB para el control de la carpocapsa, plaga de manzanos y perales, en 

las últimas décadas. A fin de evaluar el efecto de la exposición a OF y CB en diferentes especies 

“no blanco” se ha evaluado la actividad de AChE mediante ensayos de laboratorio. Algunos de 

los resultados más relevantes obtenidos se mencionan a continuación. 

La exposición aguda (96 h) a los insecticidas metilazinfos, OF, y carbaril, CB, causa inhibición 

de la actividad de AChE a concentraciones subletales en juveniles del pez aclimatado Oncorhyn-

chus mykiss (trucha arcoíris). Los juveniles son capaces de sobrevivir con una inhibición del 70-

80% de la actividad de AChE. Existe una diferencia de dos órdenes de magnitud entre la con-

centración inhibitoria 50 (IC50) para AChE y la concentración que produce la mortalidad del 50% 

de los individuos expuestos (CL50) (Ferrari et al., 2004). La susceptibilidad de los peces así como 

la sensibilidad de AChE es mayor para el OF que para el CB. La enzima AChE de cerebro y 

músculo resulta significativamente inhibida por exposición aguda a una concentración subletal 

de metilazinfos (1 µg/L) y la recuperación de la actividad enzimática cerebral se alcanza luego 

de 21 días en agua libre de insecticida; no obstante, no se observa en ese tiempo la recuperación 

de la AChE muscular. Esto remarca su utilidad como biomarcador, ya que puede manifestar 

efectos de exposición al OF aun cuando el insecticida no pueda ser detectado en el agua. La 

recuperación luego de la exposición al CB es más rápida, en concordancia con la inhibición me-

nos persistente de estos compuestos. En ambos casos, se debe considerar que la inhibición de 

la actividad AChE de estos peces puede resultar letal a campo por los efectos sobre comporta-

mientos claves para la supervivencia (Ferrari et al., 2004, 2007).  

Por otra parte, las larvas del sapo común argentino Rhinella arenarum resultan menos sus-

ceptibles a ambos insecticidas que los juveniles de O. mykiss y la sensibilidad de la enzima AChE 

también es menor. La actividad enzimática se recupera prácticamente a valores controles rápi-

damente (48-96 h) tanto en los expuestos a carbaril como a metilazinfos (Ferrari et al., 2004). 

La actividad de AChE resulta un buen biomarcador de exposición/efecto para los crustá-

ceos anfípodos autóctonos H. curvispina expuestos a metilazinfos y carbaril. La enzima se 

inhibe significativamente luego de una exposición aguda (48-96 h) a concentraciones am-

bientales de estos insecticidas. El análisis de riesgo realizado indica que las concentraciones 

encontradas de ambos insecticidas en aguas superficiales de la zona frutihortícola implican 

un riesgo para los anfípodos H. curvispina. Existen diferencias en la susceptibilidad y en la 

sensibilidad de la enzima AChE entre poblaciones naturales de H. curvispina provenientes 

de una zona prístina y de una zona de aplicación de plaguicidas, lo cual indica una tolerancia 

de la población preexpuesta y un impacto real de la aplicación de plaguicidas en esta región 

(Anguiano et al., 2008; 2014; 2017).   
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CAPÍTULO 7 
Genotoxicidad y carcinogénesis 

Celeste Ruiz de Arcaute, Milagros Laborde,  
Sonia Soloneski y Marcelo L. Larramendy 

La Genética Toxicológica –también conocida como Genotoxicología- es una disciplina que 

surge como resultado de la integración de la Genética y la Toxicología, siendo, por consiguiente, 

la rama de la Ciencias Naturales que estudia cómo diferentes tipos de agentes xenobióticos –

físicos, químicos o biológicos– pueden dañar al material genético tanto en la interfase como du-

rante la división celular de células somáticas y/o germinales. El término xenobiótico deriva del 

griego (xeno ξένος (gr. ‘extraño, forastero’) + bio βίος (gr. ‘vida’) + tik os/ ē (gr.) y etimológica-

mente significa ajeno a la vida. Este término es de carácter general y es utilizado para designar 

a todas las sustancias extrañas que ingresan a los seres vivos (Mudry y Carballo, 2006). Los 

primeros estudios relacionados con la Genética Toxicológica fueron realizados en la década de 

1920 evaluando los efectos inducidos por rayos X y luz UV en organismos modelo como la mosca 

de la fruta Drosophila melanogaster (Insecta: Diptera: Drosophilidae) (Mudry y Carballo, 2006). 

Sin embargo, no fue hasta las décadas de 1950 y 1960, tanto con el descubrimiento de la es-

tructura del ADN en 1953 por Watson y Crick (Watson y Crick, 1953) así como el reconocimiento 

de la Genética Toxicológica como disciplina en el año 1969, que el estudio del impacto negativo 

producido por agentes ambientales en la salud humana adquirió verdadero protagonismo. 

En las últimas décadas ha habido un notable incremento en el interés público sobre los efec-

tos perjudiciales primarios y/o secundarios que diversos agentes, producto de procesos tecnoló-

gicos e industriales, pueden producir tanto en la salud humana como en la ambiental. Por otra 

parte, se conoce que la probabilidad de que un xenobiótico induzca daño sobre el material ge-

nético depende de diferentes tipos de variables tales como su concentración en el ambiente, la 

vía de ingreso y metabolización en un organismo así como la capacidad de las distintas células 

y tejidos para contrarrestar el daño inducido, entre otros factores (Mudry y Carballo, 2006). 

La Genotoxicología comprende, por consiguiente, el estudio de la acción nociva de xenobió-

ticos sobre los componentes hereditarios de los seres vivos y las consecuencias que su exposi-

ción genera sobre los ecosistemas y la biota. Por lo tanto, los xenobióticos pueden ser agentes 

físicos tales como la temperatura, luz ultravioleta, radiaciones ionizantes, radiaciones electro-

magnéticas; agentes químicos, tales como metales, halógenos, ácidos orgánicos e inorgánicos, 

entre otros y agentes biológicos tales como algunos parásitos, bacterias, hongos y virus (Repetto 
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Jiménez y Reppeto Kuhn, 2009). Esta disciplina estudia las modificaciones de la estructura ge-

nética y sus manifestaciones en la reproducción de la célula, tejido o del individuo, en procesos 

conocidos como mutagénesis, carcinogénesis y teratogénesis. Todo agente xenobiótico capaz 

de interactuar de manera negativa, tanto física como químicamente, con las bases del ADN y 

alterar su estructura es considerado un mutágeno. Por otro lado, el término “genotóxico” es más 

amplio, ya que incluye los agentes que inducen no sólo mutaciones sino cualquier otro tipo de 

daño acontecido en el ADN celular (Mudry y Carballo, 2006). 

Según una revisión reciente (Mohamed et al., 2017), los agentes genotóxicos de acuerdo al 

efecto que producen pueden clasificarse en: 

Carcinogénicos o agentes que causan o promueven cáncer. Los cambios inducidos son 

irreversibles. Entre los ejemplos de agentes carcinogénicos se encuentra la radiación UV 

solar, compuestos químicos como hidrocarburos aromáticos policíclicos, benceno, cromo VI, 

plaguicidas, entre otros. 

Mutagénicos o agentes causantes de mutaciones sobre el material hereditario. Ejercen dis-

tintos tipos de daño en el material genético, los cuales pueden ser heredables. Entre los ejemplos 

de mutágenos se encuentran las sustancias radiactivas, los rayos X, la radiación UV y ciertas 

sustancias químicas. Pueden dañar a las células y provocar enfermedades, entre ellas provocar 

un desarrollo neoplásico. 

Teratogénicos o agentes causantes de anomalías de carácter anatómico o funcional durante 

el desarrollo embrionario de un organismo. Provocan el desarrollo de diferentes tipos y/o niveles 

de defectos congénitos. Entre los ejemplos de agentes teratogénicos se encuentran compuestos 

como la talidomida, cocaína, retinoides, estreptomicina, carbamazepina, entre otros. 

Se conoce que durante la exposición a xenobióticos, gran parte de ellos derivados de la acti-

vidad antropogénica, se generan diferentes tipos de alteraciones nocivas sobre el material gené-

tico. El daño en el ADN surge como consecuencia de la modificación permanente de la estructura 

primaria de ésta molécula, que podría conducir, en última instancia, a una modificación en la 

función proteica, en la inactivación/activación génica y en la generación de mutaciones en el ADN 

(Gagné et al., 2014). Si la mutación del/de los gen(es) se produce en un gen con un rol importante 

en la diferenciación, comunicación o crecimiento celular, pueden producirse diversas alteracio-

nes negativas en el funcionamiento celular y en última instancia, la generación de un proceso 

neoplásico o la muerte celular. El daño en el material genético es causado por la interacción de 

una sustancia genotóxica con la estructura primaria y/o con la secuencia de bases púricas y 

pirimidínicas de la molécula del ADN. Estas sustancias interaccionan con la secuencia de bases 

específicas del ADN causando diferentes tipos de lesiones en el material genético como la for-

mación de rupturas, fusiones, deleciones, amplificaciones, aductos, uniones cruzadas, defectos 

o errores durante la separación de los cromosomas o no disyunción, entre otras, generándose 

diferentes tipos de daño en el ADN incluyendo la presencia de mutaciones (Mohamed et al., 

2017). Los estudios en Genética Toxicológica se orientan a cumplir dos objetivos básicos: a) 

implementar metodologías de ensayo para la evaluación de riesgo, definiendo el impacto nocivo 
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de los agentes genotóxicos presentes en el ambiente y, b) elucidar la relación entre los mecanis-

mos de genotoxicidad y la iniciación del proceso de carcinogénesis (Mudry y Carballo, 2006). 

Los estudios de genotoxicidad pueden realizarse empleando diferentes tipos de matrices 

bióticas como sistemas in vitro e in vivo y son diseñados con el fin de identificar cualquier 

sustancia o compuesto que tenga la capacidad de inducir un efecto perjudicial sobre el ma-

terial genético de manera directa o indirecta mediante diferentes tipos de mecanismos de 

acción (Mohamed et al., 2017). La fijación permanente del daño en el ADN genera el desa-

rrollo de mutaciones a nivel génico, así como daño a nivel cromosómico, tanto estructural 

como numérico. La visualización y cuantificación de estas alteraciones se pueden llevar a 

cabo mediante la realización de diferentes tipos de pruebas o bioensayos, los cuales poseen 

un rol importante al poder predecir si un compuesto determinado tiene el potencial de causar 

genotoxicidad, y en consecuencia desencadenar un proceso de carcinogénesis. Poseen la 

ventaja de poder ser reproducidos, y dependiendo el tipo de tejido, el daño puede o no ser 

reparado. Cuando el proceso de reparación celular se altera, puede desencadenarse un pro-

ceso de carcinogénesis, teratogénesis y/o apoptosis (Mudry y Carballo, 2006). Ningún en-

sayo individual tiene la capacidad de detectar todos los agentes genotóxicos ni todos los 

tipos de daño genético inducido por un agente xenobiótico, por lo que resulta necesario em-

plear un conjunto de bioensayos que abarquen diferentes sistemas biológicos y diferentes 

biomarcadores de daño genético que permitan asegurar que la mayoría de los agentes pue-

dan ser detectados (Soriano Tárraga, 2009). Las Instituciones Internacionales encargadas 

de regular el uso de sustancias o productos antes de ser incorporados al consumo masivo, 

exigen que para clasificar a un xenobiótico como genotóxico son requeridos, de manera je-

rarquizada, como mínimo tres clases de bioensayos diferentes, donde deben ser incluidos 

en un primer nivel dos ensayos in vitro tales como: a) un ensayo de mutación reversa en 

sistemas bacterianos (ensayo de Ames) con y sin la presencia de un sistema de activación 

metabólica y b) un ensayo para la evaluación citogenética de daño a nivel cromosómico en 

células de mamífero (aberraciones cromosómicas –AC– o ensayo de micronúcleos –MNs–) 

y/o un ensayo in vitro de mutación como el ensayo de linfoma de ratón. Se requieren dos 

ensayos diferentes debido a que los compuestos estudiados pueden provocar mutaciones 

génicas puntuales o daño a nivel cromosómico. Por último, se requiere de un ensayo de 

genotoxicidad en sistemas in vivo para el análisis cromosómico (MNs o AC) usando células 

de médula ósea de mamíferos, en general de ratones o ratas expuestas que estarían indi-

cando en forma indirecta la posibilidad o no de inducción de daño genotóxico en células 

germinales (Soriano Tárraga, 2009). 

Los ensayos diseñados para detectar cambios nocivos en el ADN son capaces de identificar 

diferentes clases de modificaciones del material genético que abarcan desde alteraciones en la 

secuencia de bases del ADN, alteraciones a nivel molecular, intercambios génicos entre pares 

de cromosomas homólogos y no homólogos al igual que diferentes tipos de alteraciones en la 

integridad de los cromosomas. Existen cuatro niveles de evaluación del daño genético. El nivel 

primario, o bacteriano o molecular, que detecta mutaciones puntuales empleando ensayos en 
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diferentes tipos de organismos procariotas. Entre los ensayos utilizados en este nivel se encuen-

tra el test de Ames. El nivel secundario, o celular, donde se emplea un cultivo de células con el 

objetivo de caracterizar el daño en líneas celulares establecidas, emplean ensayos como el de 

AC, intercambios de cromátidas hermanas y el de MNs. En el nivel terciario o nivel orgánico, el 

cual se aplica en plantas y animales, incluido el ser humano, se evalúan exposiciones de tipo 

ocupacional y accidental. Por último, en el nivel cuaternario o nivel epidemiológico es donde se 

evalúan los efectos genotóxicos en poblaciones expuestas.  

Dentro de los ensayos más comúnmente utilizados en Genética Toxicológica y que serán 

tratados en este capítulo, se encuentran:  

• Ensayo o test de Ames: el punto final evaluado es la mutación génica puntual en una 

célula bacteriana. Se emplean cepas de Salmonella Typhimurium y Escherichia coli. 

Las mutaciones puntuales evaluadas incluyen sustituciones de una única base o dele-

ciones e inserciones de uno o varios pares de bases detectados como cambios en el 

marco de lectura. 

• Ensayo de AC: el punto final evaluado es la inducción de AC tanto estructurales como 

numéricas. 

• Ensayo de linfoma de ratón: los puntos finales evaluados son la inducción de mutaciones 

génicas y daño cromosómico al mismo tiempo.  

• El ensayo de MNs: Es un ensayo que evalúa daño a nivel cromosómico tanto en sistemas 

in vitro como in vivo.  

• El ensayo cometa (EC o SCGE –single cell gel electrophoresis–): el punto final es la eva-

luación de rupturas de simple o doble en la molécula de ADN, sitios sensibles al álcali, 

uniones cruzadas ADN-ADN y ADN-proteína y rupturas de cadena simple asociadas a 

mecanismos de reparación del ADN (Çavaş, 2017; Singh, 1996). Si bien el EC es una 

metodología aún no validada internacionalmente, resulta un método económico, rápido y 

sencillo para evaluar inestabilidad genómica. 

• El ensayo del citoma (CBMN -cytokinesis-block micronucleus-): es una adaptación del en-

sayo de MNs que además de cuantificar la inestabilidad genómica evalúa parámetros de 

citotoxicidad y proliferación celular. 

 

 

Principales Ensayos empleados en Genética Toxicológica 
 

Ensayo de Ames 
 

Desarrollado por el Dr. Bruce Ames y colegas a comienzos de 1970 (Ames et al., 1972; 1973; 

Pillco y de la Peña, 2014), actualmente es uno de los ensayos in vitro más utilizados para iden-

tificar la capacidad deletérea de un compuesto en células procariotas. Es una herramienta que 

se emplea para detectar el potencial mutagénico y antimutagénico de químicos y mezclas de los 

mismos presentes o no en el ambiente, fluidos corporales, alimentos, drogas, agentes físicos, 
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entre otros. El punto final evaluado es la inducción de mutaciones generadas por sustituciones 

de una única base o deleciones e inserciones de uno o varios pares de bases detectados como 

cambios en el marco de lectura en una célula bacteriana. 

Para este método, se desarrollaron una serie de cepas de Salmonella Typhimurium o E. 

coli auxótrofas para el aminoácido histidina (his) o triptófano (Trp), respectivamente. En Sal-

monella Typhimurium el principio de este ensayo se basa en que, una vez identificada la 

mutación (de his- → his+) la misma se revierte en presencia del xenobiótico a ser estudiado 

y la célula bacteriana es capaz de volver a sintetizar el aminoácido his (Mohamed et al., 

2017). Las cepas bacterianas revertantes son identificadas por su habilidad de crecer en 

ausencia de este aminoácido. El número de colonias revertantes espontáneas por placa es 

relativamente constante para una determinada cepa bacteriana. Sin embargo, cuando se 

agrega un mutágeno a la placa, el número de colonias revertantes aumenta por incremento 

en el número de mutaciones revertantes inducidas por el agente, generalmente resultando 

la frecuencia de las mismas directamente relacionada con la dosis del xenobiótico ensayado 

(Mortelmans y Zeiger, 2000; Pillco y de la Peña, 2014).  

Existen diversas cepas de Salmonella que se caracterizan por poseer mutaciones en los ge-

nes del operón his. Las cepas más utilizadas son aquellas que presentan una mutación en el gen 

hisG46 (cepa TA100) y en el gen hisD3052 (cepa TA98). En la cepa TA100 se produce la rever-

sión de his- → his+ por sustitución de una única base en el gen mutado, mientras que en la cepa 

TA98 la mutación afecta el marco de lectura en una secuencia de pares de bases. Posterior-

mente, se incorporaron al análisis la detección de otros tipos de mutaciones con el fin de aumen-

tar la sensibilidad del ensayo a diferentes agentes xenobióticos (Mudry y Carballo, 2006). Entre 

estas, se encuentra la mutación en el gen rfa, la cual causa modificaciones en la capa de lipopo-

lisacáridos de la membrana celular bacteriana aumentando la permeabilidad de la pared bacte-

riana a moléculas más grandes. Además, se ha incluido la mutación en el gen uvrB, la cual 

bloquea el mecanismo de reparación por escisión de bases luego del daño inducido en el ADN 

e impide a una bacteria reparar este tipo de daño causado al ADN, haciendo que la bacteria sea 

más sensible a los agentes mutagénicos. Además, la deleción en el gen uvrB afecta también al 

gen de la biotina y por ello, las cepas bacterianas se tornan, además, auxótrofas para la vitamina 

biotina (bio-) (Mudry y Carballo, 2006).  

Asimismo, en este ensayo es necesario incorporar al conjunto de cepas seleccionadas un com-

plejo exógeno de activación metabólica de mamífero (fracción microsomal S-9), el cual emula las 

condiciones metabólicas de los mamíferos, capacidad ausente en bacterias. El sistema de activación 

o fracción S-9 consiste en una fracción sobrenadante de un homogenato microsomal proveniente del 

hígado de ratas expuestas generalmente al carcinógeno aroclor 1254 o a fenobarbital. La fracción S-

9 contiene enzimas del complejo CYP420 y sus isoformas al igual que diferentes tipos de enzimas 

de la fase II del metabolismo como las transferasas. La presencia de estas enzimas en el complejo 

permite metabolizar al xenobiótico en estudio. Esta fracción S-9 se coloca en el cultivo bacteriano en 

presencia del xenobiótico y las células son cultivadas siguiendo los lineamientos generales del en-

sayo a 35-37 ºC durante 48 h, momento en el cual se procede al conteo de las colonias microbianas. 
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En paralelo al tratamiento con el agente en estudio se realiza un cultivo bacteriano en ausencia de la 

fracción S-9 y es empleado como control negativo (Figura 7.1.). 

El ensayo de Ames es un bioensayo rápido, de bajo costo y fácil de implementar, por lo que 

en general es empleado para realizar una evaluación inicial de la mutagenicidad de un com-

puesto con potencial carcinogénico. Es un ensayo versátil y a través de diferentes modificaciones 

introducidas al protocolo inicial, básicamente con el empleo de diferentes cepas bacterianas, se 

han podido identificar mutágenos potenciales mediante variaciones experimentales, por ejemplo, 

el método de preincubación, el ensayo de microsuspensión, el ensayo de punto y el método 

estándar de incorporación de placa (Pillco y de la Peña, 2014) (Mortelmans y Zeiger, 2000). El 

ensayo de Ames es requerido o recomendado por agencias regulatorias para aceptar o registrar 

nuevos químicos, drogas, biocidas, plaguicidas, materiales, entre otros al igual que nuevas com-

binaciones de los mismos.  

Ensayo de aberraciones cromosómicas (AC) 

Las AC son alteraciones que pueden ocurrir tanto en el número como en la estructura del 

complemento cromosómico normal de una especie determinada en estudio. Estas pueden ser 

generadas de manera espontánea o pueden ser inducidas por diferentes agentes clastogénicos 

y/o aneugénicos (Mitelman, 1995; Mudry y Carballo, 2006).  

Las AC pueden ser inducidas por agentes químicos, físicos o biológicos, o surgir durante 

el proceso de reparación del ADN, lo cual está altamente influenciado por la estructura de la 

Figura 7.1: Protocolo del ensayo de Ames 
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cromatina y la actividad transcripcional de la célula afectada. Los agentes químicos (como 

agentes alquilantes, intercalantes, inhibidores de la reparación del ADN, entre otros), físicos 

(radiaciones sean ionizantes o no) y biológicos (como el virus SV40, el de Sarcoma de Roux, 

entre otros) capaces de inducir AC se denominan agentes clastogénicos. El daño puede 

producirse por la interacción directa de estos agentes con el ADN, o de manera indirecta por 

interferencias durante el proceso de replicación y reparación de la molécula de ADN. Los 

agentes clastogénicos pueden tener diferentes mecanismos de acción. Pueden dividirse en 

agentes dependientes de la fase S, los cuales inducen lesiones que requieren un periodo de 

síntesis de ADN (fase S del ciclo celular) para expresarse, tales como luz UV, agentes alqui-

lantes y la mayoría de los agentes químicos y por otro lado, los agentes independientes de 

la fase S, los cuales inducen las lesiones en todas las fases del ciclo celular, incluyendo al 

período S, tales como la radiación ionizante, agentes citostáticos como la bleomicina y otros 

compuestos radiomiméticos, entre otros. 

Las AC pueden dividirse en dos tipos principales: estructurales y numéricas. Las AC estruc-

turales consisten en reordenamientos de la disposición lineal de los genes sobre los cromosomas 

que afectan su estructura, forma y tamaño y las AC numéricas implican la pérdida o ganancia de 

uno o varios cromosomas completos (Lacadena, 1996). Las AC se generan habitualmente como 

consecuencia de errores que ocurren durante el proceso de duplicación del material genético y/o 

durante la división celular y que no pueden ser corregidos de manera eficiente por la célula. 

Asimismo, las AC pueden originarse tanto a nivel de las células somáticas como de células ger-

minales, por lo que pueden ser transmitidas a la descendencia provocando anormalidades cro-

mosómicas hereditarias. Ambos tipos de anormalidades están asociadas con consecuencias ne-

gativas en la salud de la población humana y también para otras especies y, en muchos casos, 

generan anomalías congénitas en recién nacidos e inclusive están directamente vinculadas con 

el desarrollo de neoplasias (Mohamed y col., 2017). 

El ensayo de AC tiene como objetivo identificar los posibles agentes que causan mutaciones 

estructurales o numéricas en cromosomas o cromátidas de los mismos. Los primeros estudios 

describiendo los procesos de formación de AC fueron realizados por Perthes usando oocitos de 

Ascaris sp irradiados con rayos X (Perthes, 1904) y por Koernicke en células de raíz de Vicia 

faba y Pisum sativum irradiadas con rayos X (Guimarães et al., 2014; Koernicke, 1904). Para la 

realización de este tipo de ensayo debe seleccionarse una línea celular apropiada, sea primaria 

o establecida, cuya elección depende de la estabilidad que presente el cariotipo, del número y 

diversidad de los cromosomas y de la frecuencia de AC espontáneas. En líneas generales, los 

extendidos celulares son analizados bajo un microscopio óptico convencional de campo claro y 

una magnificación de 1000X. Se analizan al menos 100 metafases por preparado, en las cuales 

se registran la frecuencia y el tipo de AC por cada 100 células analizadas, determinándose el 

porcentaje de células aberrantes, considerando como tal a aquella que presenta por lo menos 

una AC (Figura 7.2.). 
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Las AC estructurales pueden resultar de diversos procesos. Entre las mismas podemos encontrar:  

 
a)  Duplicaciones: se duplica una sección de un cromosoma, lo cual produce material 

genético extra. Las duplicaciones pueden abarcar desde una duplicación a nivel génico 

y la duplicación de segmentos cromosómicos hasta la duplicación de todo el comple-

mento cromosómico como por ejemplo en el caso de las poliploidías. En líneas gene-

rales, las duplicaciones no suelen tener una manifestación fenotípica observable a 

simple vista, sino mediante análisis citogenéticos y moleculares y en muchos casos 

son de importancia evolutiva. 

b)  Deleciones (o eliminaciones): se pierde o se elimina un segmento del cromosoma o 

una cantidad muy pequeña de material genético que puede incluir a un único gen. 

Cuando el segmento cromosómico perdido es terminal, se denomina deficiencia, 

cuando es intersticial, deleción intersticial o deleción propiamente dicha. A modo de 

ejemplo, en la especie humana, una alteración cromosómica provocada por una dele-

ción parcial o total del brazo corto del cromosoma 5 origina el síndrome conocido como 

“maullido de gato” (del francés cri du chat). 

 
Figura 7.2: Protocolo del ensayo de aberraciones cromosómicas 
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c) Cromosomas en anillo: consiste en una doble deleción terminal que incluyen ambos teló-

meros y unión de los mismos dando origen a un cromosoma circular. Pueden presentar o

no pérdida de material genético.

d) Inserciones: parte de un cromosoma se ha insertado en una posición inusual dentro del

mismo (intracromosómicas) o en otro cromosoma (intercromosómicas).

e) Inversiones: una parte del cromosoma se ha desprendido y reinsertado en el cromo-

soma, pero con diferente orientación. Deben producirse dos roturas dentro del mismo

cromosoma, el segmento gira 180º y finalmente se vuelven a unir. Las inversiones

pueden clasificarse en paracéntricas, cuando el segmento invertido no incluye el cen-

trómero, y pericéntricas, cuando el centrómero está incluido en un segmento invertido

e implican, generalmente, un cambio en la morfología del cromosoma.

f) Translocaciones, se generan cuando se intercambian segmentos cromosómicos den-

tro del complemento cromosómico. Hay dos tipos principales de translocaciones, las

internas o intracromosómicas, cuando un segmento cromosómico cambia de posición

dentro del propio cromosoma como es el caso de las translocaciones internas intrara-

diales y extraradiales; y las translocaciones intercromosómicas, donde algún segmento

cromosómico pasa a situarse en otro cromosoma, y donde podemos incluir a las trans-

posiciones y a las translocaciones recíprocas o intercambios. En una translocación

recíproca, se da un intercambiado de segmentos entre dos cromosomas distintos. En

una translocación no recíproca, el traspaso del fragmento ocurre únicamente en una

dirección. Un tipo muy común de translocación que ocurre en el reino animal son las

translocaciones robertsonianas, en las que un cromosoma entero se une a otro a

nivel del centrómero debido a mecanismos de fusiones y fisiones céntricas. Este tipo

de reordenamiento cromosómico en muchos casos ha tenido importantes consecuen-

cias desde el punto de vista evolutivo en numerosos grupos taxonómicos, incluyendo

al género Homo.

Una variación cromosómica estructural puede afectar a un solo cromosoma, como ocurre 

en las deleciones, duplicaciones e inversiones, o puede afectar simultáneamente a dos o 

más cromosomas, como sucede en las translocaciones. Existen distintos tipos de AC estruc-

turales, causadas por rupturas o unión incorrecta de segmentos cromosómicos presentando 

una reorganización estructural que puede ser balanceada o desbalanceada. Dentro de las 

reorganizaciones no balanceadas o desequilibradas se pueden incluir a las deleciones, du-

plicaciones o inserciones de segmentos cromosómicos. Las reorganizaciones balanceadas 

incluyen regiones cromosómicas invertidas o translocadas (cambios en la ubicación). Dado 

que la totalidad del ADN del complemento está presente, las reorganizaciones cromosómicas 

balanceadas pueden pasar desapercibidas y es posible que no resulten en alteraciones fe-

notípicas visibles salvo en el caso específico que la ruptura cromosómica involucre a un gen 

funcional (Figura 7.3.). 
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En cuanto al otro gran grupo de anormalidades, las AC numéricas se definen como aquellos 

cambios que afectan al número cromosómico normal de una especie en estudio, debido a la 

pérdida o ganancia de cromosomas completos o pares cromosómicos de la especie. 

A su vez, las AC numéricas pueden clasificarse en dos grandes grupos, las euploidías y las 

aneuploidías. En las euploidias, la célula tiene uno o más juegos completos de cromosomas. 

Dentro de estas, se encuentran: 

a) Monoploidías, en la cual toda célula de un organismo o tejido presenta por un único ele-

mento de cada par de homólogos característicos de las células de los individuos normales

de una especie (organismos haploides, n).

b) Poliploidías, en la que los individuos poseen varios juegos completos de cromosomas

homólogos (tetraploidías -3n-, tetraploidías -4n-).

Por otra parte, en las aneuploidías el número de cromosomas difiere del tipo silvestre en parte 

de su dotación cromosómica, debido a la presencia de uno o varios cromosomas extra o a la 

ausencia de un elemento. La aneuploidía, ocurrida de forma espontánea, es frecuente en la na-

turaleza y tiene un carácter evolutivo. La mayor parte de las aneuploidías se originan por un 

proceso de no disyunción cromosómica durante una de las divisiones meióticas o durante la 

mitosis. Este error puede ser accidental, estar causado por el incremento de la edad (mayor-

mente en la ovogénesis) o por la exposición a agentes potencialmente aneugénicos, los cuales 

interfieren con la formación del huso mitótico (Guimarães et al., 2014). 

Figura 7.3: Células CHO-K1 en cultivo mostrando: (A) metafase normal (B - C), metafases con aberraciones cromo-
sómicas estructurales, (D) intercambios, (E) anillo y fragmentos acéntricos, (F) Doble diminutos y fragmentos acén-
tricos y (G) Intercambios, cromosoma dicéntrico, doble diminutos y fragmentos acéntricos. Las figuras D - G son 
imágenes parciales de B y C destacando distintos ejemplos de AC. 
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Los individuos normales son disómicos, y los aneuploides se clasifican siguiendo la si-

guiente terminología: 

a) Monosomías, Individuos a los cuales les falta un cromosoma completo. Su dotación cro-

mosómica es 2n-1. Un ejemplo de monosomía es el síndrome de Turner donde una mujer

presenta un único cromosoma X o el mismo está incompleto y fenotípicamente son de

menor estatura que el promedio e infértiles.

b) Nulisomías, individuo con ausencia de un par de cromosomas homólogos en su comple-

mento cromosómico. Su dotación cromosómica es 2n-2.

c) Polisomías, cuando un individuo tiene más de dos cromosomas en lugar de un par. Dentro

de estas últimas se encuentran las trisomías, que se originan al duplicarse los cromoso-

mas tres veces, tetrasomías que se originan al duplicarse cuatro veces, etc. Un ejemplo

de una afección causada por una trisomía es el Síndrome de Down, el cual se caracteriza

fenotípicamentre por diferentes grados de retraso mental y otros problemas de salud. Un

individuo con Síndrome de Down tiene tres copias del cromosoma 21 (total o parcial) en

lugar de dos, motivo por el cual la afección también se conoce como “trisomía 21” siendo

su constitución cromosómica 47, XX/XY,+21 (2n+1).

Como podemos observar, la detección temprana de AC constituye un biomarcador funda-

mental en la toma de decisiones desde el punto de vista clínico en diferentes tipos de enfer-

medades como síndromes, malformaciones genéticas, diferentes grados de esterilidad y la 

aparición de procesos cancerosos, entre otros. Sin embargo, es importante tener en cuenta 

que la obtención de un resultado positivo en este ensayo no siempre esta correlacionado con 

un proceso de carcinogénesis, ya que un único bioensayo no puede detectar todos los me-

canismos que participan en el proceso de tumorgénesis. Por esto, se complementa este en-

sayo con otros tales como el test de Ames, el test de MNs y/o el test de linfoma de ratón. 

Adicionalmente, se deben incluir ensayos in vivo, ya que algunos agentes son mutagénicos 

in vivo pero no in vitro. 

Ensayo de mutaciones genéticas en células de mamíferos  
(ensayo de linfoma de ratón) 

Es el ensayo in vitro más usado para evaluar eventos mutacionales en mamíferos. Fue 

desarrollado originalmente por Clive y colaboradores en 1972 (Clive et al., 1972). Evalúa la 

inducción de mutaciones en el gen timidina quinasa (Tk) ubicado en el cromosoma 11 del 

genoma de ratón y detecta un amplio espectro de daño genético debido a la naturaleza y 

localización de este gen, evidenciando tanto mutaciones puntuales como mutaciones a nivel 

cromosómico (Chen et al., 2014). El gen Tk codifica para una enzima citosólica fosfotransfe-

rasa, involucrada en la vía de recuperación del nucleótido pirimidina. La enzima TK fosforila 
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deoxitimidina a deoxitimidina 5’ fosfato de manera tal que la deoxitimidina pueda ser incor-

porada al ADN. Varias características de la enzima TK permiten que este ensayo detecte 

diferentes tipos de mutaciones. Entre ellas, que el gen Tk funcional no es necesario para 

células de cultivo, por lo cual mutantes Tk pueden crecer y desarrollarse. Además, las células 

deficientes en TK pueden ser seleccionadas con el análogo de la pirimidina trifluorotimidina 

(TFT). Este compuesto, al ser captado por la célula y fosforilado por la TK, origina metabolitos 

tóxicos que producen muerte celular. Así, las células con la enzima TK no funcional serán 

resistentes a TFT, ya que serán incapaces de metabolizarla y desarrollarán colonias mutan-

tes; mientras que las células que posean la enzima funcional serán sensibles a TFT y por 

ende, morirán (Soriano Tárraga, 2009). 

Para la realización de este ensayo se utiliza la línea celular comercial de linfoma de ratón 

L5178Y/ Tk+/- -3.7.2C. Esta línea celular fue elegida por una serie de características que la 

hacen idónea para ensayos de mutación génica in vitro. Entre ellas, presentar crecimiento 

en suspensión, tiempo de duplicación corto (9-11 h), número estable de cromosomas y alta 

eficiencia de clonación. Si la enzima TK es normal, incorpora el análogo TFT en el ADN 

durante la reparación o división celular, conduciendo a la muerte celular. Sólo las células con 

la mutación del gen Tk (Tk-/-) sobreviven a su presencia debido a la alteración de las vías de 

rescate de nucleótidos. Luego de la adición del TFT, las células son típicamente cultivadas 

por 10-14 días durante los cuales las células Tk-/- forman colonias. Una característica de las 

colonias mutantes del gen Tk es que crecen en colonias de diferentes tamaños. Las colonias 

grandes de mutantes crecen a una tasa similar a las células Tk heterocigotas mientras que 

las colonias de mutantes pequeñas crecen a una tasa menor. La frecuencia relativa entre los 

dos tipos de colonias es dependiente del mutágeno. En general, los agentes clastógenos 

tienden a producir colonias de mutantes pequeñas con bordes irregulares mientras que los 

agentes que producen mutaciones puntuales o deleciones de pares de bases y no producen 

rupturas de cromosomas, producen colonias de mayor tamaño y con bordes lisos (Lloyd y 

Kidd, 2012). Así, el tamaño de las colonias junto con los análisis moleculares pueden revelar 

el mecanismo mutagénico de acción de los xenobióticos evaluados (Chen et al., 2014). 

La guía de la Organización para la Cooperación y el Desarrollo Económicos OECD 476 

(OECD, 1997) recomienda que el ensayo se realice en presencia y en ausencia de un sis-

tema de activación metabólica, comúnmente la fracción mitocondrial S-9. El periodo de ex-

presión en el locus Tk es de 2 días, pero puede extenderse a 3 días si el agente en estudio 

retrasa el ciclo celular. Luego del tratamiento, las placas mutantes son incubadas de 10-14 

días. Pasado este periodo, las colonias pueden ser contadas visualmente o usando un con-

tador automático (Lloyd y Kidd, 2012) (Figura 7.4.).  
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Ensayo cometa (EC)  

El ensayo cometa o electroforesis en gel de células individuales es una metodología sen-

sible, rápida, simple y visual utilizada para analizar rupturas en la molécula de ADN de simple 

o doble cadena, sitios sensibles al álcali, uniones cruzadas ADN-ADN y ADN-proteína y rup-

turas de cadena simple asociadas a mecanismos de reparación del ADN (Çavaş, 2017; 

Singh, 1996). El EC fue introducido por primera vez por Ostling y Johanson (Ostling y Johan-

son, 1984), quienes emplearon una línea celular tumoral de mamíferos irradiada y utilizaron 

la metodología con una solución de electroforesis a pH neutro que permitió la detección de 

lesiones de cadena doble en el ADN. Posteriormente, Singh en sus investigaciones sobre el 

efecto de la radiación empleando rayos X y H2O2 desarrolló la variante alcalina de la técnica 

mediante la incorporación de una solución de pH alcalino (≥12) durante la electroforesis a la 

que son sometidas las muestras. Este cambio permitió adicionar la detección de lesiones de 

cadena simple y sitios sensibles al álcali (Singh et al., 1988). Actualmente este bioensayo 

Figura 7.4: Protocolo ensayo de linfoma de ratón 
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puede ser empleado en cualquier célula eucariótica aislada o suspensión nuclear, tanto en 

estudios in vitro como in vivo. Ha sido ampliamente utilizado en cultivos celulares, en células 

de animales y humanas (células sanguíneas, células pertenecientes a diferentes tejidos y 

esperma), células de la hemolinfa de moluscos e insectos, en levaduras y en tejidos vegeta-

les (Azqueta y Collins, 2014). 

Esta técnica posee la ventaja de poder ser aplicada a cualquier población de células eu-

cariotas, sin tener en cuenta su actividad mitótica o el período del ciclo celular donde se 

encontraban en el momento de la exposición al xenobiótico. Más aún, otra ventaja es que 

sólo se requiere de una pequeña cantidad de tejido o de células de un tejido y adicionalmente 

a los métodos de categorización visual del daño, tiene la opción de ser analizada de manera 

automática utilizando programas de computación. Los resultados pueden ser obtenidos en 

un lapso breve de análisis por parte de un observador (Azqueta y Collins, 2013; Collins, 2004; 

Tice et al., 2000). Se utiliza tanto en programas de seguridad regulatoria para la evaluación 

de productos químicos en relación con la genotoxicidad y en estudios de reparación del ADN, 

así como para el biomonitoreo humano y en el ámbito emergente de la Ecogenotoxicología 

(Gagné et al., 2014).  

Esta técnica permite analizar el daño en el ADN (tal como hemos mencionado e inclu-

yendo daño oxidativo a nivel de bases púricas y/o pirimídicas) inducido por un xenobiótico 

en células individuales contenidas en una capa de gel de agarosa. Básicamente, las células, 

luego de la exposición a un tóxico, son resuspendidas en agarosa de punto de fusión bajo la 

cual es colocada sobre un portaobjetos, entre otras dos capas de agarosa de punto de fusión 

normal. Posteriormente, las células son lisadas para remover las membranas celulares al 

igual que las proteínas que se encuentran unidas al ADN, dejando al núcleo desprovisto de 

su membrana nuclear, tomando la denominación de “nucleoide”. Luego se procede al des-

enrollamiento del ADN del nucleoide, y luego el mismo es sometido a una electroforesis in-

duciendo a los fragmentos de las cadenas de ADN celular generados por el agente xenobió-

tico a migrar hacia el polo positivo del campo eléctrico durante el proceso de electroforesis. 

(Figura 7.5.). En otras palabras, los fragmentos de ADN cargados negativamente migran 

libremente hacia el ánodo a través de un campo eléctrico en una solución de electroforesis 

mientras que el ADN no fragmentado (sin carga neta) permanece sin migrar del nucleoide y 

sigue formando parte del mismo (Azqueta et al., 2017; Çavaş, 2017). Luego de la neutraliza-

ción y la tinción con un colorante o con un fluorocromo con afinidad por el ADN, la imagen 

resultante a analizar se asemeja a un cometa, con una zona más definida denominada “ca-

beza” en la región original del nucleoide y una región conteniendo el ADN fragmentado mi-

grado, la “cola” del nucleoide (Figura 7.6.). 
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Figura 7.5: Protocolo del ensayo cometa 

 
Figura 7.6: Fotografías de nucleoides coloreados con DAPI (A) Nucleoide no dañado (tipo 0). (B) Nucleoide  

con un alto grado de daño (tipo IV) 
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La migración del ADN es directamente proporcional al daño que presenta el mismo. En otras 

palabras, cuanto más lesionado el ADN, mayor el número de fragmentos a migrar y mayor la cola 

del cometa, pero además cuanto más cortos sean los fragmentos de ADN inducidos, más lejos 

migrarán durante la electroforesis y por ende, más larga será la distancia de migración del nu-

cleoide, y mayor entonces la cola del cometa. Entre las tinciones más utilizadas se encuentran 

la impregnación argéntica y el uso de fluorocromos tales como el bromuro de etidio, ioduro de 

propidio, SybrGreen y 4',6-diamidino-2-fenilindol (DAPI), entre otras (Collins et al., 2008; Chris-

tofoletti et al., 2009; Mustafa et al., 2015; Vera-Candioti et al., 2013). 
 

 

Una de las maneras clásicas de cuantificación visual del daño en el ADN fue propuesta por Çavaş 

y Konen (2007). La misma se realiza y se expresa en unidades arbitrarias basadas en la clasificación 

de los nucleoides en cinco categorías (categorías 0-IV) de acuerdo a la extensión de la cola. Según 

la misma, los nucleoides tipo 0-I agrupan a los nucleoides no dañados, los tipo II incluyen a los de 

nivel de daño leve, los de tipo III a aquellos nucleoides que presentan un nivel de daño medio mientras 

que los nucleoides tipo IV incluyen a los que presentan un grado de daño máximo (Figura 7.7.). En el 

análisis automatizado de los cometas, los programas de computación, entre los que pueden ser men-

cionados el OpenComet y NIH image permiten el cálculo de más de 20 parámetros usando imágenes 

obtenidas en el momento de su estimación o capturadas con anterioridad (Çavaş, 2017). Entre los 

parámetros obtenidos por este tipo de programas de computación para expresar el nivel de daño en 

el ADN se encuentran el largo de la cola, el porcentaje de ADN contenido en la cola y el momento 

Olive. El largo de la cola, generalmente, incluye la distancia de migración del ADN desde el nucleoide. 

El porcentaje de ADN de la cola se calcula sustrayendo de la cantidad total del ADN del nucleoide el 

porcentaje de ADN presente en la cabeza del cometa. Finalmente, el momento Olive se define como 

el producto del largo de la cola y la fracción total de ADN presente en la misma (Dogan y Can, 2011; 

Martínez-Paz et al., 2013). Los resultados también pueden expresarse calculando un índice, el Índice 

de Daño Genético (IDG) propuesto por Pitarque y col. (1999), el cual pondera la prevalencia de cada 

clase de nucleoide según la siguiente fórmula:  

 
Figura 7.7: Fotografías de nucleoides de eritrocitos del poecílido Cnesterodon decemmaculatus con distintos grados 

de daño. Categorías de daño Tipo 0-I nucleoides no dañados. Nucleoides II-IV nucleoides con daño creciente. 
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IDG = (1xI + 2xII + 3xIII + 4xIV) / N(0-IV)

Donde, 0-IV representan las clases de nucleoides y N(0-IV) representa el total de los nucleoi-

des analizados. 

Diferentes variantes del ensayo cometa han sido descriptas, entre ellas la combinación con iso-

tiocianato de fluoresceína (FISH), la electroforesis de campo variable y la inclusión de endonucleasas 

de restricción (Azqueta et al., 2017; Kushwaha et al., 2011; Mondal y Guo, 2017; Sorensen et al., 

2005). Esta última es una de las variantes mundialmente adoptadas, y propone la inclusión de enzi-

mas que detectan lesiones específicas del ADN. El grupo de investigación de Collins y colaboradores 

fueron los primeros en emplear endonucleasas de restricción en el ensayo cometa para aumentar su 

sensibilidad. El protocolo incluye la incubación de las células lisadas con enzimas de restricción ca-

paces de reconocer específicamente diferentes tipos de bases dañadas en la molécula de ADN (Az-

queta y Collins, 2013). En esta modificación metodológica, luego de la etapa de lisis celular empleada 

en el protocolo general de la metodología del ensayo cometa, los geles de agarosa conteniendo los 

nucleoides son incubados con las endonucleasas específicas que no sólo reconocen lesiones en las 

bases del ADN, sino que introducen cortes de cadena a nivel del sitio reconocido, originando de este 

modo sitios apurínicos. Por consiguiente, de existir bases dañadas reconocidas por la endonucleasa 

específica, la misma no solo reconoce dichos sitios, sino que produce los cortes en la cadena de 

ADN, lo cual se traduce en un incremento en número de fragmentos de ADN, efecto que será obser-

vado en la práctica como una mayor densidad (mayor momento) de la cola del nucleoide debido al 

aumento del número de fragmentos, o a una mayor longitud de la misma dada por una mayor migra-

ción de fragmentos de menor tamaño. Las enzimas más utilizadas son la Endonucleasa III (Endo III) 

para detectar pirimidinas oxidadas y la formamidopirimidina-ADN glicosilasa (FPG) para detectar pu-

rinas oxidadas (mayormente 8-oxo-guanina) y formamidopirimidinas que resultan de la ruptura de 

purinas oxidadas o alquiladas (Collins, 2004; Collins et al., 1996). Asimismo, entre la lista de enzimas 

utilizadas, pueden mencionarse entre otras, a la T4 endonucleasa V (T4endoV), también conocida 

como T4 PDG, caracterizada por detectar dímeros ciclobutano de pirimidinas y la AlkA para detectar 

bases alquiladas, entre ellas residuos de 3-metilaldenina (Azqueta y Collins, 2014). Esta variante 

metodológica del EC clásico ha permitido dilucidar, en parte, los posibles mecanismos de acción de 

algunos compuestos genotóxicos, investigar enfermedades derivadas de la situación de estrés oxi-

dativo, evaluar estrés oxidativo generado por ejercicio en el hombre o en animales, estudiar efectos 

antioxidantes de compuestos presentes en la dieta así como en la evaluación del estado sanitario 

ambiental (Azqueta et al., 2017). 

Ensayo de micronúcleos (MNs) 

Esta metodología permite la evaluación del daño inducido por un xenobiótico a nivel cromo-

sómico, tanto en condiciones in vitro como in vivo. El mismo puede ser determinado en distintos 

tipos de células proliferantes mediante la inducción de daño clastogénico o aneugénico.  

Fue descripto por primera vez por Evans y col. (1959) quienes utilizaron como modelo experimen-

tal raíces de Vicia faba expuestas a radiación ionizante. Esta técnica se basa en analizar la presencia 
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de macrolesiones a nivel de la molécula de ADN donde el material genético desprendido da origen a 

pequeños núcleos denominados micronúcleos (MNs). Estos MNs, a nivel microscópico, son detecta-

dos en células en interfase celular como pequeñas porciones de material extranuclear, en otras pa-

labras no contenido en el núcleo celular, y siempre rodeados por membrana nuclear. El MN debe ser 

considerado como marcador o indicador indirecto de daño cromosómico. El mismo puede originarse 

por una o varias rupturas de la molécula de ADN la cual alcanza su máximo grado de compactación 

de la cromatina, que como sabemos acontece durante la metafase mitótica, dando lugar a la forma-

ción de un uno o a varios fragmento(s) cromosómicos acéntrico(s) (efecto clastogénico) o pueden 

estar formados por cromátidas enteras o por un cromosoma completo el cual no migró normalmente 

durante la anafase-telofase celular por alteraciones acontecidas en el aparato mitótico (efecto aneu-

génico) (Çavaş, 2017; Fenech et al., 2011). Por este motivo, requieren al menos una división celular 

para expresarse y poder ser visualizados con una tinción convencional nuclear en el estado de inter-

fase celular. Adicionalmente, pueden ser observados y por consiguiente, cuantificados en diferentes 

modelos experimentales, incluyendo células vegetales y animales, e inclusive humanas, empleando 

distintos tipos celulares, dependiendo del modo de acción del agente a caracterizar y del objetivo del 

estudio, con la única salvedad que las mismas tienen que ser células proliferantes (Mudry y Carballo, 

2006). (Figura 7.8.).  

 
 

 

 

Los criterios establecidos y mundialmente aceptados para identificar un MN en una célula 

interfásica son los propuestos por Fenech (2000; 2007). Los mismos indican que los MNs para 

ser considerados como tales deben tener una morfología redondeada, un diámetro menor a 1/3 

 
Figura 7.8: Protocolo del ensayo de MNs 
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respecto al núcleo principal, no ser refringentes, mostrar menor o la misma intensidad en la co-

loración que el núcleo principal, no estar conectados al núcleo principal, no estar solapados al 

núcleo principal, tener los bordes definidos y bien diferenciables del núcleo principal al igual que 

no existir más de 6 MNs en una misma célula (Figura 7.9). 

 

 

Particularmente, el análisis de frecuencia de MNs en eritrocitos circulantes de organismos 

acuáticos expuestos a diferentes tóxicos se ha tornado una metodología aceptada y utilizada 

ampliamente a nivel mundial dentro del campo de la Genotoxicología (Cavaş y Ergene-

Gözükara, 2003; Gökalp Muranli y Güner, 2011; Pérez-Iglesias et al., 2014; Ruiz de Arcaute et 

al., 2014; 2016; Soloneski y Larramendy, 2017). Aún más, se ha convertido en una herramienta 

de estudio obligatoria durante el proceso de aprobación de productos farmacéuticos, químicos, 

plaguicidas, diferentes tipos de materiales, entre otros (Mudry y Carballo, 2006). Entre las tin-

ciones más utilizadas para este método se encuentran la coloración con Giemsa, coloración 

con naranja de acridina (NAcr), DAPI, ioduro de propidio, entre otras (Çavaş, 2017). El uso de 

Giemsa, formado por una mezcla de colorantes neutros y básicos, es sin lugar a dudas la 

metodología de tinción más extendida, aunque con este método, algunos artefactos no confor-

mados por material nuclear pueden ser teñidos y confundidos con MNs por un observador no 

experimentado. Por otro lado, la NAcr es un fluorocromo catiónico específico para ácidos nu-

cleicos, vale decir pone en evidencia tanto ADN como ARN, siendo considerada por consi-

guiente, una técnica más confiable que la de Giemsa, aunque con la desventaja de precisar 

equipamiento más sofisticado, como microscopía con epifluorescencia y el empleo de filtros de 

excitación adecuados en el equipo empleado. 

 
Figura 7.9: Extendido sanguíneo de peces mostrando un Micronúcleo. 



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 167 

Asimismo, cabe destacarse que, aun no existiendo en la literatura un consenso universal 

para su significancia y clasificación, se describieron y se propusieron diversas anormalidades 

nucleares (AN), diferentes a los MNs, como signo de daño inducido en el material genético por 

diferentes agentes xenobióticos (Carrasco et al., 1990). Las mismas pueden resumirse en las 

siguientes variedades o tipos designadas vernáculamente como “otras alteraciones nucleares” 

siguiendo los criterios establecidos por diversos autores (Cavaş y Ergene-Gözükara, 2003; 

Nikoloff et al., 2014; Strunjak-Perovic et al., 2009). Dentro de dichas alteraciones nucleares 

pueden incluirse a las células binucleadas (CB), cuando la misma presenta dos núcleos de 

tamaño similar con su membrana nuclear intacta; brotes nucleares (BN - buds), cuando el nú-

cleo celular presenta una pequeña evaginación de material genético que sobresale de la mem-

brana nuclear. Esta evaginación contiene en su interior eucromatina y se encuentra unida al 

núcleo por un pedúnculo de material genético cuyo ancho puede ser ligeramente menor al 

ancho del BN o mucho más delgado, dependiendo del momento del proceso de extrusión del 

material; núcleos lobulados (NL), cuando el núcleo de la célula presenta una o más evagina-

ciones de la membrana nuclear, más grandes que los BN y escotaduras nucleares (EN), 

cuando los núcleos presentan vacuolas y una invaginación pronunciada de su membrana nu-

clear (Cavaş y Ergene-Gözükara, 2003; Nikoloff et al., 2014; Pérez-Iglesias et al., 2015; Ruiz 

de Arcaute et al., 2014; 2016; Strunjak-Perovic et al., 2009) (Figura 7.10). 

A 

C  D 

B 

Figura 7.10: Anormalidades nucleares (cabeza de flecha). (A) Brote nuclear (B) Célula 
binucleada (C) Célula lobulada y (D) Escotadura nuclear.
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Se ha sugerido que la aparición de algunas ANs y MNs son resultado de eventos genotó-

xicos relacionados con diferentes causas tales como problemas durante la segregación de 

los cromosomas que se encuentran alineados de manera incorrecta en la placa metafásica 

o que permanecen unidos entre ellos durante la división celular (Çavaş, 2017; Seriani et al., 

2012; Shimizu et al., 1998), aparición de aneuploidías (Fernandes et al., 2007) y generación 

de procesos de degradación celular (Ateeq et al., 2002). También se ha sugerido que los 

NLs y BNs podrían originarse durante el proceso de eliminación de exceso ADN generado 

por amplificación génica a través de ciclo de ruptura-fusión-puente. Este ADN en exceso se 

ubicaría en la periferia del núcleo y sería posteriormente eliminado por un mecanismo de 

extrusión, formando un MN o, en el caso de que este proceso se vea interrumpido, la gene-

ración de un BN o un NL. Análisis estadísticos probaron una correlación positiva entre la 

aparición de BNs y la formación de MNs (Çavaş, 2017). Fernandes y col. (2007) han sugerido 

que las CBs y ENs podrían ser indicadores de xenobióticos que actuarían mediante una 

mecanismo aneugénico. Se ha reportado, asimismo, que este efecto podría suceder por fa-

llas durante la polimerización de las tubulinas y en consecuencia, la generación de alteracio-

nes a nivel del aparato mitótico (Walia et al., 2013). Adicionalmente, Ateeq y col. (2002) 

sugirieron que los xenobióticos generan condiciones hipóxicas que resultan en la disminución 

de los niveles de ATP, conduciendo a malformaciones morfológicas en los eritrocitos por 

alteraciones en el ciclo normal de polimerización de tubulinas, proteínas motrices y rectoras 

del aparato mitótico. 

 

 

Ensayo del citoma (CBMN) 
 

Previamente se mencionó que el ensayo de MNs puede llevarse a cabo tanto en sistemas in 

vitro como in vivo. En los sistemas in vitro se debe demostrar que las células en cultivo han 

atravesado al menos un ciclo de duplicación celular, condición necesaria como hemos mencio-

nado anteriormente para la observación y estudio de MNs (Elhajouji y Lukamowicz-Rajska, 

2013). Una adaptación del ensayo de MNs fue la realizada en 1985 por Fenech y Morley (1985), 

quienes desarrollaron una metodología conocida como “técnica del bloqueo de la citocinesis” 

(CBMN, por sus siglas en inglés cytokinesis-block micronucleus), en la cual se introduce dentro 

del sistema de cultivo un alcaloide de origen fúngico, la citocalasina-B, derivada del hongo Hel-

minthosporium dematioideum. La citocalasina-B tiene la propiedad de inhibir la polimerización de 

los filamentos de actina que, junto a los filamentos de miosina, participan en la formación del 

anillo contráctil necesario para separación de las células hijas al final de la mitosis celular (Zala-

cain et al., 2005), impidiendo de esta manera, el avance de la citocinesis durante la duplicación 

celular. En otras palabras, se impide la división del citoplasma pero no la nuclear. El concepto de 

“citoma” implica que cada célula en el sistema estudiado es registrada citológicamente por su 

estado de viabilidad (células viables, apoptóticas y necróticas), por su estado mitótico (mononu-

cleadas, binucleadas, trinucleadas etc.) y por su estado de inestabilidad cromosómica (presencia 

de MNs, BNs, puentes nucleares etc.). Por esta razón es apropiado referirnos a esta técnica 
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como ensayo MN-citoma con bloqueo de citocinesis (Fenech, 2007). Esta metodología permite 

entonces diferenciar en las preparaciones la presencia de células binucleadas debido a que no 

se produce la separación de las dos células hijas y establecer en ellas la cantidad y la frecuencia 

de MNs (Fenech, 2007).  

Además, la aplicación del CBMN posibilita observar efectos citostáticos mediante el re-

gistro de la proporción de células mononucleadas, que son aquellas que no se duplicaron 

durante su tiempo de permanencia en condiciones de cultivo, células trinucleadas, tetranu-

cleadas al igual que células polinucleadas -que se duplicaron dos o más veces-. Por otra 

parte, la aplicación del CBMN permite reconocer poblaciones celulares que se encuentran 

en vías de apoptosis y necrosis, así como una amplia gama de lesiones cromosómicas, en 

particular roturas, reordenamientos cromosómicos, pérdidas de cromosomas y procesos de 

no disyunción. Los puentes nucleoplásmicos (NPBs de sus siglas en inglés, nucleoplasmic 

bridges) (Figura 7.11) son un biomarcador de la presencia de cromosomas dicéntricos, ge-

nerados como resultado de fusiones teloméricas o debido a la generación de fallas durante 

los procesos de reparación de la doble hebra de ADN. Los NPBs se forman cuando los cen-

trómeros de los cromosomas dicéntricos son traccionados hacia los polos opuestos de las 

células hijas durante la anafase celular. La célula atraviesa rápidamente la anafase-telofase, 

completando finalmente la citocinesis, la cual resulta en la ruptura de los puentes nucleo-

plásmicos como consecuencia de la separación de las células hijas. Los NPBs pueden vi-

sualizarse y registrarse gracias al desarrollo del ensayo de citoma. Al estar inhibida la cito-

cinesis, el puente dicéntrico formado durante la anafase permanece intacto, pudiendo obser-

varse como un fragmento de cromatina continua entre las células binucleadas. El CBMN 

permite además la detección de brotes nucleares, conocidos también como buds nucleares 

(BNs) que, como se mencionara anteriormente, están relacionados con procesos de amplifi-

cación génica nuclear como estimación de procesos de inestabilidad genómica (Fenech, 

2007). Un protocolo generalizado de esta metodología puede verse en la Figura 7.11. En 

cuanto a la incorporación de la citocalasina-B, existen dos métodos para realizarla: el método 

secuencial y el simultáneo. En el caso del método secuencial, se expone el cultivo celular al 

xenobiótico en estudio, posteriormente al tratamiento se retira el compuesto del sistema de 

cultivo y se realiza la incorporación de la citocalasina-B. Este método es empleado en los 

casos en los cuales se sospeche que la citocalasina-B interfiere con la incorporación de la 

sustancia a evaluar (como es el caso de la mayoría de los nanomateriales). En el método 

simultáneo, la citocalasina-B es aplicada al cultivo al mismo tiempo que el xenobiótico bajo 

estudio. Esta versión del CBMN es la más utilizada comúnmente y demanda una menor can-

tidad de tiempo de procesamiento (Manshian et al., 2013). Los MNs pueden ser detectados 

utilizando diferentes tinciones para ADN, como hemos mencionado en el acápite anterior, y 

su frecuencia puede ser cuantificada de manera directa microscópicamente o de manera 

indirecta por citometría de flujo (Angel Castañeda, 2012).  
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Un aporte al esclarecimiento del origen de la formación de MNs es el uso de metodologías 

de inmunodetección usando anticuerpos CREST (de sus siglas en inglés, Calcinosis, Fenó-

meno de Raynaud, Dismotilidad Esofágica, Esclerodactilia y Telangientasia). Los pacientes 

con síndrome de CREST producen una clase particular de autoanticuerpos denominados 

anticuerpos anticentroméro (ACA). Estos anticuerpos se caracterizan por reaccionar contra 

proteínas que conforman el cinetocoro, íntimamente asociado a los centrómeros de los cro-

mosomas del propio individuo, por lo que también reciben el nombre de anticuerpos antici-

netocoro (Brenner et al., 1981; Kuramoto et al., 2017; Moroi et al., 1980). Empleando la téc-

nica de inmunofluorescencia indirecta se demostró que ACA presentes en el suero de pa-

cientes con síndrome CREST tienen la capacidad de reconocer y acoplarse a cinetocoros de 

diversos tipos celulares de mamíferos, dado que su antígeno es un componente nuclear al-

tamente conservado en la escala biológica (Brenner et al., 1981; Moroi et al., 1980). Así, 

utilizando la tinción con anticuerpos anticinetocoro se puede identificar la presencia o ausen-

cia de centrómeros en los MNs y clasificarlos según el origen del MN en Mn de origen clas-

tógenico y/o aneugénico. Aquéllos MNs que estén formados por uno o más cromosomas 

serán inmunomarcados con el ACA, poniéndose en evidencia la presencia de centrómeros 

 
Figura 7.11: Protocolo básico mostrando el ensayo del citoma 
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dentro del material genético que lo compone. Un MN se clasifica como CREST-positivo 

cuando se puede observar al menos una marca fluorescente en el mismo, mientras que se 

clasifica como CREST-negativo cuando no se observa una marca fluorescente dentro de los 

límites del MN. La visualización de un MN con marcación CREST-positiva revela que el MN 

estaría compuesto por al menos un cromosoma que mantiene su centrómero y es indicio de 

que el xenobiótico ha generado un daño en el ADN mediante un efecto aneugénico, mientras 

que una reacción CREST-negativa indicaría que el MN está conformado por fragmentos cro-

mosómicos que carecen de centrómeros, originados por un efecto clastogénico (González et 

al., 2011; Miller y Adler, 1990; Olivero, 2008; Parry et al., 2002). 

Otra herramienta comúnmente empleada en conjunto con el CBMN que también colabora 

en la determinación del origen de los MNs es la técnica de hibridación in situ. La hibridación 

in situ es una técnica usada para localizar y detectar secuencias específicas de ARN o ADN 

tanto en células como en secciones de tejido o en tejidos enteros. El principio básico del 

método es la unión de una hebra simple de ADN o ARN a su secuencia complementaria en 

cromosomas en metafase o en núcleos interfásicos. Cuando se desea llevar a cabo la hibri-

dación entre hebras de ADN, estas deben estar en su conformación de hebra simple, por lo 

tanto, la sonda de ADN y el ADN objetivo deben estar desnaturalizados. Con el fin de detectar 

la sonda ésta es etiquetada por medio de la incorporación a la misma de radioisótopos o de 

moléculas no isotópicas (fluorescentes y no fluorescentes), como por ejemplo biotina y fluo-

resceína, entre otras. Las etiquetas radioisotópicas son observadas por medio de autoradio-

grafías con una película fotográfica específica (stripping film) o con una emulsión fotográfica 

líquida. Las etiquetas no isotópicas son visualizadas por medio de técnicas de histoquímica 

o inmunohistoquímica (Jensen, 2014).

Existen distintos tipos de hibridación in situ: PCR con hibridación in situ, hibridación in situ 

con fluorescencia (FISH), multicolor FISH e hibridación in situ con cromógenos (CISH) (Decor-

dier y Kirsch-Volders, 2013; Jensen, 2014). A lo largo de las dos últimas décadas la hibridación 

in situ con fluorescencia se ha ido consolidando como una de las técnicas de tinción citoquími-

cas más empleadas, dada su versatilidad y sensibilidad (Nath y Johnson, 2000). Esta técnica 

citogenética-molecular emplea sondas de ADN marcadas con moléculas fluorescentes, que 

forman un híbrido con una secuencia complementaria objetivo en el ADN de la muestra en 

estudio. La señal de la sonda es detectada mediante microscopía de fluorescencia, y para cada 

muestra de ADN se determina si presenta o carece de dicha señal. Existen 3 tipos de sondas: 

específicas de un locus, sondas de secuencias repetitivas de ADN (centroméricas y teloméri-

cas) y sondas que marcan cromosomas completos (de pintado cromosómico). Cuando se em-

plea esta técnica en conjunto con el CBMN, se pueden utilizar sondas centroméricas (que 

marcan la región del centrómero) para determinar el tipo de efecto ejercido por un mutágeno. 

Si además se emplean sondas de pintado cromosómico, se puede determinar que cromo-

soma(s) o fragmentos de cromosomas particulares están involucrados en la formación del MN. 

Esta técnica presenta alta sensibilidad y especificidad, dado que pone en evidencia la partici-



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR) 

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP  172 

pación de determinados cromosomas o parte de los mismos en el origen de un MN bajo estu-

dio. Esta última ventaja supera una limitación importante de la citogenética convencional, la 

necesidad de obtener las células en metafase para realizar un estudio detallado (Decordier y 

Kirsch-Volders, 2013; Lavaut Sánchez et al., 2016). 

 

 

Antecedentes del empleo de algunos de los biomarcadores 
mencionados 

 

En la actualidad, los agroquímicos representan una de las fuentes más importantes de con-

taminación a nivel mundial. Los avances obtenidos en el área de la Genética Toxicológica han 

permitido la realización de evaluaciones con el fin de monitorear los efectos inducidos por distin-

tos xenobióticos en los organismos expuestos. Uno de los objetivos principales de nuestro labo-

ratorio es y ha sido evaluar la genotoxicidad inducida por distintos principios activos y formula-

ciones comerciales de agroquímicos empleados comúnmente en el agro argentino en células de 

vertebrados, tanto en sistemas in vitro como in vivo. 

Mediante la metodología del EC se evaluaron los efectos genotóxicos inducidos por el insec-

ticida imazetapir tanto como principio activo (p.a.) como en su formulado comercial Pivot®. Los 

resultados demostraron su capacidad para inducir rupturas en la cadena de ADN en células 

CHO-K1 (células provenientes de ovario de hámster chino) luego de la exposición in vitro a con-

centraciones de 0,1 µg/ml (Soloneski et al., 2017). Resultados similares fueron obtenidos en en-

sayos in vivo empleando el formulado comercial Pivot® en células circulantes sanguíneas prove-

nientes de larvas de los anuros nativos Hypsiboas pulchellus (Pérez-Iglesias et al., 2015) y Rhi-

nella arenarum (Carvalho et al., 2019), evidenciando inducción de daño en el ADN a concentra-

ciones de 0,39 y 7,82 mg/L, respectivamente para cada especie. 

Resultados similares fueron obtenidos con el antiparasitario ivermectina y su formulado co-

mercial Ivomec® en células de las línea de mamífero CHO-K1 (Molinari et al., 2012) y la línea 

celular de insecto Aedes alpopictus CCL-126TM (Molinari et al., 2010). En ambos estudios se 

demostró un aumento significativo de rupturas en el ADN luego de la exposición a 50 y a 25-50 

µg/ml para las líneas celulares CHO-K1 y CCL-126TM, respectivamente. 

Cuando se evaluó el herbicida flurocloridona, los resultados obtenidos demostraron que el 

p.a. y las formulaciones comerciales Twin Pack Gold® y Rainbow® poseen la capacidad de inducir 

rupturas de cadena simple en el ADN tanto en ensayos in vitro como in vivo. Los ensayos in vitro 

fueron realizados en la línea celular CHO-K1 en concentraciones equivalentes de 1, 5 y 15 µg/ml 

para flurocloridona, Rainbow® y Twin Pack Gold® (Nikoloff et al., 2014), respectivamente, mien-

tras que en la línea celular HepG2 (células provenientes de hepatocarcinoma humano) en con-

centraciones de 1 µg/ml tanto para el p.a. como para ambos formulados comerciales (Nikoloff et 

al., 2014). Los ensayos in vivo fueron realizados en estadíos larvales premetamórficos de R. 

arenarum obteniendo resultados positivos con  concentraciones equivalentes a 0,71 y 0,74 mg/L 

de las formulaciones Rainbow® y Twin Pack Gold®, respectivamente (Nikoloff et al., 2014).  
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La evaluación del fungicida zineb y de su formulación comercial Azzurro® demostró la capa-

cidad de inducir daño genotóxico a concentraciones de 1 y 100 µg/ml tanto para el p.a. como 

para la formulación comercial, respectivamente empleando como modelo de estudio la línea ce-

lular CHO-K1 (Soloneski et al., 2002). Resultados similares fueron obtenidos para los herbicidas 

auxínicos dicamba y 2,4-D contenido en sus respectivas formulaciones Banvel® y DMA® a con-

centraciones equivalentes a 2 y 50 µg/ml, respectivamente (González et al., 2005; 2007).  

Adicionalmente, se demostró la capacidad de inducir daño genotóxico en el ADN de células 

sanguíneas provenientes de peces ejercido por el herbicida glifosato. Se evaluaron las formu-

laciones comerciales Panzer® y Credit® in vivo en células circulantes sanguíneas de ejemplares 

adultos del pez nativo Cnesterodon decemmaculatus luego de una exposición aguda, obte-

niéndose resultados positivos a concentraciones de 3,90 y 22,90 mg/L para las formulaciones 

Panzer® y Credit®, respectivamente (Vera-Candioti et al., 2013). Adicionalmente la formulación 

Credit® se evaluó en R. arenarum, obteniéndose inducción de daño en una concentración equi-

valente a 3,91 mg/L (Soloneski et al., 2016). Además, en esta misma especie se evaluó el 

efecto mezclas de glifosato contenido en la formulación Credit® en combinación con el herbi-

cida dicamba en su formulación comercial Banvel® y de glifosato con el insecticida imazetapir 

en su formulado comercial Pivot®, observándose resultados positivos a concentraciones de 

3,91 + 17,92 mg/L de glifosato y dicamba y de 3,91 + 7,82 mg/L de glifosato e imazetapir 

(Soloneski et al., 2016).  

Asimismo, resultados positivos también fueron observados luego de una exposición aguda 

(48 y 96 h) en C. decemmaculatus mediante la metodología del EC empleando el insecticida 

organofosforado clorpirifós en sus formulaciones comerciales Lorsban*48E y CPF Zamba® a con-

centraciones de 0,008 y 0,052 mg/L, respectivamente (Vera-Candioti et al., 2013). Resultados 

similares fueron observados en la misma especie con el insecticida pirimicarb en sus formulados 

Aficida® y Patton Flow® a concentraciones de 25 y 22 mg/L, respectivamente (Vera-Candioti et 

al., 2013); y con los herbicidas auxínicos dicamba y 2,4-D en sus formulaciones comerciales 

Banvel® y DMA® a concentraciones de 410 y 252 mg/L, respectivamente (Ruiz de Arcaute et al., 

2014; 2016). El efecto genotóxico de Banvel® y DMA® también fue evaluado en C. decemmacu-

latus luego de una exposición prolongada, demostrando su capacidad de inducir daño en el ADN 

a concentraciones de 41 y 25 mg/L (Ruiz de Arcaute et al., 2018). Adicionalmente, el formulado 

Banvel® fue evaluado en larvas de R. arenarum observándose inducción de rupturas de cadena 

simple a concentraciones de 17,92 mg/L (Soloneski et al., 2016).  

Por último, mediante esta metodología se evaluó al insecticida imidacloprid y su formulado 

comercial Glacoxan Imida® en larvas premetamórficas del anuro H. pulchellus, observándose 

un aumento de daño en el ADN a partir de la concentración equivalente a 15 y 12,5 mg/L 

para el p.a. y Glacoxan Imida®, respectivamente (Pérez-Iglesias et al., 2014; Ruiz de Arcaute 

et al., 2014).  

Nuestro grupo de trabajo, luego de verificar el potencial genotóxico de los pesticidas imazeta-

pir, dicamba y 2,4-D, aplicó la metodología del EC modificado con enzimas de restricción con el 

objetivo de obtener información adicional e intentar dilucidar el posible mecanismo de acción por 
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el cual esos compuestos ejercen su efecto e inducen daño en el ADN. Para ello se realizó, luego 

del período de lisis celular de las muestras sanguíneas, una incubación con dos enzimas de 

restricción: Endo III y FPG, que empleadas en combinación con el EC permiten revelar la pre-

sencia de bases pirimidínicas o purinas oxidadas, respectivamente. Esta evaluación fue realizada 

in vitro empleando el insecticida imazetapir y su formulación comercial Pivot® en células CHO-

K1, observándose un aumento de daño en el ADN a concentraciones de 0,1 µg/ml cuando se 

emplearon las enzimas FPG y Endo III, demostrando que dicho herbicida induce daño por oxi-

dación tanto de bases púricas como de bases pirimidínicas (Soloneski et al., 2017). Este mismo 

herbicida fue evaluado mediante esta técnica luego de una exposición aguda in vivo con concen-

traciones equivalentes a 0,39 mg/L empleando larvas de la especie H. pulchellus, mediante la 

cual se pudo comprobar que parte de este daño está producido por oxidación de purinas (trata-

miento con FPG). Contrariamente, luego del post tratamiento con Endo III no se registró un au-

mento significativo en los nucleoides dañados, por lo que el insecticida empleado no induciría la 

oxidación de bases pirimidínicas (Pérez-Iglesias et al., 2017). 

Resultados similares fueron obtenidos cuando se realizó la evaluación de los herbicidas au-

xínicos dicamba y 2,4-D contenidos en sus formulados comerciales Banvel® y DMA® empleando 

el poecílido C. decemmaculatus. Las concentraciones evaluadas fueron 410 y 252 mg/L de Ban-

vel® y DMA®, respectivamente y los resultados demostraron que parte de este daño estaría pro-

ducido por oxidación de purinas, que fue evidenciado luego del post tratamiento con FPG (Ruiz 

de Arcaute et al., 2019). Por otro lado, luego del tratamiento con la enzima Endo III, no se observó 

un aumento significativo de daño, por lo que estos herbicidas no inducirían daño a través de la 

oxidación de pirimidinas, al menos en la especie evaluada.  

Cuando se empleó el ensayo de MNs para evaluar los efectos mutagénicos inducidos por 

distintos xenobióticos se reportaron diversos resultados. La inducción de MNs fue observada 

empleando el herbicida dicamba y su formulado comercial Banvel® en células CHO-K1 en con-

centraciones de 50 µg/ml (González et al., 2011) e in vivo en C. decemmaculatus expuestos a 

concentraciones de 1229 mg/L al formulado comercial Banvel® (Ruiz de Arcaute et al., 2014). 

Cuando se evaluó el herbicida flurocloridona y sus formulaciones comerciales Rainbow® y Twin 

Pack Gold® in vitro en células CHO-K1 sólo se observó inducción de MNs con la concentración 

de 5 µg/ml de la formulación Twin Pack Gold®. Dicho aumento de la presencia de MNs no fue 

observada luego de la exposición a flurocloridona ni a su formulado comercial Rainbow® (Nikoloff 

et al., 2014). Resultados similares fueron observados empleando el mismo herbicida y formula-

ciones comerciales en la línea celular HepG2, en la cual sólo se observó inducción de MNs luego 

de la exposición a 5 µg/ml de la formulación Twin Pack Gold® (Nikoloff et al., 2014). La capacidad 

de inducir MNs de las formulaciones Rainbow® y Twin Pack Gold® fue evaluada in vivo en larvas 

de R. arenarum luego de una exposición de 48 y 96 h, observándose resultados positivos luego 

de la exposición a 0,71 mg/L de Rainbow® no así luego de la exposición a Twin Pack Gold®. 

Adicionalmente se observó inducción de MNs por el herbicida carbofurán y su formulación 

comercial Furadan® en sistemas in vitro empleando la línea celular CHO-K1 a concentraciones 

equivalentes a 10 y 50 µg/ml para el p.a. y el formulado comercial, respectivamente (Soloneski 
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et al., 2008). Por otra parte, la capacidad de inducir MNs fue analizada utilizando el fungicida 

zineb y su formulación comercial Azzurro® en linfocitos humanos in vitro, observándose inducción 

significativa de MNs a concentraciones de 25 µg/ml para ambos compuestos (Soloneski et al., 

2002). Cuando se evaluó el herbicida S-metolacloro y su formulación comercial Twin Pack Gold® 

en la línea celular HepG2 se observó un aumento significativo en la inducción de MNs única-

mente cuando se evaluó el formulado comercial a una concentración de 0,5 µg/ml. Tal incremento 

no fue observado cuando se evaluó el principio activo S-metolacloro (Nikoloff et al., 2013).  

Resultados positivos empleando el Ensayo de MNs luego de una exposición aguda en el 

pez C. decemmaculatus fueron observados empleando el herbicida glifosato en sus formu-

laciones comerciales Panzer® y Credit® a concentraciones de 3,90 y 22,90 mg/L, respectiva-

mente (Vera-Candioti et al., 2013); con el insecticida clorpirifós en sus formulados Lors-

ban*48E® y CPF Zamba® a concentraciones de 0,008 y 0,052 mg/L (Vera-Candioti et al., 

2014); con el insecticida pirimicarb en su formulado Aficida® y Patton Flow® a concentracio-

nes de 80 y 22 mg/L (Vera-Candioti et al., 2010; 2013) y con el herbicida auxínico 2,4-D en 

su formulado comercial DMA® en la concentración equivalente a 252 mg/L (Ruiz de Arcaute 

et al., 2016). Adicionalmente, cuando este ensayo se empleó utilizando como matriz biótica 

al anuro H. pulchellus, se observaron resultados positivos en inducción de MNs con el insec-

ticida imidacloprid y su formulación comercial Glacoxan Imida® a concentraciones de 15 y 25 

mg/L, respectivamente (Pérez-Iglesias et al., 2014; Ruiz de Arcaute et al., 2014); con el in-

secticida pirimicarb en su formulado Aficida® a concentraciones de 19,51 mg/L y con el her-

bicida imazetapir en su formulado comercial Pivot H® a concentraciones de 0,39 mg/L, evi-

denciando su capacidad genotóxica (Pérez-Iglesias et al., 2015).  

Adicionalmente se evaluaron otras anormalidades nucleares además de los MNs tanto en 

sistemas in vitro como in vivo. Estos estudios demostraron la capacidad de inducir daño genético 

in vitro del herbicida flurocloridona y su formulación comercial Twin Pack Gold® en concentracio-

nes de 1 y 5 µg/ml, respectivamente, en la línea celular CHO-K1 (Nikoloff et al., 2014). Contra-

riamente, el formulado basado en flurocloridona Rainbow® no fue capaz de inducir anormalidades 

nucleares en la concentración más alta ensayada de 15 µg/ml. Las formulaciones Rainbow® y 

Twin Pack Gold® también fueron evaluadas en eritrocitos circulantes del anuro R. arenarum, las 

cuales no aumentaron la incidencia de anormalidades nucleares en las concentraciones ensaya-

das (Nikoloff et al., 2014).  

Cuando se evaluó la capacidad de inducir anormalidades nucleares de los herbicidas dicamba 

y 2,4-D en sus formulaciones comerciales Banvel® y DMA® en C. decemmaculatus se obtuvieron 

aumentos significativos de la incidencia de anormalidades en las concentraciones 410 y 504 

mg/L de dicamba y 2,4-D, respectivamente (Ruiz de Arcaute et al., 2014; 2016).  

Por último, se evaluó la inducción de anormalidades nucleares de distintos pesticidas in 

vivo en el anuro H. pulchellus. El herbicida imidacloprid fue capaz de ejercer un aumento sig-

nificativo en la frecuencia de anormalidades nucleares en la concentración de 15 mg/L, no así 

su formulado comercial Glacoxan Imida® a concentraciones de 12,5 mg/L (Pérez-Iglesias et 
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al., 2014; Ruiz de Arcaute et al., 2014). Resultados positivos fueron observados con los insec-

ticidas pirimicarb, en su formulado comercial Aficida® e imazetapir en su formulado Pivot H®, 

en las concentraciones equivalentes a 19,51 y 0,39 mg/L, respectivamente (Natale et al., 2018; 

Pérez-Iglesias et al., 2015).  

Finalmente, de estos estudios se desprende el hecho que un único bioensayo no resulta su-

ficiente como indicador para caracterizar la genotoxicidad de un xenobiótico determinado. Es 

necesario tanto el empleo de distintos biomarcadores específicos de respuesta temprana como 

la evaluación teniendo en cuenta diferentes niveles de organización biológica. Estas herramien-

tas nos permiten resolver problemáticas ambientales actuales, tal como la contaminación por el 

uso indiscriminado de plaguicidas, con la finalidad de intervenir oportunamente antes de que se 

produzca un daño irreversible. En adición, es importante destacar que nuestros estudios tanto 

en sistemas in vitro como in vivo han demostrado los riesgos potenciales a los cuales los orga-

nismos se ven sometidos por la exposición a formulaciones comerciales de agroquímicos. Asi-

mismo, demuestran que en muchos de los casos, las formulaciones comerciales de los plaguici-

das resultan ser mucho más perjudiciales que el compuesto activo en sí mismo, poniendo en 

evidencia la presencia de componentes potencialmente genotóxicos y/o citotóxicos dentro de los 

agentes empleados como aditivos que forman parte del producto comercial los cuales deben ser 

conjuntamente evaluados. 
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CAPÍTULO 8 
Disrupción endocrina 

Fabiana L. Lo Nostro y Gustavo M. Somoza 

El ser humano utiliza los recursos disponibles, tanto los naturales como los productos de sín-

tesis, con el objeto de mejorar su bienestar y sus condiciones de vida. Sin embargo, a pesar de 

que esto ha redundado en su beneficio, el uso no sustentable de los recursos naturales y el 

posterior descarte de los desechos han afectado la calidad del ambiente en el que se desarrollan 

las actividades humanas. De esta forma, prevenir y mitigar el impacto de las acciones antropo-

génicas sobre el ambiente es uno de los desafíos a enfrentar en los próximos años. 

El ambiente acuático es el mayor receptor de sustancias de origen antrópico que llegan desde 

distintas fuentes tales como desagües fabriles, residuos hospitalarios, domiciliarios, etc. Si pres-

tamos atención, por ejemplo, a las plantas de tratamiento de los efluentes cloacales, se vierten 

en los distintos cuerpos de agua no sólo metabolitos y productos de excreción fisiológicos, sino 

también los productos del metabolismo de los fármacos que consumimos, productos cosméticos 

y aquellos relacionados con el cuidado personal, productos de limpieza, plaguicidas, etc. A pesar 

de que en muchas plantas de tratamiento municipales existen sistemas de tratamiento para estos 

residuos, no están diseñadas para tratar tal diversidad de agentes químicos, de manera que 

llegan a los sistemas acuáticos próximos a los asentamientos humamos. Paradójicamente luego 

utilizamos estos sistemas acuáticos como fuente de agua de bebida. 

Algunas de las sustancias vertidas al ambiente tienen efectos biológicos sobre los organismos 

expuestos y es así como, en los últimos años, se ha puesto especial atención sobre un tipo de sus-

tancias denominadas desorganizadores o disruptores endócrinos (de sus siglas en ingles E.D.C., 

Endocrine Disrupting Chemicals). Estas sustancias son capaces de actuar sobre el sistema endócrino 

de diferentes maneras. Como agonistas/antagonistas de distintas hormonas, alterando la síntesis y/o 

el metabolismo de neuropéptidos, neurotransmisores, y/o neurohormonas. El efecto de tal interacción 

modifica la fisiología endócrina normal y/o el comportamiento, afectando consiguientemente la capa-

cidad de los organismos de reproducirse, desarrollarse, crecer, o simplemente mantener la homeos-

tasis. Antes de mencionar algunos casos emblemáticos relacionados con la presencia de EDCs en 

el ambiente debemos definir el sistema endócrino, las hormonas y sus receptores.  

El sistema endócrino está conformado por un conjunto de órganos que producen y secretan 

a circulación general sustancias denominadas hormonas, que actúan sobre receptores específi-

cos localizados en las células que conforman los órganos denominados “blanco”, en donde ejer-

cen su acción. En vertebrados, por ejemplo, el sistema de regulación hormonal está formado por 
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diversas glándulas como la tiroides, la adrenal (o interrenal en peces) y las gónadas, que se 

encuentran bajo el control directo de una glándula orquestadora de este sistema, denominada 

hipófisis que, a su vez, se encuentra bajo control cerebral y específicamente hipotalámico. Por 

otra parte, esos sistemas cerebro-hipófisis-órganos blanco se encuentran a su vez regulados por 

sistemas de retroalimentación (Figura 8.1.). 

 

 

Figura 8.1: Relaciones entre el cerebro y el sistema endócrino en peces. Mediante la liberación de neurohormonas el 
hipotálamo regula la síntesis y liberación de las hormonas hipofisarias, que a su vez estimulan la secreción de hormonas 
en órganos periféricos. Estas últimas ejercen una retroalimentación sobre el complejo hipotálamo-hipófisis y regulan la 
actividad de los sistemas neuroendocrinos. ACTH, hormona adrenocorticotrofa; FSH, hormona folículo estimulante; GH, 
hormona de crecimiento; IGF-I, factor de crecimiento insulínico tipo 1; LH, hormona luteinizante; T3/T4, hormona tiroidea; 
TSH, hormona estimulante de la tiroides (Modificado de Kah, 2009). 

 

 
Sin embargo, hay que tener en consideración que los sistemas de regulación endócrina no 

son exclusivos de vertebrados, ya que sistemas similares han sido descriptos en invertebrados y 

también regulan aspectos de la fisiología normal de estos organismos. Dentro de estos procesos, 

uno de los mejor descriptos y más conocido es el caso de la ecdisona de insectos que es funda-

mental en los procesos de crecimiento, muda y metamorfosis. 

Los EDCs pueden actuar alterando distintos mecanismos regulatorios y, dependiendo del pro-

ceso al que nos refiramos, pueden actuar en distintas etapas del ciclo de vida de los organismos. 

Más aun, como afectan los sistemas hormonales, los EDCs pueden actuar a muy bajas concen-

traciones y sus efectos pueden manifestarse en otro estadio de vida distinto al del momento de 

la exposición. De esta forma pueden definirse estadios sensibles y refractarios a sus efectos. Por 

ejemplo, es sabido que, en peces, el esteroide gonadal estradiol (E2) está relacionado con la 

morfogénesis (formación) de los ovarios. Uno de los EDCs con presencia ubicua en los cuerpos 

de agua de todo el mundo es el 17α-etinilestradiol (EE2), principio activo de las pastillas anticon-

ceptivas que posee mayor actividad biológica que el E2. De esta forma, si una larva de pez se 
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expone accidentalmente a aguas conteniendo concentraciones biológicamente activas de EE2, 

va a sufrir alteraciones en la formación de los ovarios que van a ser visualizadas en el estadio 

adulto y que pueden llevar a la alteración de esa gónada o directamente a la feminización de 

todos los individuos expuestos. Tan importante pueden llegar a ser estos efectos que, un estudio 

de campo realizado en un área de lagos experimentales de Canadá demostró que la exposición 

crónica a EE2, en concentraciones ambientalmente relevantes (o sea, aquellas concentraciones 

que pueden ser halladas en distintos cuerpos de agua) puede conducir al colapso de una pobla-

ción completa de peces, alterando la biodiversidad. 

Es claro que el anterior es sólo un ejemplo, y que hoy en día miles de sustancias de uso 

masivo se producen comercialmente. Entre ellas se encuentra una gran variedad de productos 

destinados no sólo a la salud humana sino también a la salud animal. Muchas de estas sustancias 

se consideran contaminantes de “interés o preocupación” emergente/reciente ya que se ha des-

cubierto, o se sospecha, que están presentes y son persistentes en diversos compartimentos del 

ambiente, y su toxicidad altera el metabolismo de los organismos que habitan en la zona. Esta 

lista de contaminantes de preocupación emergente es cada vez más amplia e incluye productos 

tan variados como: tensioactivos, retardantes de llama, plastificantes, productos para higiene 

personal, parafinas, toxinas de algas, aditivos, hidrocarburos, biocidas, plaguicidas, nanopartícu-

las, además de los mencionados productos farmacéuticos para uso humano o veterinario etc. 

Estos “nuevos” contaminantes representan un cambio en el pensamiento tradicional, ya que son 

producidos industrialmente, se dispersan en el ambiente por su excesivo uso a nivel doméstico, 

comercial e industrial. Muchas de estas sustancias han sido caracterizadas además como EDCs. 

Se ha comprobado que varias de estas sustancias son altamente persistentes en el ambiente 

y algunas tienen la característica de ser pseudo-persistentes (a pesar de ser metabolizadas en 

el ambiente son constantemente vertidas al mismo, de manera que sus concentraciones se man-

tienen aproximadamente constantes). Por otro lado, el hecho de que varias publicaciones han 

remarcado la escasa eficiencia en la remoción por parte de las plantas de tratamiento de efluen-

tes y que el nivel de consumo de medicamentos en las últimas décadas ha ido en constante 

aumento, los efectos ambientales de estos productos son objeto de preocupación y más aun con 

el hecho de haber detectado muchos de ellos en el agua potable. 

Debido a que muchos de estos productos han sido diseñados con el objeto de alterar distintas 

funciones fisiológicas en humanos, y a la semejanza de los sistemas de regulación endócrino en 

animales, no resulta sorprendente que también tengan efectos en los organismos acuáticos. De 

esta forma, los fármacos que llegan al ambiente tienen la capacidad de actuar como desorgani-

zadores endocrinos afectando las funciones de distintas glándulas endócrinas, ya sea por acción 

directa o interfiriendo en alguna de las vías metabólicas. 

Además del mencionado efecto del EE2 sobre el colapso de una población de peces en un 

lago canadiense, se han visto también efectos de otros EDCs sobre distintas poblaciones anima-

les que pueden tomarse como ejemplos paradigmáticos. Por ejemplo, el efecto del derrame de 

dos plaguicidas, Dicofol y DDT, en el Lago Apopka (USA) sobre la disminución de la capacidad 

reproductiva del caimán norteamericano, Alligator mississippiensis, y los efectos de la exposición 
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de truchas arco iris, aguas abajo de una planta de tratamiento de efluentes cloacales en el Reino 

Unido. El denominador común de todos estos casos es la exposición a distintos agentes con 

efectos estrogénicos (xenoestrógenos) que provocan o bien alteraciones en el proceso de dife-

renciación sexual o bien alteraciones reproductivas en adultos. 

¿Pero es este conflicto privativo de países desarrollados? Una visión superficial podría sugerir 

eso, sin embargo, hoy en día se ven ejemplos similares en países en vías de desarrollo, y la República 

Argentina no está exenta a esta problemática. A pesar de que durante los años ´90, una serie impor-

tante de estudios asociaron la contaminación ambiental con la desorganización endocrina en países 

desarrollados, recién entre los años 2013 y 2015 se visibilizó este problema en nuestro país cuando 

se detectó la presencia de varios fármacos en aguas residuales municipales que descargan en los 

cuerpos de agua dulce o estuarios de zonas con diferentes grados de urbanización. 

Como ejemplo, hoy sabemos que los efluentes cloacales vertidos, luego de su tratamiento en 

la planta de residuos cloacales de la Municipalidad de Chascomús (Provincia de Buenos Aires), 

presentan tanto esteroides gonadales de origen antrópico (E2, testosterona y progesterona) así 

como compuestos farmacéuticos de uso humano (EE2), que también pueden detectarse aguas 

arriba como abajo del efluente, lo que podría afectar la biota acuática local. Es importante remar-

car que una fracción importante de los fármacos ingeridos se elimina a través de la orina y de las 

heces, y, de esta manera ingresa en forma continua en las aguas residuales. Este no es un 

problema privativo de la Laguna de Chascomús, sino que también se han detectado estas y otras 

sustancias en el Río Suquía de la provincia de Córdoba. Seguramente, a medida que se realice 

este tipo de estudios en otros cuerpos de agua en el país se detectarán situaciones similares.  

La pregunta que surge inmediatamente es ¿Cómo podemos medir estos metabolitos o sus 

efectos? En principio, la manera teóricamente más simple es medir las concentraciones presen-

tes en los distintos sustratos, por ejemplo, en el agua. Sin embargo, estos sistemas de medición 

son complejos, precisan de instrumental costoso y se debe además presuponer qué sustancias 

se intenta detectar para poner a punto dichos sistemas de medición. Es por esto que muchas 

veces para analizar los efectos se utilizan modelos biológicos denominados “especies centinela 

o bioindicadoras” u “organismos test” en las que se buscan determinados efectos fisiológicos.

Por ejemplo, si estamos cerca de una descarga de efluentes domiciliarios uno podría hipotetizar 

que podría detectar efectos, en el modelo biológico elegido, inducidos por hormonas esteroideas. 

Y existen herramientas prácticas para hacerlo. Por ejemplo, se puede estudiar la relación de 

sexos (si las poblaciones de peces que se estudian no sufren procesos migratorios ni son her-

mafroditas naturales), estudiar la relación plasmática entre estrógenos y andrógenos o evaluar 

las concentraciones plasmáticas de una proteína de origen hepático denominada vitelogenina 

(Vtg) que ha resultado particularmente sensible a los estrógenos ambientales. 

¿Qué es, qué función tiene y cómo se utiliza esta proteína como biomarcador de exposición 

a estrógenos? En peces, son sintetizadas en el hígado en respuesta al E2 de origen ovárico, que 

son incorporadas al oocito y transformadas, dando origen al vitelo, el cual provee los nutrientes 

necesarios para el desarrollo embrionario en animales ovíparos. El proceso por el cual se pro-

duce Vtg (en peces se ha descripto más de una variante) y se incorporan al oocito se denomina 
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vitelogénesis. Como este proceso es dependiente de E2 de origen gonadal, la exposición a es-

trógenos ambientales puede también estimular este proceso (Figura 8.2.). En condiciones nor-

males, esta proteína (en principio exclusiva de los peces hembra), puede ser detectada en peces 

machos expuestos a ambientes contaminados con xenoestrogenos. Como en los peces macho 

esta proteína no puede ser exportada ni acumulada en ningún órgano blanco, queda en circula-

ción en el plasma. Además, los peces macho expuestos a ambientes estrogénicos presentan 

alteraciones en los niveles de andrógenos plasmáticos y anormalidades en la histoarquitectura 

testicular. La presencia de Vtg puede también ser detectada en el mucus superficial que recubre 

el cuerpo del animal lo que representa una herramienta de evaluación interesante ya que no se 

debe manipular demasiado al pez, ni sacarle sangre o sacrificarlo. 

 

 

Figura 8.2: Mecanismo molecular de la síntesis de vitelogenina en un hepatocito de pez. El E2, o algún xenoestrógeno, 
se une a los receptores de estrógenos, trasloca al núcleo e inicia el proceso de transcripción y traducción de la viteloge-
nina que es secretada a circulación general. 

 

 
Existen también otros métodos para detectar actividad estrogénica en matrices acuosas, 

como por ejemplo el uso de bioensayos de transactivación in vitro. Estos ensayos constan del 

uso de líneas celulares transfectadas con el receptor de estrógenos que emiten fluorescencia en 

respuesta a la presencia de estrógenos en la matriz acuosa. A pesar de que estos ensayos son 

costosos, son extremadamente sensibles y se han utilizado con resultados positivos en análisis 

de aguas de distintos países desarrollados, así como en aguas continentales de la República 

Argentina. Los resultados preliminares obtenidos en nuestro país permiten además hipotetizar 

que es probable que debido a la falta o al tipo de tratamiento de aguas residuales, este problema 

sea más grave aún que en los países desarrollados. 



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 189 

A pesar de haber enunciado sólo un tipo de conflicto ambiental, como ser el de la presencia 

de estrógenos en cuerpos de aguas asociadas a poblaciones humanas, podemos pensar qué 

otro tipo de sustancias de origen antrópico son liberadas y pensar en formas de identificación y 

del modo de acción. 

En resumen, la problemática de la presencia de compuestos desorganizadores endocrinos no es 

privativa de los países desarrollados y cada vez se publican más datos acerca de este problema en 

países en vías de desarrollo. Esto puede deberse en parte a que los sistemas de tratamientos de 

residuos cloacales son ineficientes o bien, en muchos casos directamente inexistentes. También es 

importante considerar que en nuestro país estos compuestos aún no han sido sometidos a criterios 

de regulación o normas para la protección de la salud humana ya que la falta de datos impide la 

correcta evaluación de los riesgos asociados, así como el tratamiento y descarte pertinentes. De esta 

forma, una evaluación integral, así como más información sobre los efectos en la flora y fauna autóc-

tonas aportaría a la resolución del interrogante y obligaría a los organismos reguladores a reevaluar 

sus normas y directrices en el sentido de la protección ambiental y de la salud humana. 
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CAPITULO 9 
Efectos de los contaminantes  
sobre el comportamiento 

Bettina Eissa y Natalia Ossana 

Dedicado a Lucrecia Ferrari y Alfredo Salibián 

Quienes fueron, son y serán nuestros mentores y guías. 

La conducta es un rasgo biológico resultado del proceso de selección natural. La teoría de 

Darwin postula que el resultado principal de estos procesos es la adaptación biológica. La 

selección natural favorece rasgos, como los conductuales, que son útiles en la lucha por la 

supervivencia y la reproducción. La conducta animal es la resultante de la interacción entre la 

carga genética, su estructura y fisiología, y las características del ambiente. Todo esto consti-

tuye el marco necesario para el desarrollo del comportamiento. Así, la vida de un organismo 

está estrechamente adaptada a las condiciones físicas y químicas propias de su entorno y 

también a las bióticas, producto de la interacción con individuos de su misma especie u otras, 

que integran la comunidad de la cual forma parte. En suma, los animales responden ante even-

tos y variaciones de diverso carácter que pueden ocurrir en su ambiente. (Peláez del Hierro y 

Veà Baró, 1997; Dell’Omo, 2002). 

La toxicología y el comportamiento 

El comportamiento sirve como un nexo entre los procesos fisiológicos y ecológicos, siendo un 

parámetro ideal para estudiar los efectos adversos de los contaminantes en ambientes naturales 

o en condiciones de laboratorio (Grue y col., 2002; Gilmour y col., 2005).

Desde la perspectiva toxicológica, el estudio del comportamiento contempla observaciones 

que pueden ser cuantificadas objetiva y rápidamente. Teóricamente cualquier patrón comporta-

mental de un animal puede servir para un test toxicológico, pero en la práctica, los experimentos 

son más confiables si se focalizan en un aspecto específico. Esto se debe a que algunos de 

dichos patrones pueden ser restringidos temporalmente (cortejo y reproducción) y/o difíciles de 

ser monitoreados en el laboratorio porque se ponen de manifiesto en una etapa definida del ciclo 
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de vida, en alguna estación particular del año o en algún momento del día (por ejemplo, compor-

tamientos de cortejo que solo se despliegan en un momento particular del día o en una estación 

climática del año). Por ejemplo, Cazenave y col. (2008) observaron los efectos de la microcistina 

sobre la actividad y la velocidad de nado en Jenynsia multidentata. Esta especie mostró una 

variación diaria de estos parámetros natatorios que no se vieron modificados por el tóxico. 

En los últimos 20 años se ha incrementado el uso de animales acuáticos, tanto vertebrados 

como invertebrados, como indicadores precoces de la calidad toxicológica del medio acuático. 

Los peces fueron uno de los primeros en ser utilizados en los protocolos de monitoreo ecotoxi-

cológico acuático y aún siguen siendo de elección como especies centinela en diversos bioen-

sayos de toxicidad (de la Torre y col., 2002, 2005; Scarcia y col.,2014; Ossana y col., 2016). 

Los ensayos biológicos o bioensayos son herramientas de diagnóstico adecuadas para de-

terminar el efecto provocado por algún agente físico, químico o biológico sobre un organismo de 

prueba bajo condiciones experimentales específicas y controladas (Ronco y col., 2004). 

Los bioensayos para evaluar parámetros comportamentales con organismos acuáticos se han 

diseñado considerando: 

a. Comportamientos individuales:

• Respuestas locomotoras (de tipo preferencia/rechazo) y cambios en la actividad (Drum-

mond y Russom, 1989; Svecevicius, 1999).

• Aprendizaje y retención de comportamientos condicionados.

• Comportamientos de alimentación (Wendelaar Bonga, 1997).

• Selección de ambientes por su perfil fisicoquímico (por ejemplo concentración de oxí-

geno y temperatura).

• Respuestas ventilatorias (movimientos operculares y bucales).

• Natación: alteración de la velocidad y dirección de nado, pérdida de equilibrio, etc.

(Eissa y col. 2009, Meijide y col., 2018).

b. Comportamientos sociales:

• Interacciones predador-presa (Weis y Candelmo, 2012).

• Relaciones sociales (agresión, territorialidad, jerarquías) (Bridi y col., 2017).

• Comportamientos reproductivos (cortejo, cuidado parental, desove).

• Señales de alarma (Speedie y Gelai, 2008).

Estos comportamientos también se identifican como respuestas primarias a las que siguen 

las respuestas secundarias o fisiológicas. En la Figura 9.1. se esquematiza el circuito de eventos 

que un estímulo ambiental puede desencadenar en un organismo hasta que se generan res-

puestas comportamentales (primarias) y fisiológicas (secundarias). 
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Figura 9.1: Interrelaciones de factores ambientales y fisiológicos y su influencia en la performance  
del comportamiento normal (de Scott y Sloman, 2004). 

 

 
El comportamiento juega un importante papel en la selección del hábitat, de manera tal que 

un organismo en un medio contaminado puede encontrarse restringido a una parte del ambiente 

cuyos parámetros estén dentro del rango de su tolerancia homeostática.  

Siendo que el comportamiento está sujeto a la selección natural, se podrían seleccionar los 

tipos de conductas que favorecerían la adaptación del animal al estrés ambiental. 

En el área que nos interesa, se entiende por estrés al estado producido por un factor am-

biental que lleva los niveles de las respuestas adaptativas del animal a valores diferentes de 

los de sus límites homeostáticos de tolerancia, por lo que su probabilidad de sobrevivir se verá 

reducida (Hugget, 1992). 

Dentro de todas las respuestas generadas frente a una situación de estrés, el comportamiento 

animal juega un rol dual. Por un lado, puede permitir evitar estímulos peligrosos mientras que 

por el otro, en un contexto ecotoxicológico, es un atributo indicador que pone en evidencia el 

grado de estrés ambiental en el que se encuentra el animal (Beitinger, 1990). 

Estímulo Ambiental 

Percepción sensorial 

Procesamiento central 

Respuestas 

Fisiológicas: 
 Hormonales 
 Metabólicas 
 Cardiorrespiratorias 
 Inmunes 

 

Comportamentales: 
 Interacción presa-predador 
 Reproducción 
 Comportamientos sociales 

 Alimentación 
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Cuando los contaminantes alcanzan hábitats acuáticos afectan a la biota de esos ambientes 

en grado variable (según su sensibilidad, edad, sexo, estado nutricional, etc.), pudiendo desen-

cadenar algunas alteraciones conductuales inmediatas, a las que se considera biomarcadores. 

El termino biomarcador o marcador biológico, usado en un sentido amplio, es un cambio obser-

vable o medible de carácter variable a nivel molecular, bioquímico, celular, fisiológico o compor-

tamental que revela la exposición, presente o pasada, de un organismo en un medio en el que 

se halla una sustancia química de carácter contaminante (Lagadic y col., 1997). 

Entre los diferentes tipos de biomarcadores, los comportamentales constituyen un grupo de 

indicadores que concita el interés creciente en estudios de Ecotoxicología Acuática. Las altera-

ciones comportamentales de los individuos afectados pueden constituirse en biomarcadores de 

efecto. Estas respuestas pueden repercutir en niveles superiores de organización como los de 

población y/o comunidad (Fleeger y col., 2003).  

A continuación, se describen algunos parámetros etológicos utilizados en estudios ecotoxico-

lógicos orientados al estudio de diferentes aspectos de la problemática ambiental asociada a los 

efectos adversos de los contaminantes que pueden hallarse en los medios acuáticos. 

 

 

Técnicas de evaluación 
 

Aclimatación 
 

La aclimatación se define como los cambios que ocurren en el estado fisiológico debido a 

ajustes a largo plazo frente a ambientes que difieren en uno o dos parámetros como por ejemplo 

la temperatura (Hill y col., 2016). 

La importancia del tiempo de aclimatación adecuado se ha descripto en las pautas estándar para 

pruebas de toxicidad (ASTM, 2014; IRAM 29112/2008), y se ha enfatizado la relevancia específica 

para la investigación del comportamiento con peces (Kane y col., 2005; Melvin y col., 2017). 

 

 

Velocidad de nado crítica 
 

La velocidad de nado crítica (Ucrit) es una medida estándar para evaluar las capacidades de 

natación de los peces. Para realizar esta medición, se introduce un pez en un túnel de agua en 

el que el investigador puede controlar la velocidad de la corriente. La medida se inicia a baja 

velocidad del agua que luego se incrementa gradualmente a intervalos prescritos. Los peces 

tienden a mantener su posición en el túnel de agua contra la corriente hasta que se acumula la 

fatiga. El tiempo y la velocidad en la que se observa la fatiga de los peces se utiliza para calcular 

la velocidad crítica de la natación. Esta metodología es ampliamente utilizada para evaluar los 

efectos de los contaminantes en la performance de nado de los peces (Kolok y col., 1998). 
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Figura 9.2: Fotografía y diagrama esquemático del respirómetro de túnel de natación (LoligoSystems SW10200, Dinamarca). 

La velocidad de nado crítica se calcula según la fórmula: 

Ucrit = Ui + (Ti/Tii x Uii) 

Donde, Ucrit: velocidad de nado crítica (cm/s); Ui: mayor velocidad mantenida por 5 minutos; 

Ti: tiempo de fatiga en la última velocidad de corriente (min); Tii: intervalo de Ui(5 min); Uii: incre-

mento en la velocidad (5 cm/s). 

Índice de actividad relativa 

Algunos autores como Kolok (1999) y Grillitsch y col. (1999) demostraron que las variaciones 

individuales asociadas a la performance de nado, son importantes e inevitables. Ellos concluye-

ron que el análisis de los datos experimentales se debe realizar utilizando una aproximación 

individual, evaluando los parámetros conductuales de cada animal, antes y durante la exposición 

al tóxico. Por este motivo Eissa (2009) diseñó un método de cálculo que permitió estandarizar 

los resultados en forma numérica mediante un Índice de Actividad Relativa (Ia). A través de este 

Índice se pudo evaluar y expresar cuantitativamente la actividad natatoria total de los peces, y 

detectar comparativamente variaciones de la misma en diferentes períodos, condiciones y perío-

dos experimentales. 
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Actividad natatoria total expresada como el Índice de Actividad Relativa (Ia). El mismo se 

calculó de la siguiente forma: 

 

Ia = promedio de los movimientos totales del período experimental 

movimientos totales del día i 

 

donde, i = día de la experimentación 

Cuando Ia = 1 no se produjeron cambios en la actividad natatoria total, mientras que un Ia >1 

indica que ocurrió una disminución en la actividad natatoria; lo contrario corresponde cuando Ia <1. 

 

 

Preferencias espaciales 
 

Otra metodología utilizada en la evaluación comportamental es la evaluación del uso del es-

pacio de los peces. Para tal fin se pueden sectorizar los acuarios y registrar preferencias espa-

ciales o conductas de escape del sitio de goteo del tóxico. Esta evaluación puede realizarse a 

partir de filmaciones y el posterior análisis mediante el uso de algún software (Animaze, Lo-

lyTrack, etc.) o por observación directa de las imágenes. En la Figura 9.3. se esquematiza un 

modelo de pecera para evaluar la distribución de los peces en ensayos de toxicidad. 

 

 

Figura 9.3: Esquema de una pecera sectorizada. 

 

c.1)  Preferencia Altitudinal evaluada como frecuencia de veces (en %) que el animal fue re-

gistrado en cada una de las franjas horizontales en los acuarios (Capa superficial, media 

o profunda) o número de peces en cada franja en determinados períodos de tiempo (cada 

1 o 5 minutos, por ejemplo). Dipp y col. (2018) evaluaron dos indicadores de ansiedad 

en peces: el tiempo de permanencia en la capa superior y el tiempo requerido por los 

peces para acceder a dicha capa. 
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c.2)  Preferencia Lateral evaluada como frecuencia de las veces (en %) en que un pez fue 

registrado en cada una de las franjas verticales en los acuarios o número de peces en 

cada franja en determinados períodos de tiempo (cada 1 o 5 minutos, por ejemplo) o 

distancia del punto de goteo. 

 

 

Distancias de recorrido y Velocidad media de natación 
 

La natación de los peces incluye un conjunto de parámetros que pueden ser afectados por la 

exposición a una diversidad de contaminantes. Las alteraciones en la natación pueden evaluarse 

cualitativamente y cuantitativamente. El estudio de la velocidad de nado es una de las medidas 

más sensibles para detectar la contaminación. 

La metodología utilizada para evaluar estos parámetros en general consiste en filmaciones 

de corta duración (6-10 minutos) que luego son evaluadas con programas específicos tales como 

ANY-Maze, LolyTrack o Ethovision, muchos de ellos se encuentran disponibles de modo gratuito. 

 

 

Evaluación de conductas sociales 
 

Estas evaluaciones se realizan a partir de filmaciones cuya duración dependerá de los obje-

tivos específicos del investigador. Generalmente la extensión en el tiempo oscila entre 15 y 60 

minutos. Son muchos los parámetros que pueden estudiarse a partir de las filmaciones: interac-

ciones predador-presa, respuesta a señales de alarma, conductas sexuales (cópulas o intentos 

de cópula), conductas agresivas (persecuciones, mordidas, coletazos), territorialidad, estableci-

miento de jerarquías, comportamientos alimentarios, etc.  

Las metodologías utilizadas para evaluar las filmaciones se agrupan dentro de dos grandes 

categorías (Fonio y col., 2012): 

 

1. Muestreo focal: el observador mantiene la atención centrada únicamente en el comporta-

miento de un individuo a lo largo de toda la sesión. En cada sesión se focalizan diferentes 

individuos a fin de recoger información de todo el grupo. 

2. Muestreo multifocal o de barrido: el observador focaliza a cada uno de los sujetos del grupo 

por turnos y durante cortos intervalos de tiempo. Por ejemplo, se cuenta cuántos individuos 

del grupo se están alimentando o se encuentran en la superficie del acuario. 

 

En la Tabla 9.1. se describen algunos comportamientos agresivos usualmente utilizados en 

estudios toxicológicos: 
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Tabla 9.1. Conductas agresivas (Adaptado de Colman y col., 2009) 

Comportamientos agresivos Descripción 

Mordidas Acción de morder del pez dominante al final de una persecución. 

Persecuciones Los peces dominantes se dirigen hacia los peces subordinados 
y, a menudo, los muerden al final del intervalo de persecución. 

Giros Los peces se alinean de cabeza a cola frente a las direcciones 
opuestas. Ambos nadando hacia adelante formando un círculo. 

Evasión Los peces subordinados permanecen muy quietos, y en contacto 
con el fondo del acuario para evitar ser perseguidos o mordidos 
por los peces dominantes. 

Alteraciones en el nado 

Drummond y Russom (1989) estudiaron sobre Pimephales prometas la toxicidad comporta-

mental debido a la exposición a un gran número de xenobióticos, clasificando los síntomas de 

alteración en el nado en tres clases de síndromes:  

1. de hipoactividad: se reduce la actividad locomotora espontánea y la respuesta frente a un

estímulo externo es pequeña o inexistente, batido opercular rápido y corto;

2. de hiperactividad: la actividad aumenta y se aprecia un aumento en la respuesta frente a

un estímulo, el batido opercular es amplio;

3. de deformidad física: la actividad está usualmente deprimida, existe una sobre reacti-

vidad frente a un estímulo; se observan además espasmos, convulsiones, escolio-

sis/lordosis y hemorragia.

Algunos resultados obtenidos en la evaluación de parámetros 
comportamentales para evaluar toxicidad 

Hace aproximadamente 20 años en el Laboratorio del Programa de Ecofisiología (PRODEA-

Universidad Nacional de Luján) iniciamos el estudio de los efectos de algunos contaminantes 

sobre el comportamiento de peces. Aquí les presentamos alguno de nuestros resultados: 

Efectos de la exposición a Cadmio subletal 

El Cadmio (Cd) se utilizó como tóxico de referencia. Se trata de un metal no ferroso que llega 

al ambiente a partir de la galvanización, producción de baterías de Níquel-Cadmio, fabricación 
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de estabilizadores de cloruro de polivinilo, pigmentos y esmaltes, celdas fotoeléctricas, cables 

eléctricos, acumuladores, fusibles, laminados de vapor y soldadura, aleaciones, combustión de 

diesel y petróleo, fertilizantes fosfatados, pesticidas, deshechos de fundiciones y refinamiento de 

metales no ferrosos (Cobre, Níquel y Zinc) y petróleo (Bandara, 2010). 

Se ha demostrado su efecto teratogénico, embriotóxico, carcinogénico, y nefrotóxico en in-

vertebrados, vertebrados e incluso los seres humanos (Luo y col., 1993; Ossana y col, 2009). 

Este metal puede ser absorbido desde el entorno por las branquias de peces debido a su área 

extensa en contacto con el medio externo y al reducido espesor de las membranas (Vigliano y 

col., 2006). Un efecto común de la exposición al Cd en los vertebrados, es la hipocalcemia, la 

cual es acompañada algunas veces por hipermagnesemia. En los peces ese efecto se atribuye 

a la inhibición de la captación de Ca+2 (WHO, 1992; Sloman y col., 2003; Evans y col., 2005; 

Ferrari y col., 2009). En la Tabla 9.2. se muestran los resultados obtenidos en la determinación 

del Indice de Actividad Relativa en Cyprinus carpio expuestos a Cadmio y sus Controles contem-

poráneos y luego de su transferencia a medios limpios (R) (recuperación) (Eissa, 2009). 

Se registraron diferencias significativas entre el período Control y el de Exposición para Cy-

prinus carpio en las tres concentraciones de Cd. Además, se observaron diferencias entre los 

períodos Control y Recuperación para 0,30 y 0,60 mg.L-1. 

 

Tabla 9.2. Índice de Actividad Relativa (Ia) de juveniles de Cyprinus carpio expuestos a Cd 
y de individuos que fueron pasados a medios limpios para evaluar recuperación. 

Concentración de 
Cadmio (mg.L-1) 

Control (C) Exposición (E) Recuperación (R) 

0,30 1,060  0,170 (56) 2,850  1,400 (56)** 1,170  0,180 (98)** 

0,50 0,815   0,053 (36) 1,550   0.600 (36)** 1,070  0.330 (63) 

0,60 0,820  0,080 (16) 1,029  0,102 (16)** 1,084  0,316 (28)** 

Datos expresados como medias ± ESM; entre paréntesis, número de determinaciones. **: p<0,01 

 

 

Efectos de la exposición a Ibuprofeno 
 

El ibuprofeno se encuentra dentro de los antiinflamatorios no esteroideos (NSAIDS); los mis-

mos inhiben las ciclooxigenasas que catalizan la biosíntesis de prostaglandinas, las cuales están 

parcialmente involucradas en la génesis del dolor y la inflamación. Esta inhibición es responsable 

del efecto analgésico y antiinflamatorio (Cleuvers y col., 2004; Salibián, 2014). Entre otras fun-

ciones de las prostaglandinas está su habilidad para causar contracciones musculares en dife-

rentes órganos con efectos sobre la presión sanguínea y la circulación. 
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Efectos sobre la natación 
En la Figura 9.4. se muestran los resultados del Ia en ambos períodos experimentales: Control 

(Día 1 a 4) y Exposición (Día 5 a 18) (Eissa y col., 2014). 

 

 
Figura 9.4: Índices de Actividad Relativa (Ia) de los peces Expuestos a 100 g Ibuprofeno.L-1. Datos expresados como 
medias ± ESM (N= 12). La flecha negra indica el momento en que se realizaba la renovación del medio. *indica diferencia 
significativa respecto del control (p<0.01) 

 

Cuando se aplicó esta técnica en la evaluación de la toxicidad del Ibuprofeno en medio acuá-

tico, observamos que inmediatamente al inicio de la exposición al fármaco (día 5) ocurrió un 

breve y transitorio aumento significativo del Ia, es decir una disminución de la actividad natatoria 

de los peces que paulatinamente volvió a sus valores basales, sin embargo, el aumento volvió a 

repetirse el día 9 y el 14. Es interesante mencionar que los aumentos del Índice fueron coinci-

dentes con los momentos en los cuales se producía la renovación del medio. En ningún caso se 

registró mortalidad en los peces ensayados. 

En la Tabla 9.3. se muestran los resultados de los ensayos de exposición a 100 µg/L (concen-

tración nominal) a machos y hembras de con Cnesterodon decemmaculatus. Estos resultados se 

obtuvieron con el software LolyTrack luego de filmaciones individuales de 6 minutos cada una. 

 

Tabla 9.3: Efectos sobre la natación en C. decemmaculatus expuestos a ibuprofeno 

 Sexo(n) 
Longitud  

[mm] 
Velocidad 

[mm/s] 
Aceleración 

[mm/s2] 
Actividad 

[s] 

Distancia  

[n° cuerpos] 

Ctr 
Hembras (16) 21,5±0,9 19±2a 194±16 112±07 110±15 

Machos (15) 20,6±0,5 21±1a 211±25 110±10 125±23 

IBU 
 

Hembras (16) 19,5±1,0 18±2b 176±15a 100±08 104±19b 

Machos (13) 20,6±0,4 29±3ab 273±52a 113±08 155±15b 
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Los parámetros natatorios de las hembras no mostraron diferencias estadísticamente signifi-

cativas entre tratamientos, pero si se observó que las que estuvieron expuestas tienden a tener 

valores entre un 5 y un 10% menores que sus controles. En el caso de los machos las diferencias 

en la velocidad son significativas desarrollando una velocidad media 50% mayor que la de los 

machos control(Ferro, 2017). 

Efectos sobre conductas sociales 
Los comportamientos reproductivos y agresivos son controlados hormonalmente y pueden 

servir como indicadores sensibles de la exposición subletal a diversos compuestos (Scott y 

Sloman, 2004). 

En los últimos años, la actividad sexual se ha utilizado como un indicador no invasivo y sen-

sible de toxicidad, con alteraciones en el comportamiento reproductivo que incluyen una dismi-

nución en la intensidad de la exhibición sexual y en la frecuencia de intentos de cópula y cópulas 

(Huang y col., 2015; Wang y col., 2014). 

En la Figura 9.5. se muestran fotografías correspondientes a algunas alteraciones comporta-

mentales de Cnesterodon decemmaculatus expuestos a ibuprofeno.  

Figura 9.5: Alteraciones observadas en Cnesterodon decemmaculatus expuestos a ibuprofeno. a) Episodio de nado 
alterado; b) Intento de cópula; c) Agresión (coletazo). 

En la Figura 9.6. se presentan resultados correspondientes a la evaluación de comportamien-

tos sociales en Cnesterodon decemmaculatus luego de una exposición a 50 y 130 µg/L de Ibu-

profeno. Estos resultados fueron obtenidos por el método de barrido a partir de videos de 15 

minutos de duración. 
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Figura 9.6: a) Número de intentos de cópula (media ±ESM);  
b) Número de agresiones (media ±ESM) (de Diego y col., 2018) 

 

Para ambos grupos expuestos se observó una reducción parcial de las conductas agresivas 

y los intentos de cópula. Ambas reducciones fueron estadísticamente significativas. 

 

 

Otros trabajos realizados en Argentina 
 

En la Argentina hay varios grupos de investigación que están llevando a cabo estudios sobre 

efectos de contaminantes en el comportamiento de peces: 

 

Universidad de Córdoba: 
Bonifacio y col. (2016) de la Universidad de Córdoba utilizaron el programa ANY-Maze® 

Stoelting Co. Cazenave y col. (2008) estudiaron la actividad natatoria a partir de registros de 

10 min cada hora durante 24 hs usando una filmadora conectada a una computadora. Evalua-

ron la velocidad media y el porcentaje de movimiento de Jenynsia multidentata por exposición 

a microcistina-RR. 
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Universidad de Buenos Aires 
En La Facultad de Ciencias Exactas y Naturales de esta Universidad se están llevando 

adelante estudios comportamentales con Gambusia holbrooki expuestos a un antidepresivo 

donde evalúan la actividad natatoria a partir de filmaciones con el software Ethovision XT 12.0 

(Meijidey col., 2018). 

Llamazares Vegh y col. (2021) investigaron las diferencias en la morfología externa, el estado 

nutricional y las capacidades de natación de larvas tempranas de Prochilodus lineatus alimenta-

das y no alimentadas en condiciones experimentales.  

Discusión final 

Los pioneros en el estudio del comportamiento animal argumentaban que para comprenderlo 

completamente se debería conocer el desarrollo, la causa y la evolución de las conductas. Tra-

dicionalmente la Fisiología y la Biología del Comportamiento se visualizaban como dos campos 

separados y la literatura se focalizaba en uno u otro. Actualmente, ambas disciplinas se han 

integrado relacionando estudios empíricos de laboratorio con observaciones de campo (Grue y 

col., 2002). 

Los estudios comportamentales integran procesos bioquímicos, celulares y neuronales y sir-

ven como enlace a las respuestas fisiológicas frente a los procesos ecológicos. Los biomarcado-

res comportamentales son una herramienta útil para evaluar de manera temprana los efectos de 

la contaminación y su implementación en estudios de evaluación de impacto ambiental y moni-

toreo de cuerpos de agua sería muy valiosa.  
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CAPÍTULO 10 
Efectos de los contaminantes sobre poblaciones 

Federico Rimoldi 

Introducción 

Retomando las definiciones y objetivos de la ecotoxicología discutidos en los capítulos pre-

vios, uno de los principales desafíos de los ecotoxicólogos es estudiar y predecir los efectos que 

los contaminantes pueden ocasionar sobre las poblaciones naturales, y consecuentemente, so-

bre el resto de los niveles de organización supra-poblacionales. A pesar de esto, en general los 

estudios desarrollados en el campo de esta disciplina científica, son abordados desde un enfoque 

que dificulta la extrapolación de los resultados a condiciones reales. Por ejemplo, la obtención 

de puntos finales como el NOEC o LOEC a partir de un bioensayo de toxicidad, involucra la 

existencia o no de significancia estadística respecto a un grupo de individuos control, pero nos 

lleva a preguntarnos ¿Cuál es la relevancia de un efecto que resultó estadísticamente significa-

tivo sobre la viabilidad y desarrollo de una población natural de la especie? Esta pregunta ad-

quiere más relevancia, si los puntos finales son estudiados en condiciones de laboratorio y no 

involucran aspectos comportamentales y reproductivos. Por otro lado, este tipo de efectos, ¿Qué 

valor predictivo tienen sobre el desempeño de una población en un ecosistema? 

La ecología define a una población como un grupo de individuos de una misma especie que 

coexisten e interactúan en un mismo espacio y tiempo. Esto significa que se trata de un conjunto 

de individuos que comparten propiedades biológicas y ecológicas, que les dan una alta cohesión 

reproductiva y ecológica. La cohesión reproductiva implica el intercambio de material genético 

entre los individuos, mientras que la cohesión ecológica supone la presencia de interacciones 

entre ellos debido a que poseen requerimientos similares para la supervivencia y la reproducción. 

El límite físico referido en la definición previa, determina un aislamiento geográfico entre los or-

ganismos de diferentes poblaciones que puede ser superado sólo de manera ocasional, predo-

minando entonces el movimiento libre de los organismos dentro del área geográfica que limita a 

la población. Esta dimensión espacial es incorporada en los estudios poblacionales a través del 

análisis de la distribución de los organismos en espacio “estructura poblacional”. Mientras que la 

dimensión temporal se manifiesta a través del análisis de la “dinámica de las poblaciones”, que 

se corresponde con el estudio de la variación en el tiempo de los atributos espaciales. Sin em-

bargo, un mero agrupamiento de individuos en un mismo tiempo y espacio geográfico no deter-



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 210 

minan que estemos en presencia de una población biológica. Las interacciones entre los com-

ponentes de un nivel de organización son fundamentales para definir al mismo, ya que determi-

nan propiedades únicas (“propiedades emergentes”), que son incapaces de ser predichas por 

la simple suma de los componentes del nivel anterior. Así como el punto de fusión del agua no 

puede ser predicho a partir de la suma de los puntos de fusión de hidrógeno y el oxígeno, en una 

población existen ciertas propiedades emergentes que son particulares de este nivel de organi-

zación y que pueden ser estudiadas para conocer el estado de las mismas.  

De esta forma, cualquier estudio poblacional (incluidos obviamente los que analizan los 

efectos de contaminantes sobre este nivel de organización biológico) debe incorporar el aná-

lisis de propiedades emergentes para poder efectuar conclusiones y predicciones sobre su 

comportamiento. 

Estructura poblacional 

Como se mencionó previamente la estructura de una población refiere al tamaño y distribución 

de los componentes de la misma en un espacio físico definido. Si bien esta definición no parece 

presentar dificultades, la determinación del espacio físico que pone límite a las poblaciones no 

siempre resulta sencilla y presenta un alto grado de subjetividad. La discusión en relación a los 

límites impuestos a una población es un debate aún irresoluto, por lo que en términos prácticos 

los límites que les son impuestos a las poblaciones para su estudio se realizan en general te-

niendo en cuenta principalmente cuestiones operativas relacionadas con el objetivo de estudio.  

Medidas de tamaño poblacional  

Uno de los componentes principales del estudio de la estructura de una población reside en 

conocer el tamaño (o abundancia) de la misma, la cual es el resultado de factores físicos del am-

biente, de las relaciones intra e inter específicas y de la historia de vida de la población. La abun-

dancia poblacional puede ser expresada de diferente forma de acuerdo al objetivo de estudio: 

La abundancia absoluta se define como el número total de individuos en la población. Por 

ejemplo, la abundancia absoluta de la población de venado de las pampas (Ozotoceros bezoar-

ticus) de la Bahía de Samborombón asciende a 200 individuos. 

La abundancia puede también ser expresada en términos relativos, ya sea: en función del 

número de individuos de otras especies presentes en el área; como el número de individuos de 

una determinada edad en relación al número total de individuos de esa especie; o bien en rela-

ción a la intensidad de muestreo (horas hombre, horas trampa). Por ejemplo: Número de indivi-
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duos/Unidad de captura, Número de individuos observados/Unidad de tiempo, número de hue-

llas/metros recorridos, número de lechuzas/cueva, número de cantos/tiempo de observación, nú-

mero de perros/habitante. 

La densidad poblacional es otra medida del tamaño de la población en la que el número de 

individuos es expresado en función de la unidad de superficie o volumen. Por ejemplo, un estudio 

de diversidad de fitoplancton en el ambientes lóticos y lenticos de la localidad de Diamante (Entre 

Ríos) determinó que la densidad promedio de Tribonema subtilissimum (Xanthophyceae) fue de 

86,5 individuos por µm3 (Mirande y col., 2009). 

En cualquiera de los casos, no siempre es posible el conteo directo del número de individuos 

(estimación directa), siendo necesario recurrir a la observación de indicios, como huellas, heces, 

nidos, daños a plantas, etcétera, para su estimación (estimaciones indirectas). 

La biomasa, en términos poblacionales, es la unidad de materia orgánica acumulada en la 

población. Si bien estrictamente no representa una variable de relación directa con el tamaño 

poblacional, en los casos donde los individuos que componen la población presentan tamaños 

relativamente homogéneos, podría utilizarse como una aproximación. La biomasa está estrecha-

mente relacionada con la productividad de la población estudiada, por lo tanto representa una 

variable muy útil a la hora de evaluar su estado. 

 

 

Proporción de sexos 
 

La proporción de sexo de una población indica la cantidad en términos relativos de machos y 

hembras presentes. Probabilísticamente, en una población de una especie que se reproduce 

sexualmente la proporción de sexos debería ser cercana a 1 (50% de Machos-50% de hembras). 

Sin embargo, esto no siempre es así ya que por cuestiones comportamentales la relación de 

sexos puede variar (competencia reproductiva). Esta proporción influye fuertemente sobre la pre-

sión de la selección sexual, ya que  la intensidad de la competencia por la cópula depende de la 

cantidad de parejas sexuales disponibles. Por otro lado, teniendo en cuenta que en algunos ca-

sos los machos y hembras pueden presentar sensibilidad diferencial ante algunos contaminantes 

(por ejemplo en especies con marcado dimorfismo sexual por tamaño, la cantidad de un conta-

minante por unidad de masa va a variar entre macho y hembras si fueron igualmente expuestos), 

esto también puede ser un condicionante para una relación de sexos desigual. 

 

 

Distribución horizontal 
 

Patrón de distribución de los individuos en las poblaciones 
Dentro de una población los individuos generalmente se distribuyen en el ambiente siguiendo 

3 patrones generales (Figura 10.1.). Los determinantes de los patrones de distribución que asu-

men los individuos de una población tienen que ver con la distribución espacial de los recursos 
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que dichos individuos utilizan. Si bien estos patrones resultan mucho más evidentes en organis-

mos sésiles o de baja movilidad, también pueden ser observados en organismos con gran capa-

cidad de dispersión. 

De esta forma los patrones de distribución generales son: 

Azar: Todos los organismos igual probabilidad de ser hallados. Varianza (S2) = media. En 

general es observable a baja estala espacial  

Agrupada: Los organismos se distribuyen en grupos. Varianza (S2) > media. Es el patrón 

predominante cuando se estudian grandes superficies. Este tipo de patrón se da en individuos 

cuya distribución es altamente dependiente del ambiente 

Uniforme: se trata de un patrón generalmente artificial, que se da en poblaciones antropiza-

das (Ej. Cultivos). Varianza (S2)  < media. En los casos en los que esta distribución se da natu-

ralmente, en general está asociada a una interacción negativa entre los organismos. 

Figura 10.1: Representación gráfica de los patrones generales  
de distribución de organismos en una población 

Estructura de edades 

La estructura de edades de una población es la distribución porcentual de la composición 

etaria de la misma, es decir, el modo en que se distribuye el número total de individuos de la 

población en grupos de edades establecidas previamente por la persona que está realizando el 

estudio. Los grupos de edades puede tener unidades de tiempo diversas (años, meses, días, 

etc.); referirse a estados de desarrollo (en general para individuos de crecimiento discreto – Por 

ejemplo: huevo, larva 1, larva 2, pupa, adulto-); o a maduración reproductiva (Edades pre-repro-

ductivas- juveniles, organismos potencialmente reproductores –Adultos-, edades post-reproduc-

tivas –seniles-), dependiendo del tipo de organismo estudiado. Si bien la estructura de edades 

de una población representa el estado de la misma en un momento dado (podría ser represen-

tado como una fotografía), y por lo tanto, es una variable descriptiva de la estructura poblacional, 

puede brindar algunos indicios sobre la dinámica de la misma. En la Figura 10.2. se representan 

algunas de las principales morfologías que puede asumir una distribución de edades (pirámide 

de edades). Una población que asume una pirámide de edades de tipo “progresiva”, en la que 

hay más cantidad de individuos en las edades jóvenes y el número va disminuyendo hacia las 

edades superiores, sugiere que la misma se encuentra en crecimiento. Si no existen grandes 

usuario
Sello
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diferencias en el número de individuos de edades superiores y medias, la población se encuentra 

“estacionaria”; mientras que si la cantidad de individuos en edades juveniles es inferior a la de 

edades medias, la pirámide adquiere una forma “regresiva”, y la población estaría decreciendo. 

 

 

 

 

Dinámica poblacional 
 

Como se ha venido mencionando, el tamaño de una población es uno de las principales va-

riables que describen su estructura. Si alguna de las medidas directa de abundancia (número de 

individuos, densidad) se expresa en función del tiempo (de manera total o parcial), se obtiene 

una curva poblacional, que describe la forma en que la población varía en el tiempo. 

El número de individuos existente en un momento dado en una población, depende del ba-

lance entre los individuos que se incorporan (nacimientos e inmigración) y los que salen de la 

misma (muertes y emigración). Si bien la influencia de los fenómenos migratorios en el tamaño 

de una población puede ser muy grande, desde el punto de vista ecotoxicológico estos factores 

en general son poco relevantes en relación a la mortalidad y natalidad, que son variables de 

afectación directa por los contaminantes.  

La mortalidad (y consecuentemente la supervivencia) poblacional, puede ser expresada de 

diferentes maneras, lo cual dependerá no sólo de la finalidad del estudio y la especie estudiada, 

sino también de la posibilidad de obtener información. A continuación, se resumen algunas de 

las tasas de mortalidad más comúnmente utilizadas: 

 

Tasa de mortalidad bruta: número de muertos en relación al total de individuos. Es una de 

las formas de expresión de la mortalidad más simple, pero también menos informativa. Permite 

realizar consideraciones generales de la población en estudio. Por ejemplo, a la hora de evaluar 

los efectos de un xenobiótico sobre una población natural (o una población experimental de la-

boratorio), ésta es una de las más utilizadas para comparar con una población control, y permite 

visualizar efectos en general agudos producidas por dosis altas. Sin embargo, esta expresión no 

brinda mayor detalle sobre las edades (o estadios), o sexo más susceptibles.  

E
d

ad
 

Progresiva Estacionaria Regresiva 

Figura 10.2: Pirámides de edades generales que puede presentar una población 
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Tasa de mortalidad específica por sexo: mortalidad de machos o hembras respecto del 

total. Ocasionalmente, en estudios de toxicidad, la tasa de mortalidad por sexos puede brindar 

una primera aproximación de los potenciales efectos sobre el tamaño poblacional en la siguiente 

generación, pero para esto se debe tener un buen conocimiento de la dinámica poblacional de 

la población no expuesta.  

Tasa de mortalidad específica por causas: mortalidad expresada en función del agente 

que la genera. Se refiere a la probabilidad de morir que tiene un individuo de la población, en un 

período de tiempo como resultado de una causa particular. Es muy útil a la hora de determinar 

la influencia relativa de diferentes agentes de mortalidad en poblaciones de campo. En el ámbito 

de la ecotoxicología permite diferenciar los efectos reales de un contaminante sobre la supervi-

vencia de la población, de la mortalidad asociada a otras causas. 

Tasa de mortalidad específica por edad: se trata del porcentaje de individuos que mue-

ren en una determinada edad (rango de edad o estadio de desarrollo). En estudios ecotoxi-

cológicos esta expresión de la mortalidad es muy útil a la hora de determinar los estadios 

más susceptibles – o más resistentes- de una especie a un contaminante particular. 

Todas estas tasas de mortalidad pueden también ser expresadas por períodos de tiempo 

infinitesimalmente pequeñas, de forma de obtener tasas instantáneas. 

Tablas de vida  

Las tablas de vida son una forma de expresar la mortalidad por edades de manera ampliada, 

que permite además calcular una serie de parámetros poblacionales que tienen gran valor des-

criptivo y predictivo de la dinámica poblacional. Históricamente, los efectos de los contaminantes 

sobre la supervivencia de los individuos, ha sido la principal variable de análisis utilizada en los 

estudios ecotoxicológicos. Con el paso del tiempo, el estudio de variables subletales ha ido ga-

nando cada vez más terreno, permitiendo de esta forma conocer efectos a concentraciones más 

bajas. En los últimos años, los estudios ecotoxicológicos han ido adquiriendo bases ecológicas 

más firmes, haciendo hincapié cada vez más en parámetros relacionados con el fitness del or-

ganismo y con parámetros demográficos y respuestas funcionales. 

En las siguientes secciones se resumirán las principales herramientas utilizadas para es-

tudios demográficos. Si bien en los últimos años las tablas de vida se han actualizado (tablas 

de vida para ambos sexos) y existen herramientas informáticas que facilitan notoriamente 

los cálculos (Huang y Chi, 2011), aquí se presentarán las consideraciones básicas de manera 

que el lector adquiera las bases conceptuales de cada parámetro, y de esta manera pueda 

actuar en consecuencia. 

La tabla de vida es una herramienta que fue concebida y utilizada originalmente para análisis 

demográficos de poblaciones humanas. El hecho de permitir el cálculo de la esperanza de vida, 

resultó para las compañías de seguro, una herramienta muy útil para presupuestar los seguros 

de vida de las personas. Fue Deevery en el año 1947, el primero en poner en vista de los ecólo-

gos la posibilidad de usar estas herramientas en ecología de animales. 
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Una tabla de vida es una síntesis de las estadísticas de mortalidad, supervivencia y fecundi-

dad por edad de una población. Desde punto de vista metodológico es un herramienta muy sen-

cilla ya que consiste en: 1) determinar a priori “edades”4; 2) contar y registrar el número total de 

individuos vivos que alcanza cada una de esas “edades”; y 3) para las edades reproductivas 

contar el número de “descendientes” que aportan los individuos de cada edad. Teniendo en 

cuenta que en la mayoría de las especies la proporción de sexos es cercana a 1, y que en cues-

tiones reproductivas el papel determinante lo juegan las hembras, los modelos tradicionales para 

la confección de tablas de vida consideran que la población está formada enteramente (y exclu-

sivamente), por hembras. Sin embargo, también, existen modelos que permiten la confección de 

tablas de vida que consideran ambos sexos (estos son particularmente útiles para especies con 

distinta proporción de machos y hembras). 

Teniendo en cuenta la metodología que se debe utilizar para recabar la información necesaria 

para la construcción de la tabla de vida, existen 2 tipos de tablas:  

Tabla de Vida Especifica por Edades – Horizontal: donde el registro del número de indivi-

duos que ingresa a cada una de las edades determinadas a priori, se realiza a partir del segui-

miento de una cohorte5 real, desde el inicio de la misma hasta la muerte del último organismo. 

Tabla de Vida Temporal – Vertical: No siempre es posible el seguimiento completo de una 

cohorte real de organismos. Por ejemplo, hay especies que tienen ciclos de vida tan largos que 

sería imposible (e incluso irrelevante), el seguimiento de una cohorte real. ¿Cómo haría un in-

vestigador para realizar el seguimiento completo de una cohorte de una población de tortugas 

terrestres que pueden llegar a vivir más de 100 años?. En casos como estos, la información para 

elaborar la tabla de vida se realiza considerando una cohorte imaginaria que se construye a partir 

de la estructura de edades de la población. Es decir, se considera que el número de individuos 

que ingresa a cada edad, es justamente el número de individuos que hay para cada edad en el 

momento en que se elabora la estructura de edades. En otras palabras, se utiliza la información 

tomada en un momento para elaborar una serie temporal. A pesar que este procedimiento pre-

senta evidentes limitaciones, es una alternativa válida cuando es imposible construir una tabla 

de vida horizontal, siempre y cuando la población se encuentre estacionaria (no crece ni decrece) 

y presente superposición de generaciones. 

La Tabla 10.1. resume algunos de los parámetros más importantes que pueden calcularse 

con una tabla de vida (Ravinovich, 1978). Más adelante se brindará más detalle de los paráme-

tros más importantes utilizados en el ámbito de la ecotoxicología. 

 

 

 
 
                                                            
4  En este caso como se ha mencionado precedentemente en este capítulo, el término “edades” puede referirse a rango 

de edades, estadios de desarrollo o cualquier rango temporal que puede ser medido o estimado en forma directa o 
indirecta (tamaño, anillos de crecimiento, etcétera) en el grupo de organismos estudiado. La cantidad de “edades” a 
utilizar, dependerá tanto de la especie estudiada como de los objetivos de estudio. 

5  Conjunto de individuados de una población nacidos en la misma fecha 
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Tabla 10.1. Resumen de los parámetros poblacionales que pueden ser calculados  
en una tabla de vida 

Símbolo Definición Cálculo6 

X Edad Se establecen a priori 

Nx Número de organismos vivos al inicio de la edad x 
Debe contarse en la po-

blación de estudio 

Lx Proporción (o probabilidad) de sobrevivientes a la edad x.    
ே௫

ே௫ିଵ
             

Dx Número de muertos en un intervalo de edad Nx-1 – Nx 

Qx Probabilidad de morir entre las edades x-1 y x 
dx

ݔܰ െ 1
 

Lx Media de la probabilidad de sobrevivencia entre 2 edades sucesi-
vas. 

    
௟௫ା௟௫ିଵ

ଶ
              

Tx Tiempo que le quedan de vida a los sobrevivientes que han alcan-
zado la edad x. m=máxima edad alcanzada. 

෍ݔܮ

௫

௠

 

Ex Esperanza de vida. Tiempo que le queda por vivir en relación a la 
probabilidad de haber llegado vivo a esa edad 

   
்௫

௟௫
 

kx Fuerza de la mortalidad log10N(x-1)-log10Nx 

Fx Fecundidad total de la edad x. 
N° de descendientes. 

Debe contarse en la po-
blación en estudio 

mx 
Fecundidad individual. Es la fecundidad medida como N° promedio 
de crías totales por individuo o de crías hembras nacidas por hem-
bra de edad x. 

ݔܨ
ݔܰ

 

Ro Tasa de reproducción o de reemplazo ෍݈ݔ ൈ݉ݔ 

Tc Tiempo generacional de la cohorte (Ej.: de puesta a puesta) ෍
ݔ݈ ൈ݉ݔ
݋ܴ

 

R Tasa instantánea de crecimiento poblacional. ݊ܮ	
ோ௢

்௖
     

Vx Valor reproductivo. 
௘௥௫

௟௫
	ൈ ∑݁ െ    ݕ݉	ݕ݈	ݕݎ

 
 
                                                            
6  Los algoritmos que se presentan se utilizan para especies de crecimiento discreto. Para poblaciones de especies que 

crecen en forma continua, la fórmula para calcular alguno de los parámetros es diferente a la presentada en la tabla.  
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Tasa neta de reproducción o de reemplazo. Representa la capacidad de reproducción de 

una población en el lapso de una generación. En otras palabras, indica la capacidad que tiene 

esa población de reemplazarse a sí misma en una generación. El valor obtenido cuando se calcula 

este parámetro indica las veces la que población es capaz de reemplazarse. De esta manera si: 

Ro > 1. Población crece. 

Ro = 1. Población estable 

Ro < 1. Población decrece 

Si observamos cómo se calcula este parámetro, se puede ver que las edades pre y post 

reproductivas no contribuyen a la siguiente generación (mx=0), ya que en la sumatoria esas eda-

des anulan el término. 

݋ܴ ൌ෍݈ݔ ൈ݉ݔ 

Este es uno de los parámetros más utilizados en estudios de toxicidad sobre poblaciones 

animales (Schneider et al, 2009). Es altamente sensible a efectos en la supervivencia y repro-

ducción de los organismos y tiene un alto valor predictivo, permitiendo conocer el impacto de los 

contaminantes en las siguientes generaciones de la población en estudio.  

Tiempo generacional: Se define como el tiempo promedio entre 2 generaciones sucesivas. 

Si la reproducción es discreta este parámetro se mide como el tiempo promedio que demoran 

los individuos en alcanzar la misma edad en 2 generaciones sucesivas (Por ejemplo, se puede 

tomar como el período entre el estado de huevo de la generación 1 y el estado de huevo de la 

generación 2). En los casos en que la reproducción es continua, medir el tiempo de la manera 

mencionada anteriormente resulta muy dificultoso, entonces se calcula de la siguiente forma: 

ܶ ൌ
ݔ∑ ൈ ݔ݈ ൈ ݔ݉
∑ ݔ݈ ൈ ݔ݉

 

En muchos organismos se ha observado que algunos contaminantes producen alteraciones 

en los tiempos normales de desarrollo (Desneux et al., 2007; Rimoldi et al., 2008, 2017). No 

siempre resulta sencillo entender cuáles son las implicancias poblacionales asociadas a las al-

teraciones significativas de este parámetro, para esto hay que tener en cuenta que los seres 

vivos son sistemas biológicos altamente regulados (física, química y temporalmente), en los que 

por ejemplo existen una coordinación temporal en la maduración sexual (entre machos y hem-

bras y entre diferentes poblaciones de la misma especie), cuyo desfasaje puede atentar contra 

el éxito reproductivo. Asimismo, algunas especies requieren de otras especies para dispersarse 

(polinizadores), las alteraciones en los tiempos normales de desarrollo pueden llevar a problemas 

de coordinación interespecífica que limiten la capacidad dispersiva de los individuos de una de-

terminada población. 
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Tasa Intrínseca de incremento natural: es una tasa instantánea de crecimiento de la pobla-

ción. Se define como la capacidad potencial o máxima de crecimiento de una población en con-

diciones ilimitadas. Indica para cada tiempo infinitesimalmente pequeño si la población crece, 

está estable, o decrece, y se calcula como sigue: 

 

1 ൌ෍݈ݔ ൈ݉ݔ ൈ ݁ି௥௫ 

 

Si observamos la formula no existe una expresión que permita despejar r de forma directa. 

Como todas las variables se conocen (lx, mx, y x) y solo hay 1 incógnita (r), este parámetro 

podríamos calcularlo, de las siguientes formas: 

a) Por prueba y error, es decir realizar la sumatoria con diferentes valores de r hasta que de 

1, lo cual sería un trabajo bastante tedioso.  

b) Obtener el valor de r de la fórmula que expresa el crecimiento de las poblaciones en con-

diciones ilimitadas (crecimiento exponencial): 

 

ݐܰ ൌ ݋ܰ ൈ ݁௥௧ 

 

Donde; 

Nt: número de individuos en un tiempo determinado 

No: Número de individuos inicial  

De la expresión anterior puedo despejar r como sigue: 

 

ݐܰ ൌ ݋ܰ ൈ ݁௥௧ 	→ lnܰݐ ൌ lnܰ݋ ൅ ሺെݎ ൈ ሻݐ 	→ ݎ ൌ ln
݋ܰ/ݐܰ

ݐ
ݎ	݋	 ൌ lnܴ݋/ܶ 

 

Entonces sí:  

r< 0 La población está decayendo 

r = 0 La población está estable 

r > 0 La población está creciendo 

 

Ahora bien, como se mencionó antes, una población en condiciones ilimitadas crece de manera 

exponencial (Figura 10.3.). Esta es una condición inexistente en la naturaleza, aunque en determina-

das ocasiones y por lapsos de tiempo relativamente cortos, algunas poblaciones pueden crecer 

de esta manera (Ejemplo, poblaciones de bacterias en laboratorio). Pero siempre en definitiva, el 

ambiente termina limitando el crecimiento de las poblaciones (recursos alimenticios finitos, hacina-

miento, etcétera), existiendo entonces para cada hábitat una capacidad de carga7 (K). 

 
 
                                                            
7  Capacidad de carga K: número máximo de individuos de una población que ese hábitat puede contener. Depende de 

los recursos disponibles (nutrientes, agua, espacio físico, etcétera)  
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De esta forma, la tasa intrínseca de crecimiento de una población en condiciones ilimitadas, 

se comporta de la siguiente forma: 

ݎ ൌ ݋ݎ െ ܾ	ܰ 

Donde r0 y b son constantes. Como se mencionó, cuando una población alcanza la capacidad 

de carga del ambiente, no sigue creciendo, es decir N=K, entonces en este caso, de la formula 

anterior se desprende que: 

0 ൌ ݋ݎ െ 	ܭ	ܾ → ܾ ൌ
݋ݎ
ܭ
→ ݎ ൌ ݋ݎ െ 	݋ݎ ൈ

ܰ
ܭ

Al igual que la tasa neta de reemplazo, la tasa instantánea de crecimiento es uno de los 

parámetros más importante en ecología de poblaciones, y es muy sensible a efectos de con-

taminantes (si afectan supervivencia o fecundidad). A diferencia de la tasa de reemplazo, esta 

es una tasa instantánea, por lo tanto permite mostrar de qué manera los contaminantes están 

afectando el crecimiento poblacional en ese momento. Por otro lado, este parámetro es muy 

sensible a factores dependientes de la densidad poblaciones. La expresión siguiente muestra 

que en una población que crece en forma ilimitada, el número de individuos en un determinado 

tiempo está dado por:  

݀ܰ
ݐ݀

ൌ ሻݐሺݎ ൈ ܰሺݐሻ → ݎ ൌ
1
ܰ
ൈ
݀ܰ
ݐ݀

Cuando existen factores densodependientes: 

ݎ ൌ ݋ݎ െ 	݋ݎ ൈ
ܰ
ܭ
	݋ݐ݊ܽݐ	݋݈	ݎ݋݌	

݀ܰ
ݐ݀

ൌ ݋ݎ ൈ ܰ ൈ 1 െ ൬
ܰ
ܭ
൰ 

Figura 10.3. Crecimiento poblacional 
de tipo exponencial 
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De esta forma, cuando la población es pequeña y hay gran disponibilidad de recursos, N 

tiende a cero, y el termino  
ே

௄
≅ 0 y 

ௗே

ௗ௧
ൌ ݋ݎ ൈ ܰ. Es decir, la población crece exponencialmente 

(Figura 3). Por el contrario, cuando los recursos limitan el crecimiento N tiende a K, y el término  

ே

௄
≅ 1 y 

ௗே

ௗ௧
ൌ 0, por lo tanto la población no crece. Entonces, el crecimiento poblacional que des-

cribe la ecuación 
ௗே

ௗ௧
ൌ ݋ݎ ൈ ܰ ൈ 1 െ ቀ

ே

௄
ቁ es de tipo logarítmico (Figura 10.4.) e incorpora la limita-

ción de los recursos para las poblaciones. 

Como se observa en la figura cuando la población es pequeña el crecimiento es exponencial 

(r se incrementa), a medida que se incrementa el número de individuos, la población sigue cre-

ciendo, pero a una tasa menor hasta alcanzar un crecimiento lineal (r constante), y luego el cre-

cimiento se desacelera (r decrece) hasta alcanzar la capacidad de carga (K) alrededor de la cual 

el número de individuos oscila. 

 

 

 

Desde el punto de vista ecotoxicológico, las poblaciones expuestas a agentes contaminantes 

suelen presentar alteraciones en las curvas de crecimiento. Del mismo modo, la presencia de 

contaminantes en el medio altera la capacidad de carga del ambiente. Por ejemplo, un cuerpo 

de agua superficial eutrofizado puede presentar un incremento en la capacidad de carga de la 

población de ciertas especies (algunas bacteria y algas - por incremento del nivel de nutrientes 

disponibles) y una disminución en este parámetro para otras especies (peces - por disminución 

del oxígeno disuelto). 

 

Valor reproductivo. Indica la contribución (en individuos) de cada una edad determinada 

a la siguiente generación. En los casos en que la tabla de vida se construya sólo con hem-

bras, la contribución se refiere al número de hembras promedio que aporta cada hembra de 

una edad determinada. 

Este parámetro se calcula de la siguiente forma: 

 

ݔܸ ൌ
௘௥௫

௟௫
	ൈ ∑ ݁ െ 	0ݔܸ o bien ݕ݉	ݕ݈	ݕݎ

୒°	ୢୣ	୦ୣ୫ୠ୰ୟୱ	୮୰୭ୢ୳ୡ୧ୢୟୱ	୶	୦ୣ୫ୠ୰ୟୱ	ୢୣ	ୣୢୟୢ	୶	୭	୫ୟ୷୭୰

ேº	ௗ௘	௛௘௠௕௥௔௦	ௗ௘	௘ௗ௔ௗ	௫
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Figura 10.4: Crecimiento poblacional de tipo logístico
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Donde, y se usa para denotar todas las edades de las hembras desde la edad x hasta el 

infinito. Nótese que si el individuo muere en edad post-reproductiva, la contribución será nula 

(salvo social) y Vx=0. Si se elimina una hembra joven que está por iniciar la edad reproductiva 

el efecto en la siguiente generación será considerable y el valor reproductivo será el máximo. 

Este parámetro es muy importante ya que permite conocer las edades que más aportan a la 

preservación de la población en el tiempo. Si por ejemplo un contaminante ejerce un efecto dife-

rencial superior sobre los organismos de una población cuando están en las edades donde Vx 

es alto, el impacto a futuro sobre la población será mayor que si los efectos son en edades con 

Vx inferiores. Además, este parámetro permite seleccionar en que edades se deben incrementar 

los esfuerzos de protección de una población para minimizar su daño. 

 

 

Consideraciones generales 
 

Si bien como se mencionó al inicio del capítulo los estudios ecotoxicológicos en los últimos 

años han ido incorporando de a poco, bases ecologías cada vez más firmes, todavía el uso de 

herramientas de la ecología clásica en estudios de toxicidad es incipiente y mayormente son 

aplicadas en estudios de laboratorio en los que se comparan poblaciones (de laboratorio) ex-

puestas y no expuestas a contaminantes individuales. Si bien la ventajas de utilizar estos méto-

dos son evidentes, ya que permiten detectar efectos de contaminantes no perceptibles a corto 

plazo; visualizar posibles consecuencias de efectos subletales a nivel poblacional; y los paráme-

tros poblacionales obtenidos tienen alto valor predictivo, presentan algunas desventajas operati-

vas que pueden ser una de las principales causas por las que estos métodos aún no se han 

extendido completamente. Entre estas, se debe considerar que los estudios demográficos suelen 

ser muy costosos tanto económica como temporalmente, y que son sólo realizables, para fines 

ecotoxicológicos, para organismos con ciclos biológicos reducidos. 

Por otro lado, los bioensayos ecotoxicológicos de laboratorio rara vez estudian los efectos de 

los contaminantes conjuntamente con factores demográficos densodependientes (competencia 

intraespecífica, disponibilidad de hábitat, alimentos, etcétera), que junto a los factores que deter-

minan la biodisponbilidad de los contaminantes, son los principales condicionantes de los efectos 

diferenciales observados en condiciones de laboratorio y campo. Por lo tanto, si bien los estudios 

de laboratorio son una primera herramienta fundamental para conocer los efectos de un conta-

minante sobre una población, la extrapolación de los resultados obtenidos en esas condiciones 

a una población natural, requiere estudios adicionales que incorporen de manera secuencial 

complejidad al sistema de estudio (estudios de semi-campo y campo). Los estudios poblaciona-

les en condiciones de campo requieren de conocimientos de técnicas de muestreo específicas 

que son fundamentales para obtener resultados confiables y representativos, algunos de los cua-

les se resumen a continuación. 
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Herramientas para el estudio de poblaciones naturales  

A la hora de conocer el tamaño de una población una opción es realizar un “censo poblacio-
nal” en la que se realiza el conteo total de los individuos que la conforman. Operativamente, en 

general el área de muestreo en divide en parcelas y se realiza el conteo de la totalidad de indivi-

duos existente en cada parcela y luego se suman. Para individuos de gran tamaño y que se 

disponen en grupos pueden utilizarse muestreos aéreos. Sin embargo, esta metodología no 

siempre es aplicable cuando se trabaja con poblaciones numerosas, grandes extensiones terri-

toriales, o individuos pequeños. Además, en el caso de los animales, se debe tener en cuenta 

que pueden cometerse errores si los individuos se mueven entre las parcelas durante el conteo. 

En estos casos el tamaño poblacional se estima a partir de muestreos. 

Si consideramos que la población es el conjunto de todos los individuos que queremos estu-

diar y a partir de los cuales intentamos sacar conclusiones, una muestra es una parte represen-

tativa de esta población que nos permite obtener resultados válidos (Figura 10.5.). 

Diseño de muestreo 

Existen diversos métodos y herramientas para el muestreo de poblaciones naturales. En la pre-

sente sección se resumen algunos de los métodos más utilizados mencionando las principales ca-

racterísticas de estos, para que el lector adquiera una idea general de los mismos. No existe un cri-

terio general para la selección del método de muestreo a utilizar, sino que esto se realiza dependiendo 

de los individuos (organismos sésiles o móviles), la matriz ambiental en la que se distribuyen los 

organismos (suelo, agua, aire), disponibilidad de equipamiento, entre otras cuestiones; sin embargo, 

en todo caso debe tenerse en cuenta que el éxito del muestreo depende mucho de la claridad 
con la que se plantee el problema para poder optimizar tiempo y recursos. La primera gran 

diferenciación que se puede realizar entre los métodos de muestreo, tiene que ver con el post-trata-

miento estadístico de la información que se obtiene del muestreo. De esta forma existen:  

Figura 10.5: Representación gráfica de 
una población y una muestra. 
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Métodos informales: sin tratamiento estadístico (muy dependiente de la experticia del inves-

tigador – estimación de cobertura, fisonomía, etcétera.) 

Métodos formales: con tratamiento estadístico. Más objetivo, requiere más tiempo, detecta 

cambios menos evidentes, permiten conocer errores e incertidumbres, y reduce cantidad de da-

tos – estadística descriptiva. 

Uno de los factores preponderantes a tener en cuenta a la hora de realizar un muestreo es la 

representatividad, es decir, el grado en el que la muestra representa las características del 

sistema de estudio. En líneas generales la representatividad depende de la distribución de los 

organismos, del tamaño de la muestra; del tamaño, forma y número de unidades muestreales. 

Es por esto que surgen las siguientes preguntas: ¿cuál es el área mínima que debo muestrear 

para que el muestreo sea representativo de la población? ¿Cuál es el tamaño, forma y número 

de unidades muestreales que debo utilizar? ¿Cómo debo distribuirlas?  

 

Número de unidades muestrales 

El número de unidades muestréales (UM) que se deben utilizar para lograr un muestreo re-

presentativo, implica un compromiso entre la precisión de la/s variable/s a analizar y el esfuerzo 

de muestreo. Es decir, lo ideal sería utilizar el menor número de UM necesarias para que la 

variable recolectada sea representativa. Para esto, existen criterios subjetivos (Por ejemplo un 

porcentaje de la superficie total) que dependen mucho de la experticia de la persona que lo lleva 

a cabo y del conocimiento del área; y métodos objetivos que permiten obtener de manera más 

rigurosa el número mínimo de UM necesarias, sin necesidad de conocer el área de estudio. Entre 

estos, uno de los métodos más difundidos consiste en realizar muestreos preliminares de la va-

riable a analizar, graficando el valor medio de la misma (Por ejemplo, número de individuos) en 

función del número de UM, el punto de inflexión en el que el valor medio no se modifica con el 

incremento del número de UM, representa el número minino de UM necesarios para que el mues-

treo sea representativo (Figura 10.6.). 

 

Figura 10.6: Representación gráfica de uno de los métodos 
objetivos para determinar el número mínimo de UM. 
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Tamaño y forma de las UM 

Tanto la forma como el tamaño de las UM que un operador decide utilizar depende del objetivo 

de muestreo (Ejemplo, si se desea muestrear individuos de pequeño tamaño se prefieren UM 

pequeñas), y del patrón de distribución espacial de los organismos (El patrón aleatorio el tamaño 

no modifica exactitud, pero el agrupado sí). En relación a la forma de las UM entre las principales 

se destacan los siguientes: 

Muestreo areal: consiste en la selección de parcelas de diferente forma dentro de los cuales 

se realiza en conteo o medición de la variable a analizar. Este tipo de métodos es muy utilizado 

para toma de muestras no destructivas, sin embargo una de las limitaciones más importantes 

que presenta es el efecto borde, es decir, el conflicto al que el operador se enfrenta a la hora de 

considerar un individuo dentro o fuera de la parcela cuando se encuentra en contacto con el 

límite de la UM. Este tipo de efecto resulta particularmente importante en el muestreo de orga-

nismos sésiles, depende fuertemente de la relación superficie/volumen, y por lo tanto, se incre-

menta conforme disminuye el tamaño de la UM (Figura 10.7.). 

Muestreo por transectas: Se trata de UM lineales en las que se resuelve el problema 

del efecto borde y de las formas de la UM. Dentro de este grupo existen distintos tipos de 

muestreo; por ejemplo, un operador pude desplazarse por la transecta y realizar el conteo 

de individuos dentro de su campo visual o en forma indirecta a través sonidos; mientras que 

en otros estudios (comúnmente usados para para estimar cobertura o área basal), el conteo 

de individuos o variables deseadas de éstos, se realiza por intersección del mismo con la 

transecta (Figura 10.8.). 

Figura 10.7: Representación gráfica del muestreo areal. 
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Muestreo por individuo: Este tipo de muestreo no puede ser utilizado para estimar el tamaño 

poblacional, pero es frecuentemente utilizado para estimar otro tipo de variables como cobertura, 

área basal, biomasa, DAP, etcétera. En estos casos, se buscan en el campo los individuos y 

sobre estos se estima la variable de interés. 

Muestreo Point quadrats: Se trata de una técnica de muestreo de vegetación utilizado fun-

damentalmente para medir cobertura, a partir de la intersección de varillas que son regularmente 

insertadas en el suelo.  

Modelos para medición de distancias: Se trata de un método para estimar densidad pobla-

cional en organismos sésiles, que consiste en disponer puntos sobre el terreno (pueden ser dis-

puestos al azar o sistemáticos sobre una línea de transecta), y medir el o los individuos más 

cercanos a este punto (Figura 10.9.). A partir de esta información se estima la densidad pobla-

cional a partir de diferentes algoritmos relacionados al modelo seleccionado. 

Figura 10.8. Representación gráfica del muestreo por transectas. 

Figura 10.9: Representación gráfica de los modelos de muestreo de medición de distancias. 
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Métodos de captura marcaje y recaptura: Se trata de métodos utilizados para estimar abun-

dancia en poblaciones de animales en las que no es posible hacerlo a partir del simple conteo 

todos los individuos. Consisten en la captura de individuos de la población, los cuales son mar-

cados y liberados. La recaptura de estos individuos en posteriores capturas permite inferir el 

tamaño de la población, a partir del número total de individuos recapturados y en relación al total 

de capturas efectuadas. 

 

Ubicación de las UM  

Existen diferentes estrategias de muestreo de poblaciones en relación de la ubicación de las 

UM, la elección de la estrategia a utilizar en un muestreo poblacional, depende de los objetivos 

del mismo. A continuación se resumen algunas de las estrategias existentes y las características 

de cada una de ellas que condicionan su elección: 

 

Muestreo aleatorio simple: Es el tipo de muestreo más fácil para llevar a cabo, consiste en 

seleccionar la ubicación de las unidades muestréales por sorteo, de manera tal que cualquier 

sitio tiene la misma probabilidad de contener una UM (Figura 10). Entre los problemas más cons-

picuos asociados a esta metodología se destaca que la ubicación de la UM puede aleatoriamente 

caer en un sector inaccesible para el operador. Además, este método presenta más error en 

poblaciones heterogéneas; sin embargo, es más adecuado para distribución aleatorio de datos. 

 

 

 
Muestreo aleatorio sistemático: En este tipo de muestreo se elige al azar el primer punto y 

la selección de los individuos se realiza siguiendo un patrón sistemático (Figura 10.11). Este es 

un método adecuado cuando se muestrea una población que sigue patrones espaciales (altitu-

dinales, plumas de contaminación, etcétera).  

 

Figura 10.10. Representación gráfica del muestreo aleatorio simple. 
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Muestreo aleatorio estratificado: En este caso, el área de distribución de la población pre-

senta distintos estratos, en cada uno de estos se realiza un muestreo aleatorio (Figura 10.12.). 

En general, los estratos están relacionados con alguna característica ambiental, aunque este tipo 

de muestreos también es utilizado para conocer estratos de edades susceptibles. 

Muestreo aleatorio por conglomerados: Este es un tipo de muestreo es utilizado para po-

blaciones de estructura compleja en la que se seleccionan conglomerados a priori, y dentro de 

ellos se hacen muestreos aleatorios (Figura 10.13.). La elección de la distribución de las UM bajo 

este criterio es muy adecuada en poblaciones con patrones de distribución agregados. 

Muestreo selectivo: En este tipo de muestreo, los elementos que formarán parte de la mues-

tra son seleccionados según criterio especificado previamente. Es un tipo de muestreo utilizado 

Figura 10.11: Representación gráfica del muestreo aleatorio sistemático 

Figura 10.12. Representación gráfica del muestreo aleatorio estratificado. 

Figura 10.13: Representación gráfica del muestreo aleatorio por conglomerados. 
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para evaluar el comportamiento de alguna variable en individuos que presentan una caracterís-

tica particular (Figura 10.14.). Por ejemplo, puede desearse estimar el crecimiento de los indivi-

duos de la población que presentan una cloración más oscura. 

Muestreo secuencial: Las UM se disponen en el mismo sitio secuencialmente en diferentes 

tiempos (Figura 10.15.). Es un tipo de muestreo muy utilizado para comparar el comportamiento 

de la población a lo largo del tiempo (Ejemplo, comportamiento estacional). 

Metapoblaciones 

Desde finales del siglo 20, en el ámbito de la ecología de la conservación ha ido ganado 

terreno el concepto de metapoblación, como un nivel de organización intermedio entre el pobla-

cional que hemos discutido a lo largo del presente capítulo, e inferior al de comunidad. Una me-

tapoblación es un conjunto de “poblaciones locales” o sub poblaciones de la misma especie, 

cercanas espacialmente, que se distribuyen en forma de parches e intercambian organismos de 

manera tal que funcionan como una gran población fragmentada. Este concepto guarda relación 

Figura 10.14: Representación gráfica del muestreo selectivo. 

Figura 10.15: Representación gráfica del muestreo secuencial. 
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cercana con la Teoría de biogeografía de islas8; y si bien debido al carácter heterogéneo del 

ambiente en algunas especies se pueden reconocer fácilmente metapoblaciones naturales, en 

general, son los procesos de antropización que intervienen generalmente fragmentado el hábitat 

uno de los principales factores que permiten que las herramientas metapoblacionales, sean tan 

utilizadas en estudios de conservación de poblaciones naturales (Hanski y Simberloff 1977). 

Uno de los aspectos fundamentales de las metapoblaciones es que entre las poblaciones 

locales que la conforman hay algunas que suelen actuar como fuentes, mientras que otras actúan 

como receptores de individuos. En general, las poblaciones locales en las que la tasa de natali-

dad supera la mortalidad “producen” más individuos de los que los que el parche puede soportar 

y por lo tanto algunos migran; mientras que en las poblaciones locales que son receptores de 

individuos, la mortalidad supera la natalidad. Se debe tener en cuenta que dentro de una meta-

población la categoría de fuente o receptora que puede asumir una población local no es estable 

pudiendo estas pasar de una a otra categoría de acuerdo a las condiciones del medio. Por otro 

lado, los individuos pueden migrar de cualquier población a cualquier otra, no necesariamente 

las migraciones son entre fuente y sumideros sino que incluso puede haber migraciones desde 

sumideros hacia fuentes. Esto hace que las metapoblaciones sean sistemas extremadamente 

dinámicos, en el que además de existir migraciones internas entre las poblaciones locales, puede 

haber extinciones (sin que la metapoblación desaparezca) y reapariciones de poblaciones loca-

les. Esta dinámica metapoblacional está condicionada por la capacidad dispersiva de los indivi-

duos que la conforman, por la distancia entre los parches, y por la existencia de barreras que 

impidan o limiten dicho flujo (muy asociado a barreras antrópicas), por lo que es necesario la 

presencia de “corredores biológicos” para la persistencia en el tiempo de la misma. 

Si bien existen varios modelos metapoblacionales, a los fines en este capítulo se explicará 

muy brevemente uno de los más sencillos, de modo que el lector adquiera los conceptos mínimos 

que le permitan seguir indagando en caso que crea necesario hacerlo para un estudio específico. 

El modelo clásico metapoblacional descripto por Levins (1969), tiene como supuestos que todos 

los parches son parecidos (forma y tamaño), que la tasa de desplazamientos entre parches no 

es muy alta ni muy baja, no contempla diferencias entre desplazamientos de individuos (poseen 

la misma probabilidad de colonizar), están separados por distancias similares y las interacciones 

entre parches son iguales. En estas condiciones, se centra en la proporción de parches ocupa-

dos, dejando de lado las dinámicas poblaciones internas (como la natalidad y la mortalidad). De 

esta forma, una población local puede asumir sólo 2 estados, puede existir (estar presente) o no 

(ya sea porque está extinta, porque el parche aún esta inhabitable, o bien, porque el parche aún 

no fue colonizado). De esta manera, podemos calcular la tasa de recambio, es decir, la variación 

en el tiempo en el número de parches ocupados de la siguiente forma: 

 
 
                                                            
8  Teoría Biogeográfica de Islas, publicada en 1967 por Robert H. MacArthur y Edward O. Wilson. La biogeografía estudia 

la distribución espacial de los seres vivos, los procesos que han determinado dicha distribución, así como los factores 
que pueden modificar esas distribuciones. La biogeografía de Islas en particular brindó a los ecólogos herramientas 
matemáticas para entender cómo las especies colonizan de nuevas áreas, las extinciones locales, y cómo esto se ve 
regulado por la coexistencia entre especies y las características del espacio natural.  



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 230 

݌݀
ݐ݀

ൌ ሺ1݌݉ െ  ݌ሻ݁݌

Donde p es la proporción de parches ocupados, 1-p  la proporción de parches en las que 

no hay poblaciones locales, m la tasa de colonización de un parche; y e la tasa de extinción 

en un parche.  

Entonces, en una metapoblación en equilibrio la tasa de recambio será cero y en esas condi-

ciones la proporción de parches ocupados podrá ser calculada como sigue: 

݌݀
ݐ݀

ൌ 0 → ݌ ൌ 1 െ
݁
݉

De manera que: 

Si e>m la metapoblación tiende a desaparecer 

Si e=m metapoblación en equilibrio (Aunque cualquier extinción fortuita haría reducir la meta-

población) 

Si e<m la metapoblación tiende crecer y mantenerse en el tiempo. 

Si bien la aplicación de herramientas metapoblacionales en planes de conservación está 

bastante difundida, en estudios específicos ecotoxicológicos, aún no se ha avanzado dema-

siado, siendo esto quizás uno de los principales desafíos de esta disciplina científica para 

los próximos años.    
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CAPÍTULO 11 
Efectos sobre las comunidades biológicas 

Gagneten, Ana María y Regaldo, Luciana  

Social rules can be broken, but the laws of nature can’t. 

Without profound respect for Nature and compassion 

for life, all life, knowledge is likely to be insufficient. 

J. T. TREVORS & M. H. SAIER JR, Three Laws of Biology 

En la Sección 1 del presente capítulo, se expondrán brevemente conceptos básicos sobre 

el nivel de comunidad, que pueden profundizarse en textos de Ecología general y se presen-

tarán los diferentes ensayos ecotoxicológicos disponibles, destacando sus ventajas y des-

ventajas, haciendo hincapié en los bioensayos multiespecíficos que por su complejidad son 

los más apropiados para estudiar efectos al nivel comunitario. Se presentan resultados del 

grupo de trabajo realizados con una o dos especies, y se explicitan algunos criterios para la 

selección de las especies de prueba. 

A continuación, en la Sección 2 se expondrán en primer lugar los estudios de efectos sobre 

dos o más especies, hasta el nivel ecosistémico. Se presentarán definiciones, y ejemplos resu-

midos en la tabla 1, así como los tipos de bioensayos multiespecíficos, los puntos finales utiliza-

dos y aspectos a tener en cuenta a la hora de diseñar test multiespecíficos. En segundo lugar, 

se presentarán herramientas metodológicas mediante algunos ejemplos de experimentos reali-

zados en este nivel de organización biológica por nuestro equipo de trabajo. 

En la Sección 3 se discutirán algunos índices que se utilizan para abordar conceptualmente 

la complejidad de los experimentos al nivel de comunidad, y se comentan resultados del grupo 

de trabajo con este nivel de organización biológica, exponiendo sus alcances y limitaciones. 

Finalmente, se presentan conclusiones parciales referidas a los trabajos con zooplancton, y 

conclusiones más generales vinculadas a la ecotoxicología de comunidades. 

Sección 1: El nivel de Comunidad biológica 

Una comunidad se define como un grupo de poblaciones interactuantes en un mismo espacio 

y tiempo. Sin embargo, el estudio de las comunidades trasciende la simple descripción de carac-

terísticas demográficas y de historia de vida de las poblaciones individuales. Los ecólogos de 
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comunidades no se limitan a describir las tasas de natalidad y mortalidad u otros rasgos de las 

poblaciones aisladas, sino que se focalizan en las interacciones entre estas poblaciones en los 

sistemas naturales.  

El principal objetivo de la ecología de comunidades es describir los patrones de organización 

de las comunidades y explicar los procesos subyacentes que gobiernan estos patrones (Wiens, 

1984 en Clements y Newman, 2002).  

Las comunidades representan un nivel intermedio de complejidad en la jerarquía de la organi-

zación biológica. Se diferencian de las poblaciones y ecosistemas, pero interactúan fuertemente 

con estos niveles inferiores y superiores de organización (Figura 11.1). Por ejemplo, en sitios con-

taminados es frecuente observar la perdida de especies sensibles y su reemplazo por especies 

tolerantes. Así, la presencia o ausencia de especies sensibles o tolerantes a la contaminación per-

mite a los ecotoxicólogos de comunidades estimar el grado relativo de contaminación en campo. 

 

 

Figura 11.1: Efectos de contaminantes a través de los niveles de organización biológica. Las respuestas a niveles más 
bajos de organización biológica (bioquímico, fisiológico) son generalmente más específicas y mejor conocidas en térmi-
nos de mecanismos subyacentes. Las respuestas a niveles más altos de organización biológica (comunidades y ecosis-
temas) ocurren en escalas espacio-temporales mayores y tienen más relevancia ecológica pero generalmente carecen 
de explicaciones mecanísticas (Modificada de Clements y Newman, 2002). 

Respuestas a nivel de ecosistema 
Productividad, descomposición, ciclaje de nutrientes, es-
tructura de red trófica 

Respuestas a nivel de comunidad 
Directas: pérdida de especies sensibles, reducción de diver-
sidad de especies 
Indirectas: competencia, depredación 

Respuestas a nivel de población 
Abundancia, estructura de edades, proporción de sexos, 
fecundidad, estructura genética 

Respuestas a nivel de individuo 
Mortalidad, crecimiento, reproducción, comportamiento 

Respuestas bioquímicas y fisiológicas 
Respiración, metabolismo, bioenergética, enzimas, daño 
en ADN 
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Definiciones y conceptos 

Una comunidad biológica se define clásicamente como "un conjunto de poblaciones de dife-

rentes especies que viven en un área determinada o hábitat físico: es una unidad organizada en 

la medida en que tiene características adicionales a sus componentes individuales y poblaciona-

les, es la parte viva del ecosistema" (Odum, 1971). Una comunidad, que habita por ejemplo un 

río, un campo o un bosque de ribera, está formada por especies que interactúan y forman una 

unidad organizada (Magurran, 1988).  

Magurran (1988), sugiere el término ensamblaje de especies para cualquier agrupación defi-

nida operacionalmente, como por ejemplo un ensamble de especies del zooplancton, que actúan 

como filtradores planctónicos. Muchos modelos e índices se enmarcan en el contexto de la co-

munidad, pero se aplican pragmáticamente a taxocenos o conjuntos de especies. Aunque este 

enfoque sigue siendo valioso y necesario, la interpretación de los resultados asociados debe ser 

moderada, entendiendo que un conjunto de especies, ensamble de especies o taxoceno no es 

la comunidad completa. 

Las cualidades de la comunidad, de la metacomunidad y del ecosistema se ven afectadas por 

factores abióticos, incluidos los contaminantes. Desde hace ya varias décadas se estudian el 

destino y los efectos ecotoxicológicos de los contaminantes sobre las comunidades.  

La teoría jerárquica (O´ Neill et al., 1986) sostiene que los mecanismos causales que ayudan 

a comprender los efectos y cambios que ocurren en el nivel de organización comunitario a me-

nudo se encuentran en el nivel inferior de organización biológica, es decir, en el nivel de población 

o metapoblación. Por ejemplo, el cambio puede ocurrir porque la viabilidad de una población de

una especie en particular se redujo por el efecto de un tóxico sobre el crecimiento, la superviven-

cia o la reproducción.  

Las propiedades emergentes también deben considerarse cuidadosamente en los niveles su-

periores de organización biológica. Las propiedades emergen en sistemas jerárquicos que no 

pueden predecirse únicamente a partir de nuestra comprensión limitada de las partes o compo-

nentes de un sistema. Sin embargo, a menudo subyacen procesos que no tienen una interpreta-

ción tan lineal. Por ejemplo, puede ocurrir la pérdida indirecta de varias especies porque el tóxico 

eliminó directamente a una especie clave importante. Una especie clave es aquella que influye 

en la comunidad por su actividad o función, no por su dominio numérico. Así, una especie resis-

tente a la acción directa de un tóxico desaparecería porque otra especie que desempeña un 

papel crucial en la comunidad fue eliminada. 

Ecotoxicología de comunidades 

La ecotoxicología de comunidades es el estudio de los efectos de químicos y de agentes 

físicos sobre la abundancia, diversidad e interacciones de especies. Los ecotoxicólogos de 
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comunidades también describen los patrones en la estructura de las comunidades (por ejem-

plo, número y diversidad de especies, organización trófica) y los mecanismos que explican 

estos patrones. La ecotoxicología de comunidades se diferencia de la ecotoxicología de eco-

sistemas en que se centra en conocer los efectos de los contaminantes sobre la estructura 

de las comunidades y no en procesos ecosistémicos, tales como el flujo de energía y el 

ciclaje de nutrientes. 

Existe una necesidad urgente de estudiar los efectos de los contaminantes sobre la biota y 

los procesos que sustentan la biodiversidad ambiental y los servicios del ecosistema. La posibi-

lidad de estudiar experimentalmente los sistemas ecológicos al nivel de las comunidades permite 

comprender el destino del tóxico, las vías de exposición y los efectos de los contaminantes sobre 

las mismas. Así, el estudio de las comunidades tiene valor predictivo porque permite conocer el 

modo en que los contaminantes pueden afectar a los ecosistemas en su conjunto. A su vez, la 

investigación básica sobre redes e interacciones tróficas en ecología de comunidades ha incre-

mentado la capacidad de interpretación y predicción acerca del transporte de contaminantes en-

tre niveles tróficos y sobre sus efectos en la estructura trófica.  

 

 

Evaluación general de efectos 
 

Como se mencionó previamente, para evaluar los efectos a nivel de comunidad biológica, 

es preciso conocer los atributos poblacionales y parámetros de historia de vida de las espe-

cies que la componen. 

Con el objetivo de determinar la concentración de sustancias tóxicas por debajo de las cuales 

la comunidad está protegida, se ha desarrollado una amplia gama de enfoques experimentales 

prácticos. En términos generales, una prueba de toxicidad es un intento de simulación en el 

laboratorio de algunas de las condiciones químicas o físicas a las que los organismos en siste-

mas naturales podrían estar expuestos, al menos teóricamente (Cairns y Cherry, 2009). El enfo-

que de especies más sensibles propone determinar cuáles son las especies más sensibles o 

menos tolerantes en una comunidad, como un indicador de las concentraciones a evitar, bajo el 

supuesto de proteger de este modo, a todas las especies de la comunidad o del ensamble de 

especies. A pesar de la gran ventaja de su simplicidad, surgen varias dificultades con este enfo-

que aparentemente aceptable (Cairns, 1986). En primer lugar, es dudosa la suposición de que 

las especies sobre las cuales se realizan los experimentos y los efectos medidos realmente re-

flejen lo más sensible de la comunidad.  

Por otro lado, el supuesto de que la recopilación de los valores NOEC (No observed effect 

concentration) o LCx (Lethal concentration) derivados de las pruebas de laboratorio refleja-

rían con precisión las concentraciones nocivas para una comunidad resulta difícil de justificar 

(Newman et al., 2015). A menudo, los valores se derivan de las especies de prueba estándar 

(muy frecuentemente del hemisferio norte) y están sesgados hacia ciertos taxones. Más allá 
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de este sesgo hacia las especies de laboratorio y la tendencia a pasar por alto las interac-

ciones ecológicas, es difícil saber cuántos valores de NOEC se necesitan para entender 

efectivamente las diferencias entre la sensibilidad de las especies en una comunidad entera 

o incluso en un conjunto de especies.

Estudios de efectos sobre una sola especie  

Muchos autores han desarrollado técnicas y protocolos de bioensayos, utilizando a diferentes 

especies planctónicas (cladóceros, copépodos, rotíferos, microalgas), de vertebrados (acuáticos 

y terrestres) y especies vegetales (acuáticas y terrestres) como organismos test. Las modifica-

ciones observadas en el ciclo de vida de las especies centinela pueden estar vinculadas a cam-

bios en condiciones naturales o antrópicas. Es recomendable conocer aspectos de los ciclos de 

vida de los organismos en estudio a fin de no realizar extrapolaciones que pueden ser erróneas 

al atribuir a procesos de contaminación, cambios poblacionales que encuentran su explicación 

en procesos ecofisiológicos. 

Los primeros criterios ecotoxicológicos para evaluar la toxicidad de los contaminantes sobre 

las especies acuáticas fueron la mortalidad y los daños reproductivos en ensayos cortos. Sin 

embargo, la necesidad de obtener información de efectos subletales a bajas dosis de contami-

nantes, que permita detectar el estrés previo a la muerte y tomar medidas oportunas para mitigar 

los riesgos, promovió nuevos enfoques metodológicos.  

Estos ensayos son globalmente conocidos y aprobados, dado que se realizan siguiendo pro-

tocolos estandarizados de USEPA (1986, 2002 a, b), APHA (1998), EPA (2002 a, b y c), CEWQ 

(2003), OECD (2011), CEPA (2012), entre otros. 

La bioconcentración y bioacumulación, es a menudo un buen indicador integrador de las ex-

posiciones de los organismos a los contaminantes (Luoma y Rainbow, 2005). En estudios de 

bioconcentración utilizando Análisis de Activación Neutrónica Instrumental (AANI), el copépodo 

Argyrodiaptomus falcifer acumuló significativamente cromo (Cr) respecto al control (Gagneten et 

al., 2009). En estudios desarrollados por Regaldo et al. (2009), Chlorella vulgaris acumuló signi-

ficativamente más Cr que Daphnia magna posiblemente porque el cladócero puede detoxificar 

los metales acumulados en su exoesqueleto mediante ecdisis periódicas. Andreotti y Gagneten 

(2006), analizaron si el Cr puede quedar biodisponible desde sedimentos contaminados, afec-

tando atributos del ciclo de vida en cladóceros nativos. Ceresoli y Gagneten (2004), encontraron 

efectos negativos sobre la supervivencia y fecundidad de Ceriodaphnia dubia con el aumento en 

la concentración de efluentes de curtiembre (menor número de crías/hembra, aumento del 

tiempo de desarrollo, retraso de la edad de primera reproducción y disminución del número de 

mudas). Por su parte, Gutierrez et al. (2008) ensayaron la transferencia trófica del Cr(VI) 

(K2Cr2O7) con tres especies, registrando bioacumulación de este metal por parte de D. magna y 

transferencia de Cr(VI) al pez Cnesterodon decemmaculatus (biomagnificación). 

El grupo de trabajo consideró relevante estudiar comparativamente los puntos finales de es-

pecies nativas y de D. magna, una especie estandarizada de distribución Holártica, dado que 
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permite compararla con el grado de sensibilidad de especies del litoral fluvial argentino (LFA) a 

los fines de aportar al conocimiento del grado de tolerancia de especies nativas, dado que, en 

general los niveles guía establecidos para la protección de la biota a nivel global se establecen 

utilizando especies estandarizadas, frecuentes en ambientes acuáticos del hemisferio norte.  

En ensayos de toxicidad crónica de cobre (Cu), Cr y plomo (Pb) sobre Moinodaphnia ma-

cleayi y C. dubia (dos especies de cladóceros representativos del LFA) comparándolo con D. 

magna, se encontró que el Cu afectó significativamente distintos atributos de historia de vida 

de las tres especies. Bajas concentraciones de Cu y Pb no afectaron la sobrevivencia, el nú-

mero de muda y la fecundidad de D. magna pero sí de M. macleayi y C. dubia (Regaldo et al., 

2014), por lo que se destaca la importancia de utilizar como modelos biológicos, especies zoo-

planctónicas representativas del hemisferio sur. En otro estudio, D. magna manifestó menor 

sensibilidad que las especies nativas, siendo más tolerante al Cr y al glifosato que al Cu y al 

endosulfán (Gutierrez et al., 2011). 

Por otro lado, ensayos de ciclo de vida que posibilitan conocer atributos integradores como 

la tasa neta de crecimiento poblacional (Ro) permitieron proponer niveles guía menores de Cu 

para la protección de biota acuática (Gagneten y Vila, 2001). Por su parte, Gagneten et al. 

(2014) analizaron posibles efectos del herbicida glifosato (N–fosfometilglicina) sobre paráme-

tros poblacionales de Ceriodaphnia reticulata no encontrando efectos adversos sobre la sobre-

vivencia, pero sí sobre la fecundidad. Los valores de Ro disminuyeron con el aumento en la 

concentración de glifosato, mostrando que este parámetro integrador es un buen bioindicador 

de toxicidad. Otro parámetro poblacional evaluado fue la tasa intrínseca (r) de crecimiento po-

blacional, aunque no fue tan relevante como Ro. En otro estudio, r no fue un parámetro muy 

sensible a los efectos del Cr y del Cu, aunque sí al insecticida endosulfan en el cladócero litoral 

Pseudosida variabilis (Gutierrez et al., 2011).  

Figura 11.2: Fecundidad (N° de neonatos) de S. vetulus en ensayos de recuperación (15 días), luego de un período de 
exposición agudo (48 h) a 5 concentraciones de glifosato y el control. Las barras indican el desvío estándar (D.E.). El 
asterisco denota diferencias significativas con el control (ANOVA, p ˂ 0,05). ‘‘1’’ indica la no producción de neonatos 
durante los 15 días del experimento. 
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Por su parte, Reno et al. (2015) compararon cambios en el ciclo de vida de especies planctó-

nicas de distinto nivel trófico. Analizaron los efectos agudos de un formulado de glifosato (Es-

koba®) sobre la microalga C. vulgaris, el cladócero Simocephalus vetulus y el copépodo Noto-

diaptomus conifer, y la capacidad de recuperación de los organismos sobrevivientes. Los puntos 

finales en los ensayos de recuperación fueron sobrevivencia, edad de primera reproducción y 

fecundidad. El orden de sensibilidad fue: S. vetulus (EC50 48-h: 21 mg L-1), C. vulgaris (EC50 72-

h: 58,59 mg L-1), N. conifer (EC50 48-h: 95 mg L-1). El crecimiento de C. vulgaris se inhibió a las 

48 h. En los experimentos post exposición, los microcrustaceos redujeron sus expectativas de 

vida: S. vetulus disminuyó su fertilidad (Figura 11.2.) y N. conifer no desarrolló madurez sexual 

en las concentraciones más altas (Figura 11.3.). En síntesis, ambas especies perdieron la capa-

cidad de recuperarse al efecto del glifosato. 

 

 

Figura 11.3: Tiempo (días) en el que N. conifer alcanza la madurez sexual (de copepodito 5 a 6) en ensayos de recupe-
ración (15 días), luego de un período de exposición agudo (48 h) a 5 concentraciones de glifosato y el control. Las barras 
indican el D.E. El asterisco denota diferencias significativas con el control (ANOVA, p ˂ 0,05). ‘‘1’’ indica que los organis-
mos no alcanzaron el estado adulto, con efectos negativos sobre los organismos no blanco. 

 

Reno et al. (2016) compararon Ro en poblaciones experimentales de D. magna y C. dubia 

expuestas a cuatro formulados de glifosato. También en este caso, la fecundidad fue el atributo 

más afectado en las dos especies. Se registraron alteraciones en el ciclo de vida por la produc-

ción de huevos abortados y efipios en D. magna. Ro para las dos especies de cladóceros fue <1, 

condición que indicaría una disminución poblacional y posible extinción local en ambientes per-

turbados por los herbicidas evaluados.  

Se destaca la relevancia de profundizar el conocimiento de puntos finales evaluados so-

bre especies nativas. Entre las especies representadas en el LFA sobre las cuales no existía 

información ecotoxicológica, pueden mencionarse los cladóceros Pseudosida variabilis, 

Echinisca elegans, Moina micrura, C. reticulata, C. dubia y M. macleayi; entre los copépodos, 

Eucyclops neumani, Mesocyclops longisetus, A. falcifer y N. conifer, que mostraron  buenas 
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respuestas a contaminantes frecuentemente registrados en ambientes acuáticos continenta-

les de Argentina y se proponen para profundizar su estudio con el objetivo de ser utilizadas 

en ensayos ecotoxicológicos.  

Sección 2: Estudios de efectos sobre dos o más especies 

Pruebas multiespecies a diferentes escalas 

En los sistemas naturales, la complejidad, la superficie del área de estudio y la escala de 

tiempo aumentan juntos. Sin embargo, en sistemas diseñados experimentalmente, la compleji-

dad y el tamaño pueden manipularse separadamente, logrando sistemas complejos en un ta-

maño razonable que permita la manipulación experimental. Entonces, es posible diseñar siste-

mas pequeños y complejos o sistemas grandes y simples según la pregunta que guie la investi-

gación, obteniendo así, resultados de la prueba de toxicidad con poder predictivo aplicable al 

caso ambiental en estudio. 

Los ensayos multiespecies pueden ser diseñados con diferentes grados de complejidad que 

van desde pequeños, formados por un sistema de dos eslabones o componentes, por ejemplo, 

un sistema depredador-presa (Andrade et al., 2018), de transferencia trófica (Gutiérrez et al., 

2008), o de comportamiento, cuantificando respuestas sutiles, para intentar conocer si un tóxico 

modifica las señales químicas de un depredador hacia su presa (Gutiérrez et al., 2011, Gutiérrez 

et al., 2012 a y b; Gutiérrez et al., 2016).  

En el lado opuesto de complejidad de las pruebas multiespecie, se encuentran los ensayos a 

nivel ecosistémico, en los cuales se manipulan variables forzantes –por ej. el pH, la concentración 

de nutrientes- en relación con la carga de algún contaminante, tales como diferentes concentra-

ciones de metales o plaguicidas, que pueden alterar todo el ecosistema, incluidas por supuesto, 

las comunidades biológicas. 

Ensayos en estos niveles de complejidad biológica pueden tener puntos finales integrativos, 

por ejemplo, riqueza de especies, el grado de similitud, índices tróficos, flujo de energía, como 

se observa en la Tabla 11.1 (según Newman, 2015). 

Tabla 11.1: Variación de gradientes en el diseño y aplicación de test experimentales 

Complejidad de diseño 

Pocos componentes  Baja Alta  Muchos componentes 

Pocos puntos finales Muchos puntos finales, o puntos finales integradores 

Posible de estandarizar Variación en la información de base 

Replicabilidad Alta exactitud 

Precisión   Muy precisos 

Bajo costo por unidad experimental Alto costo por unidad experimental 



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR) 

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP  240 

Escala del diseño 

Pequeñas unidades experimentales  Baja Alta  Unidades experimentales grandes 

Receptor  de  bajo  nivel  de  organización  (ej. 
bacterias)  

  Receptor de nivel de organización alto (ej. peces) 

Receptor bajo en escala jerárquica (ej. pro‐
cariotas) 

  Receptor alto en escala jerárquica (ej. vertebrados) 

Receptor bajo en redes tróficas (ej. microalgas)    Receptor alto en redes tróficas (ej. Peces depredadores) 

Receptor rápido en respuestas (ej. Biomar‐
cadores) 

  Receptor integrador de efectos de niveles más bajos (di‐
námica ecosistémica) 

Respuesta rápida en términos del ciclo de vida 
del receptor 

  Respuesta lenta en términos del ciclo de vida del receptor 

Diferencias en complejidad y tamaño entre bioensayos y sus aplicaciones 

  Baja Alta 

Puntos  finales son diferentes a  los utilizados 
en monitoreo de sistemas naturales 

  Puntos finales cualitativamente similares a los utilizados 
en monitoreo de sistemas naturales 

Evaluación de riesgo, de abajo hacia arriba    Evaluación de riesgo, de arriba hacia abajo 

Causa conocida    Efectos ambientales conocidos 

Se combina un conjunto de bioensayos indivi‐
duales  para  modelar  efectos  ambientales 
(muchas unidades experimentales) 

  Se combina un solo test para predecir efectos ambienta‐
les (pocas unidades experimentales) 

El  traslado de  resultados de  test  se  traslada a 
predicciones de efectos ambientales (con error).

  Información directamente aplicable a predicciones en el 
sistema natural (con error). 

 

 

Tipos de pruebas multiespecies  

1) El microcosmos acuático estandarizado (SAM) es un microcosmos de 3 L diseñado para 

incluir muchas interacciones tróficas características de los sistemas acuáticos. Está diseñado 

para ser genérico, replicable e independiente del sitio de investigación, y se centra en las inter-

acciones entre niveles tróficos (Cairns y Cherry, 1994). 

2) Los ensayos de microcosmos de tamaño mediano incluyen sistemas artificiales en es-

tanques y arroyos. Giddings (1986) desarrolló un microcosmos estático de 67 L que simula el 

área litoral de lagunas o estanques. Las comunidades que propuso incluir son: fito y zooplancton, 

bentos y macrófitas. Como puntos finales propuso incluir a la riqueza y similitud taxonómica, y el 

flujo de energía. Estas pruebas tienen un tamaño que permiten realizar un número de réplicas 

suficientes (al menos 3) como para que los resultados tengan validez estadística.  

Se han diseñado muchos dispositivos diferentes con sistema de flujo de agua. Los diseños 

difieren en tamaño, patrones de flujo, profundidad, sustrato y ubicación –en el laboratorio o en el 

ambiente natural-. La mayoría de los sistemas medianos colocan comunidades de macroinver-

tebrados. Aunque potencialmente de gran utilidad, la mayoría de los diseños se han utilizado 
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para un solo químico por diferentes grupos de investigadores; por lo tanto, no han sido estanda-

rizados, no son comparables en costo, consistencia o sensibilidad ni se han utilizado para evaluar 

varios químicos simultáneamente (Eaton et al., 1985).  

3) Los ensayos multiespecies pueden ser mesocosmos de estanques artificiales del tipo 

utilizado actualmente en test para el registro de plaguicidas en los Estados Unidos (E.E. U.U.). 

Los mismos varían en tamaño, forma y sustrato y están diseñados para incluir plancton (fito y 

zooplancton), macrófitas, macroinvertebrados y peces como organismos de prueba. La mayoría 

luego son validados en experimentos en parcelas en campos agrícolas.  

Son escasos los estudios ecotoxicológicos multiespecies que aborden el efecto de xeno-

bióticos sobre ensambles de especies. Los estudios de mesocosmos poseen una complejidad 

intermedia entre los estudios de campo y de laboratorio, siendo una aproximación experimental 

muy útil porque permite analizar el efecto de contaminantes sobre un ensamble de especies o 

sobre la comunidad (y aún comparar comunidades ante igual exposición).  

Los puntos finales que pueden incluirse en las pruebas multiespecies son: el destino del 

químico, la supervivencia de los organismos de prueba, el comportamiento, el crecimiento, 

la producción primaria, riqueza y diversidad del fitoplancton, la biomasa de macrófitas, así 

como la riqueza y diversidad de los invertebrados bentónicos, del zooplancton y de peces de 

pequeña talla. 

Si la diversidad biótica o la eliminación de nutrientes son propiedades que se consideran va-

liosas en sistemas acuáticos naturales y se utilizan para juzgar el estado de salud ambiental, es 

válido preguntarse ¿por qué no utilizar pruebas de toxicidad que evalúen directamente los efec-

tos del estrés por contaminación en estos atributos? Por otro lado, si se seleccionan los mismos 

puntos finales, será más posible la comparación de los resultados de las pruebas de laboratorio 

y los esperados en el sistema natural objeto de estudio.  

Los experimentos de toxicidad de múltiples especies más complejos son los que involucran 

la manipulación experimental de ecosistemas enteros. Claramente, son los que ofrecen el mayor 

grado de realismo dado que no son los más cercanos a las condiciones ambientales –como los 

mesocosmos- sino que son el ambiente en sí mismo, sobre el que se quiere testear una o más 

hipótesis para obtener cierta información con fines de regulación y control.  

Comparados con otras experiencias de toxicidad, son los experimentos que proveen el 

mayor nivel predictivo y el mayor realismo y precisión. Sin embargo, por razones éticas y 

prácticas, estos experimentos son raros e impracticables en la actualidad. Schindler y sus 

colegas han manipulado lagos enteros en el área de lagos experimentales de Canadá con 

nutrientes (Schindler, 1974) y ácido (Schindler et al., 1985). Llegaron a la conclusión de que 

la composición de organismos pequeños, de reproducción rápida y componentes muy dis-

persos, como el fitoplancton, puede proporcionar la mejor indicación temprana de estrés, 

mientras que algunos puntos finales integradores, como la producción primaria, los procesos 

de descomposición y el ciclaje de nutrientes, no son interrumpidos por la entrada de sustan-

cias tóxicas. 
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En otro caso, el Shayler Run, un arroyo de segundo orden en Ohio, EE. UU., se dosificó con 

concentraciones subletales de Cu durante 33 meses (Geckler et al., 1976), realizando simultá-

neamente bioensayos de toxicidad. Si bien estos últimos predijeron la mortalidad de algunas 

especies, no predijeron que los peces evitaron el agua contaminada ni la importancia de los 

cambios en la calidad del agua sobre la toxicidad. Además, concentraciones seguras para algu-

nas especies fueron subestimadas por un factor de dos.  

Claramente, estudios ecotoxicológicos que involucren ecosistemas completos pueden ser 

realizados sin contaminar o modificar aún más el ambiente del cual se quiere conocer el 

efecto de algún tóxico. Por ejemplo, pueden estudiarse las comunidades planctónicas, ben-

tónicas, de peces, de macrófitas aguas arriba, aguas abajo y en el punto de volcado de un 

efluente industrial (Regaldo et al., 2018). Por otro lado, los plaguicidas pueden llegar al am-

biente acuático por escorrentía y/o infiltración, por el lavado de envases, por la pulverización 

directa sobre ríos, lagunas o arroyos e incluso por las precipitaciones (Alonso et al., 2018). 

Éstos fueron detectados en el agua y los sedimentos de diferentes cuencas argentinas (Apa-

ricio et al., 2013; Primost et al., 2017; Regaldo et al., 2017; Van Opstal et al., 2017 y 2018, 

entre otros), pudiendo impactar negativamente en las comunidades acuáticas, entre ellas en 

el plancton (Reno et al., 2018; Romero et al., 2021), en ensambles de invertebrados asocia-

dos con hábitats bentónicos y con vegetación flotante (Hunt et al., 2017) y en los peces 

(Paracampo et al., 2015). 

Sin dudas, el grado de incerteza aumenta con la escala del estudio, pero el realismo que 

aportan será mayor. También inevitablemente, el esfuerzo de muestreo y los costos asociados 

serán mayores dado que involucran series temporales más largas y un mayor número de comu-

nidades, pero existen pruebas estadísticas que permiten manejar este nivel de complejidad y 

arribar a conclusiones razonablemente aceptables en términos de descripción de efectos sobre 

las comunidades y el sistema completo. Este tipo de información sin lugar a dudas es sumamente 

valiosa para los tomadores de decisiones vinculadas a la gestión ambiental. 

En los E.E. U.U., la aceptación de los ensayos multiespecies es muy común en el registro 

de plaguicidas (por ejemplo, Touart, 1988; SETAC,1992) y en la evaluación de productos 

biotecnológicos (Seidler, 1991). Ambas son aplicaciones en las que es muy valiosa la preci-

sión predictiva, más que la comparación per se. La Organización para la Cooperación Eco-

nómica y Desarrollo no ha estandarizado aun ningún método para pruebas de especies múl-

tiples (OCDE, 1992). 

Algunos de los aspectos a tener en cuenta acerca de la utilidad de las pruebas multiespecies 

son la sensibilidad, la relevancia, la estandarización y replicabilidad, y la precisión predictiva. 

Sensibilidad 

Para aumentar la posibilidad de registrar datos de tolerancia en ambos extremos, es reco-

mendable considerar y medir la mayor cantidad posible de puntos finales. El número de puntos 

finales muestreados y, por lo tanto, el rango de las respuestas producidas, pueden incrementarse 

drásticamente con las pruebas de toxicidad a nivel comunitario. Sin embargo, esto hace poca 
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diferencia en relación con el significado biológico de esta información. Como afirma Mount 

(1987): “Más sensible no significa más preciso”. 

Por otro lado, las variables 'emergentes' son características de las pruebas de toxicidad mul-

tiespecies, con lo cual tendrán una mayor variabilidad de fondo (background variability). Sin em-

bargo, son estas mismas variables emergentes las que con mayor frecuencia se utilizan para 

determinar el grado salud de los sistemas naturales. El “ruido” en este caso es a menudo un 

componente inevitable del aumento del realismo de la prueba. 

 
Relevancia 

Para que una evaluación de riesgo sea relevante, no sólo debe ser exacta la información 

sobre la concentración-respuesta al tóxico, sino que fundamentalmente, los resultados obtenidos 

deben ser significativos para la sociedad. 

 

Estandarización y replicabilidad  

Los ensayos multiespecies no tienen como propósito utilizar siempre las mismas comunida-

des. Se ha apuntado que esto puede ser un inconveniente. Sin embargo, lo relevante es preci-

samente la comunidad que se toma como objeto de estudio, no la replicabilidad ni la probable 

escasa estandarización. Muchas pruebas de especies múltiples no intentan usar la misma co-

munidad de organismos cada vez. Así, los resultados son bastante variables. Sin embargo, si el 

ensamble de organismos expuestos es lo suficientemente grande y si no son seleccionados por 

resistencia o sensibilidad a una sustancia química particular, entonces el rango de sensibilidades 

será aleatorio y, por lo tanto, altamente replicable cuando se incremente su número. Precisa-

mente, algunos autores (Giesy, 1985) han manifestado preocupación acerca de los intentos de 

estandarizar estas pruebas para su inclusión en protocolos de evaluación de riesgos, argumen-

tando que se perderá una de las principales ventajas de pruebas de especies múltiples, cual es 

la capacidad de modelar interacciones particulares.  

 

Precisión predictiva 

Wilson y Peter (1988) en su libro Biodiversidad estima que el número total de especies 

en la Tierra es de 50 millones. Las estimaciones más conservadoras ahora varían entre de 

20 a 30 millones.  

Obviamente, es imposible evaluar un pequeño porcentaje de las especies actuales ni siquiera 

en una determinada ecorregión o ecosistema para una variedad de sustancias químicas. Así, se 

hace necesario extrapolar, a partir de un número muy limitado de especies (menos de 30, co-

múnmente utilizadas en pruebas de toxicidad de agua dulce en E.E. U.U.) a un gran número de 

especies presentes en el sistema en estudio. Si bien es difícil la extrapolación entre especies (es 

decir, en un mismo nivel de organización biológica), más lo será del nivel de especie a comuni-

dades, ecosistemas o paisajes.  
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Algunos ejemplos de ensayos a nivel de comunidad biológica  

¿Cuál es la mejor escala que puedo elegir para responder mi pregunta? 

A continuación, se describirán algunos experimentos desarrollados por el grupo de trabajo 

con organismos del plancton, aunque en algunos casos también se comentarán experiencias 

más complejas que incluyeron otras comunidades que, según lo mencionado previamente, tienen 

mayor grado de realismo y poder predictivo que las pruebas monoespecíficas. 

Escalas para evaluar la estructura de la comunidad 

Los cambios en la estructura de la comunidad pueden ser estudiados en distintas escalas: 

microcosmos (en laboratorio), mesocosmos (generalmente ubicados en el ambiente natural) o 

en el campo. Estas escalas incluyen el estudio de interacciones entre pocas especies hasta las 

que estudian exposiciones de todo el ecosistema. 

Los experimentos de laboratorio tienen muchas ventajas, que incluyen la posibilidad de 

asignar tratamientos en forma aleatoria, contar con suficientes réplicas de cada tratamiento, 

mayor control de factores potencialmente distractores y mayor control sobre la dosis de ex-

posición. Sin embargo, éstos tienen menor realismo, vinculado generalmente a la menor ca-

pacidad para explicar procesos que ocurren a escalas espaciales y temporales mayores 

(Newman y Clements, 2008).  

Efecto de los contaminantes sobre la comunidad del plancton  
de agua dulce 

Comunidad zooplanctónica y su valor como bioindicador 

La comunidad zooplanctónica está integrada por pequeños invertebrados acuáticos repre-

sentados mayoritariamente por rotíferos, cladóceros y copépodos, y constituyen la base de las 

tramas tróficas de ecosistemas acuáticos por alimentarse mayoritariamente de microalgas y ma-

terial particulado, constituyendo la dieta de peces zooplanctófagos de pequeña talla y de larvas 

y juveniles de peces de mayor talla. Contribuyen al ciclado de los nutrientes y a disminuir la 

eutrofización de ecosistemas acuáticos. 

Según los estudios seminales de José de Paggi (1990, 2004a; 2004b), al menos 502 especies 

fueron estimadas en el río Paraná y su llanura de inundación. Algunas de estas especies fueron 

seleccionadas por nuestro grupo de trabajo para evaluar efectos de diferentes contaminantes en 

estudios de laboratorio, mesocosmos y campo. 
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Los mesocosmos, son sistemas experimentales relativamente grandes diseñados para re-

presentar alguna comunidad clave de un ecosistema. Generalmente están expuestos a las con-

diciones naturales y se ubican lo más cercanamente posible al ecosistema que se quiere repre-

sentar, en algunos casos en el mismo ambiente, aunque en otros casos pueden realizarse en el 

laboratorio. Desde hace algunos años se discute cuál es el volumen mínimo requerido para un 

mesocosmos. Dada la gran disparidad en la bibliografía en relación con esta temática, se con-

cluye que más que el volumen en sí, para definir esta escala de estudio es preciso alcanzar un 

cierto grado de complejidad, que puede estar dada por el número de especies o ensambles de 

especies, niveles tróficos involucrados, hábitos de vida, tipos de ciclos de vida y modos de re-

producción, etc. En este sentido, es relevante considerar la complejidad del sistema (número de 

organismos/comunidades interactuantes) y que el volumen guarde relación con el tamaño de los 

modelos biológicos evaluados. 

Los mesocosmos son útiles para confirmar efectos de exposición, efectos crónicos, interac-

ciones de depredador y presa, y cambios en las poblaciones y comunidades. Asimismo, permiten 

analizar el efecto de distintos contaminantes sobre el crecimiento, la reproducción, distintos as-

pectos de la historia de vida de los organismos, cambios en el comportamiento, malformaciones, 

así como la capacidad de bioacumulación y eliminación de metales u otros contaminantes. Tam-

bién permiten comparar las respuestas de dos o más comunidades, con un grado de complejidad 

razonable y manejable en términos de costos e inversión de tiempo. (Calow, 1998). Anon et al. 

(1991), resumen procedimientos para realizar experiencias de mesocosmos para evaluar efectos 

de plaguicidas en agua dulce. 

Difieren de los microcosmos en que son de mayor tamaño y tienen un menor grado de con-

trol por parte del investigador. Aunque los mesocosmos tienen diseños muy variables (Ej. Figura 

11.5. y Figura 11.9.), todos tienen en común el objetivo de lograr mayor realismo del que permiten 

los microcosmos y mayor control que el posible en los estudios de campo, a nivel ecosistémico.  

Liber et al. (1992) realizó un estudio de mesocosmos para estudiar las respuestas de la 

comunidad zooplanctónica a la aplicación de un policlorofenol (2,3,4,6-tetraclorofenol) colo-

cando bolsas plásticas in situ, desde los sedimentos hasta la superficie de un curso de agua 

dulce. El diseño experimental permitió evaluar diferentes concentraciones del tóxico y répli-

cas entre tratamientos.  

Gagneten (2002) evaluó el impacto del Cr total y Cr(VI), muy utilizado en la pampa argentina 

en industrias de curtiembres, sobre la estructura del zooplancton del río Paraná durante 35 días, 

con un período de aclimatación previo de un mes y medio (total 80 días). Se utilizaron mesocos-

mos de PVC de 150 L al aire libre. Se evaluó diversidad, riqueza de especies y densidad del 

zooplancton, así como la capacidad de repoblamiento. El Cr tuvo un importante efecto negativo 

sobre esta comunidad. La densidad disminuyó significativamente con el incremento en la con-

centración de Cr, así como la riqueza de especies y diversidad específica. El repoblamiento sólo 

ocurrió en el tanque con la concentración menor. En todos los tratamientos se registró una im-

portante recuperación de las larvas nauplios luego de cada aplicación del contaminante las que, 

junto con una especie de rotífero, mostraron ser más tolerantes que cladóceros y copépodos 
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adultos. Es decir, cambió la estructura de tamaño de la comunidad por disminución de los orga-

nismos de mayor talla determinando una simplificación de la red trófica con la dominancia de r 

estrategas. Esto coincide con lo comunicado por otros autores (Havens, 1994; José de Paggi, 

1997; Hanazato, 1998;) quienes determinaron que la contaminación con plaguicidas produjo la 

dominancia de organismos de pequeño tamaño en la comunidad zooplanctónica.  

La escala de mesocosmos también permite comparar comunidades ante igual exposición. En 

línea con este enfoque, Gagneten y Marchese (2003) estudiaron el efecto de del herbicida Para-

quat sobre ensambles de zooplancton y zoobentos y la capacidad de recuperación.  El herbicida 

provocó disminución de la abundancia y biomasa de los individuos más grandes (cladóceros, 

copépodos adultos y moluscos) y el ensamble de zoobentos requirió mayor tiempo de recupera-

ción por sus ciclos de vida más largos. A diferencia del bentos, la riqueza de especies del zoo-

plancton fue menos afectada que su densidad. El estudio mostró que concentraciones ambien-

talmente relevantes –es decir, las que pueden encontrarse en el ambiente- de Paraquat son 

perjudiciales para dos comunidades clave de ecosistemas de agua dulce. 

A continuación, se presentarán con mayor extensión, tres ejemplos de mesocosmos realiza-

dos por el grupo de trabajo, comparando dos o más comunidades. En el primero (A) se estudiaron 

los efectos de un metal (Cr), en el segundo (B), de un herbicida (glifosato) y en el tercero (C) de 

dos herbicidas (glifosato y cipermetrina) aislados y en mezcla. 

 

Ejemplo A: Marchese et al. (2008) estudiaron la acumulación y eliminación de Cr por espe-

cies de distinto nivel trófico: la planta sumergida Ceratophyllum demersum (Ceratophyllaceae), 

el oligoqueto Limnodrilus udekemianus (Tubificidae), el cangrejo Zilchiopsis collastinensis (De-

capoda) y el pez Cnesterodon decemmaculatus (Poeciliidae), con sedimento artificial (130 kg: 

arena, caolinita y turba, según OECD, 2004), enriquecido con Cr(VI) y 800 L de agua, durante 

28 días, seguidos de 7 días sin Cr(VI) para evaluar la concentración residual.  

Las concentraciones nominales fueron 3 mg L-1 Cr(VI) (tratamiento 1, T1) y 6 mg L-1 Cr(VI) 

(tratamiento 2, T2), y un control (T0) en idénticas condiciones, sin Cr, todos duplicados. En 

cada tanque a los 0, 1, 14 y 28 días, se tomaron muestras de agua (1 L), sedimentos (250 

g), macrófitas (10 g), oligoquetos (2–3 g), branquias de cangrejos (2-3 organismos) y peces 

(pool de 10 especímenes) durante la fase de acumulación y a los días 1 y 7, durante la fase 

de eliminación. La concentración de Cr aumentó rápidamente alcanzando los valores más 

altos entre 7 y 14 días de exposición. El Cr se acumuló significativamente (p<0,05) en los 

tejidos de las cuatro especies en relación al control. El orden de bioconcentración fue: C. 

demersum: 718,66 (±272,91) > L. udekemianus: 172,55 (±80,8) > Z. collastinensis: 67,72 

(±35,4) > C. decemmaculatus: 23,11 (±12,82), es decir, mayor en la planta y oligoquetos que 

en los cangrejos y peces (Figura 11.4.). La fase de eliminación de 7 días fue suficiente para 

obtener una reducción significativa de Cr en C. decemmaculatus, pero no en C. demersum, 

L. udekemianus y Z. collastinensis (Marchese et al., 2008). 
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Figura 11.4: Factor de Bioconcentración (FB) (Cr tejido/Cr agua) a 28 días de exposición. 
Las barras indican D.E. T1: tratamiento 1 (3 mg L-1); T2: tratamiento 2 (6 mg L-1). 

Se concluye que todos los taxa evaluados en este estudio acumularon Cr y podrían ser pro-

puestos como biomonitores de contaminación en ambientes dulceacuícolas, dado que, si el metal 

está en los tejidos, refleja la biodisponibilidad en el ambiente.  

Ejemplo B: Andade et al. (2019), determinaron experimentalmente los efectos directos e indi-

rectos de un formulado de glifosato sobre la estructura y dinámica del plancton (fito y zooplancton) 

considerando distintos atributos comunitarios, en mesocosmos de 600 L al aire libre, durante 7 días 

considerando un control y dos concentraciones de glifosato. C1: 6,2 mg L-1 y C2: 12,7 mg L-1, con 

toma de muestras al inicio (T0) y a las 8 h (T1), 32 h (T2), 56 h (T3) y 80 h (T4) (Figura 11.5.).  

El glifosato redujo significativamente la abundancia de cladóceros y aumentó significativa-

mente las abundancias de rotíferos, Chlorophyceae y Euglenophyceae. La diversidad de tallas 

del zooplancton se redujo (Figura 11.6.), igual que la equitabilidad de microalgas. Se encontró 

correlación negativa y significativa entre la concentración de glifosato y la abundancia de Clado-

cera (r=-0,59; p=0,001) y Copepoda (r=-0,88; p=0,0001).  

FB
C
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Figura 11.5: Mesocosmos de 600 L empleados para evaluar los efectos de dos concentraciones de glifosato  

sobre el plancton (fito y zooplancton). 

 
Figura 11.6: Distribución relativa de la abundancia de zooplancton en clases de tallas en C0 (control)  

y dos concentraciones de glifosato al final del experimento. 

 

Los rotíferos Asplachna sp., Brachionus calyciflorus y Brachionus angularis aumentaron sig-

nificativamente en las dos concentraciones de glifosato respecto al control (Figura 11.7). Las 

modificaciones en la estructura de tallas del zooplancton pueden afectar al fitoplancton (Figura 

11.8), siendo toda la comunidad planctónica un buen indicador de efectos de herbicidas. El uso 

de métricas combinadas del plancton es un enfoque apropiado para evaluar efectos directos e 

indirectos del glifosato. Los componentes del plancton mostraron diferentes grados de tolerancia 

y competitividad más que respuestas individuales, lo que hace a la dinámica de esta comunidad 

un buen indicador de perturbaciones ambientales.  

 

Rangos de ta-
llas (µm) 
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Figura 11.7: Abundancia de Asplachna sp., B. calyciflorus y B. angularis (agrupados) en C0: control, y dos  
concentraciones de glifosato (C1 y C2), en los tiempos de muestreo T0, T1, T2, T3 y T4. Las barras indican el D.E. 

 

 

Figura 11.8: Distribución relativa de abundancia de microalgas en Clases en C0 (control), y dos  
concentraciones de glifosato al final del experimento. 

 

Ejemplo C: Andrade et al. (2021) realizaron mesocosmos (30 L) en el Laboratorio de Ecotoxi-

cología (FHUC, UNL), exponiendo durante 7 días un ensamble zooplanctónico del río Paraná Me-

dio a cipermetrina, glifosato y la mezcla de ambos plaguicidas, más un control, todos por triplicado 

para evaluar posibles efectos sinérgicos o antagónicos (Figura 11.9.). La diversidad y riqueza de 

copépodos y cladóceros fueron significativamente menores al control en los tratamientos con cipe-

rmetrina y la mezcla a los 3 y 6 días (ANOVA p<0,05). La abundancia de cladóceros fue significa-

tivamente menor al control en los tratamientos con cipermetrina y la mezcla a los 3 días (ANOVA 

F=9,42 P=0,002). A los 6 días no hubo supervivencia de cladóceros en los tratamientos con ciper-

metrina y la mezcla. La abundancia de copépodos fue significativamente menor al control en los 
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tratamientos con cipermetrina y la mezcla a los 3 y 6 días (ANOVA F=47,95 p<0,0001 y F=19,42 

P<0,0001). La composición del ensamble de microcrustáceos fue significativamente diferente entre 

tratamientos a los 3 y 6 días (NPMANOVA F=3,01 p=0,002 y F=3,35 P=0,005). Los nauplios y los 

copépodos ciclopoideos explicaron el 50% de tales diferencias (SIMPER). La abundancia de rotí-

feros tendió a aumentar en los tratamientos con cipermetrina y la mezcla (ANOVA p>0,05). La 

mezcla de plaguicidas produjo una disminución de la abundancia de copépodos en el tiempo 

(100%) mayor a la suma de los efectos de los plaguicidas individuales (97%). En los cladóceros no 

se pudo observar el efecto de la mezcla a los 6 días debido a que la concentración aplicada de 

cipermetrina, tanto aislada como en mezcla, produjo el 100 % de su mortalidad. Sin embargo, 

cuando se analizó este efecto en un escenario de menor exposición en el tiempo, a los 3 días, se 

observó que la mezcla de plaguicidas produjo una disminución de la abundancia de cladóceros 

respecto al control (100%) mayor a la suma de los efectos de los plaguicidas individuales (85%). 

La mezcla de plaguicidas produjo un incremento de la abundancia de rotíferos respecto al control 

(316%) mayor a la suma de los efectos de los plaguicidas individuales (214%). Se concluyó que la 

cipermetrina sola o en mezcla con glifosato afectó negativamente al ensamble. Los plaguicidas en 

mezcla tuvieron un efecto sinérgico negativo sobre la abundancia de copépodos y cladóceros y un 

efecto sinérgico positivo sobre la abundancia de rotíferos, con disminución de tallas, lo cual denota 

un mayor deterioro del ensamble zooplanctónico. 

Figura 11.9: Mesocosmos de 30 L para evaluar los efectos de glifosato y cipermetrina aislados y en mezcla 
sobre el plancton. 
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Como se desprende de los resultados obtenidos en los estudios de mesocosmos anterior-

mente expuestos, tanto los metales como los plaguicidas ensayados podrían generar desequili-

brios importantes en los sistemas acuáticos de los cuales se obtuvieron las comunidades de 

ensayo (principalmente de los sistemas de los ríos Paraná y Salado), que dan cuenta del poten-

cial del zooplancton como bioindicador de contaminación. 

 

Asociación de especies indicadoras: Ejemplos de estudios de la comunidad  

zooplanctónica en ambientes acuáticos de la provincia de Santa Fe 

Como fue mencionado previamente, las ventajas de simplicidad y posibilidades de manipu-

lación independiente de variables, permiten estudian los efectos de xenobióticos en laboratorio 

bajo el supuesto de que los resultados serán lo más extrapolables posible a las condiciones 

imperantes en el ambiente. Sin embargo, el estudio de comunidades directamente en el am-

biente natural, la generación de índices y la comparación de atributos poblacionales y paráme-

tros comunitarios con sitios menos contaminados o seleccionados como controles, a la vez 

que se establecen correlaciones con datos fisicoquímicos y el monitoreo simultáneo de con-

centraciones de contaminantes, permite conocer cuáles son las mejores especies indicadoras 

de estrés ambiental.  

El diseño de micro y mesocosmos, entonces, utilizando estas especies permitiría a su vez 

establecer generalizaciones sobre las condiciones ambientales. Alternativamente, si se trata de 

especies tolerantes a la contaminación, la teoría ecofisiológica predice que, si se exponen expe-

rimentalmente a contaminantes, tendrán un mejor desempeño (fitness) que las especies menos 

tolerantes, lo cual abre interesantes posibilidades para testear experimentalmente hipótesis con-

trastantes utilizando especies tolerantes. Ahora bien, ¿cómo conocer cuáles son las especies 

más tolerantes en los sistemas naturales? Una aproximación experimental válida es vincular re-

sultados de biomonitoreo y monitoreo fisicoquímico en los propios ecosistemas. 

 

Veamos algunos ejemplos:  

1) Por el efecto de la urbanización en una laguna urbana del sistema del río Paraná (la-

guna Setúbal) se registró abundancia de protozoos (Dexiostoma campylum,  Didinium nasu-

tum, Plagyopila y rotíferos Bdelloidea tales como Philodina sp. y Rotaria sp.) en los sitios de 

recepción de desagües pluviales; mientras que los rotíferos Monogononta (Platyias quadri-

cornis, Mytilina ventralis y Lepadella ovalis y el cladócero Chydorus pubescens fueron domi-

nantes en el sitio de referencia (José de Paggi et al., 2008). En el mismo sistema, la concen-

tración de nitratos, amonio, calcio, sulfato y potasio indicaron tres órdenes de magnitud ma-

yores a cuerpos de agua no contaminados de la región (Maine et al., 1999). Los autores 

concluyeron que el impacto de la urbanización se vio reflejado tanto en la química del agua 

como en la composición del zooplancton.  

2) En el sistema del río Salado en su tramo inferior Gagneten y Ceresoli (2004) y Gagneten 

et al. (2007), registraron metales (Cr, Cu, Pb) y sulfuro, provenientes de efluentes industriales y 

urbanos puntuales y difusos en agua y sedimentos de fondo, en concentraciones mayores a los 
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estándares permitidos. Los valores de materia orgánica, oxígeno disuelto (OD), nitritos, nitratos 

y sulfuro indicarían la confluencia de procesos de eutrofización y contaminación del sistema. 

Al relacionar datos químicos y biológicos, la densidad de zooplancton presentó correla-

ciones negativas y significativas con la concentración de Cr y sulfuro, donde los cladóceros 

fueron los organismos menos tolerantes (o más sensibles). La densidad total del zooplancton 

fue significativamente mayor en el río que en los canales y arroyos de la cuenca del río 

Salado en su tramo inferior, con dominancia de rotíferos, pero mayor biomasa de cladóceros. 

Entre los copépodos, Calanoida dominó sobre Cyclopoida y Harpacticoida. Correlaciones 

negativas se encontraron entre la biomasa de copépodos y las concentraciones de Cu y Pb 

(Gagneten y Paggi, 2009). La riqueza y diversidad de especies fueron buenos indicadores 

de estrés ambiental, siendo los rotíferos los más tolerantes a metales, seguidos por los co-

pépodos y los cladóceros. 

La alta conductividad registrada en el rio Salado (media 5.965 μS cm-1) también podría ser 

causa de la proliferación de algunas especies de rotíferos tolerantes, tales como los géneros 

Hexarthra, Brachionus y Lecane, representados por numerosas especies. La biomasa absoluta 

decreció en el orden Copepoda>Cladocera>Rotifera. Las concentraciones de Cr del río Salado 

inferior (Gagneten et al., 2007) fueron muy superiores a los anteriormente registrados por Villar 

et al. (1998) en el río Paraná medio e inferior. Cataldo et al. (2001) registraron entre 3,16 y 4,97 

μg L-1 de Cr en aguas superficiales y entre 27,90 y 59,90 μg L-1 de Cr en agua intersticial del 

delta del río Paraná. Por su parte, Gagneten y Ceresoli (2004) registraron hasta 215 μg L-1 de Cr 

en aguas del arroyo Las Prusianas que desemboca en el rio Salado, es decir, concentraciones 

de Cr entre uno y dos órdenes de magnitud superiores a las del río Paraná medio.  

La densidad total presentó una relación positiva con el OD y con el mesozooplancton pero no 

con el microzooplancton lo que indica que el microzooplancton sería más tolerante a la deficien-

cia de OD que la fracción mayor.  Por otro lado, Gagneten y Paggi (2009) señalan que la biomasa 

zooplanctónica fue mucho menor en comparación con sistemas menos contaminados de la re-

gión. Este patrón es contrario a lo registrado para la densidad, lo que estuvo vinculado al esta-

blecimiento y proliferación de especies de pequeña talla (rotíferos). Se encontraron correlaciones 

negativas entre la biomasa de copépodos y las concentraciones de Cu y Pb en sedimentos y 

entre densidad de rotíferos y las concentraciones de Cr en sedimentos. 

Esto indica que esta línea de evidencias (declinación en la biomasa del zooplancton a 

mayor concentración de metales) también es un buen indicador de sistemas acuáticos con-

taminados con metales. A partir de los resultados anteriormente mencionados, los autores 

determinaron tres grupos de ambientes en la cuenca del rio Salado inferior: el cauce principal 

del río, con menor contaminación y mayor densidad, riqueza y diversidad de zooplancton, y 

abundancia de cladóceros, que se separó claramente de los otros dos grupos de cursos de 

agua, principalmente canales y arroyos donde abundaron especies r estrategas de escasa 

biomasa y unas pocas especies tolerantes, tales como Eucyclops neumani. (Gagneten, 2011) 

resume los patrones encontrados: una relación inversa entre condiciones de estrés y tamaño 

corporal con proliferación de especies r estrategas (rotíferos) y especies oportunistas (larvas 
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nauplio), dominancia de especies tolerantes y disminución de las más sensibles (copépodos 

y cladóceros). 

Por otra parte, más recientemente Regaldo et al. (2017) analizaron comparativamente variaciones 

temporales de la estructura de la comunidad zooplanctónica del Sistema de Arroyos Colastiné-Co-

rralito (Santa Fe, Argentina) con concentraciones de plaguicidas (Atrazina -Atr- y Endosulfán -End-) 

y microcontaminantes inorgánicos (Cr, Cu, Pb y As) registrados en agua y sedimentos. Los valores 

de Cr, Pb y Cu registrados en agua superaron ampliamente los niveles guías propuestos para la 

protección de la biota acuática (el Cr los superó en 137 y 143 veces; el Pb 87 y 97 veces y el Cu 35 

veces). La concentración de Atr en agua fue mayor que la de End, aunque nunca sobrepasó los 

niveles guía, mientras que el 70,83% de las muestras en donde se registró End si los superó. En 

agua, el 97,91 % de las muestras con Cr superaron los niveles guía para la protección de la vida 

acuática, el Cu lo hizo en un 70,83%, mientras que el Pb y el As en un 97,91 y 43,75%, respectiva-

mente. En sedimento, un 2,08%, 4,16%, 39,58% y 14,58% de las muestras sobrepasaron los niveles 

guía para el Cr, Cu, Pb y As. La dominancia de los diferentes grupos fue Rotifera>Copepoda>Clado-

cera. De manera similar a los trabajos anteriores, este último grupo mostró mayor sensibilidad a las 

variaciones de calidad del sistema. Cuando las concentraciones de metales registradas en agua fue-

ron máximas, la riqueza y abundancia de rotíferos y cladóceros se vio afectada. A su vez, valores 

extremos de conductividad, pH y la carga de contaminantes orgánicos posiblemente afectaron la es-

tructura de la comunidad zooplanctónica (Menegazzo et al., 2016).  

Sección 3: Índices aplicados en el nivel de comunidad biológica 

Existen múltiples estrategias para abordar problemáticas relacionadas con la contaminación 

de los ecosistemas que, aplicadas de manera integrada, brindan información acerca del estado 

de salud o deterioro ambiental. Entre ellas podemos destacar: la determinación de parámetros 

fisicoquímicos y bioquímicos, la detección de bioindicadores de contaminación y la aplicación de 

índices. Éstos últimos han adquirido relevancia en los últimos años, dada su capacidad de gene-

rar una imagen sintética de las condiciones ambientales en el territorio. 

Sin embargo, debe tenerse en cuenta que: 

- En ecosistemas complejos, no es fácil distinguir los efectos del enriquecimiento orgánico de 

los efectos de la contaminación, a través de la estructura de las comunidades analizadas.  

- Es importante conocer los requerimientos ecológicos de las especies dominantes en los 

ensambles estudiados para poder delimitar las áreas de mayor perturbación. 

- Es fundamental tener un análisis del sistema y no sólo de un área reducida porque las 

posibilidades de hacer un diagnóstico y dar recomendaciones erróneas en el último caso, 

aumentan.  Al respecto, en ríos con llanura de inundación es necesario tener en cuenta no 

sólo el cauce principal sino también el área inundable (Marchese et al., 2008a) ya que 

debido a la dinámica hidrosedimentológica se produce redistribución de sedimentos desde 

el cauce principal al área inundable y viceversa (Marchese et al., 2020). 
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Se describen a continuación algunos ejemplos de los índices seleccionados en los estudios 

previamente descriptos en la Sección 2. 

Además de los índices que se aplican para estudiar la calidad del agua y de los sedimentos 

(CCME 2001), se encuentran disponibles diversos índices para determinar la integridad ecoló-

gica de sistemas acuáticos en relación con la estructura de las comunidades biológicas (Gallardo 

et al., 2011). Sin embargo, su utilidad varía considerablemente dependiendo de los parámetros 

medidos; la información que proveen dependerá de las condiciones ambientales, dificultando así 

la selección de los índices más apropiados para biomonitoreos de cuencas hidrográficas y la 

comparación entre diferentes sistemas. 

Las mediciones tradicionalmente aplicadas en el análisis de los cambios estructurales de 

la taxocenosis como consecuencia del impacto antrópico, son el Índice de Margalef (1958) 

(Ludwig y Reynolds, 1988), conocido también como de Riqueza de especies “R” (se refiere 

al número de especies presentes en una comunidad) y el Índice de Diversidad de Shannon-

Wiener “H” (Shannon y Weaver, 1949); este último es probablemente el más empleado en 

ecología de comunidades, aunque también se emplean otros tales como la diversidad fun-

cional y diversidad taxonómica.  

Otros atributos de las comunidades que pueden ser empleados en el monitoreo de la calidad 

ambiental son la “Equitabilidad” que se refiere a cuán equitativa es la distribución de los indivi-

duos entre las especies que conforman una comunidad, y la “Dominancia”, ambos indican varia-

ciones en la distribución del número de organismos en función de los taxa existentes en una 

muestra (Begon et al., 1988).  

 

Estos índices se calculan mediante las siguientes fórmulas (Colwell, 2009): 

- Riqueza de especies: “R”, o “S”: Número de especies que se encuentran en un hábitat, 

ecosistema, área o región determinada. 

 

܀ ൌ	
܁ െ ૚
ሻܖሺܖܔ

 

 

Donde: 

S= número total de especies 

n= número total de individuos observados 

 

- Diversidad de especies: Shannon-Wiener “H”, el índice contempla la cantidad de espe-

cies presentes en el área de estudio (riqueza de especies) y la cantidad relativa de individuos de 

cada una de esas especies (abundancia). 

 

 

 

 


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Donde: 

S= Número de especies 

Pi= Proporción de individuos de la especie i respecto al total de individuos 

 

- Equitabilidad “E”, es el grado en el que las diferentes especies son similares en cuanto a 

su abundancia. Así una comunidad con cuatro especies tendrá una riqueza de S=4 y si todas 

tienen una abundancia relativa del 25% la equitatividad será del 100%. Puede cuantificarse ex-

presando la diversidad específica (H) como una proporción del valor máximo de H si todos los 

individuos estuvieran uniformemente distribuidos entre las especies (Begon et al., 1988). Varía 

de 0 a 1; el valor “1” indica que todas las especies son igualmente abundantes. Se representa 

con la siguiente fórmula: 

 

 

 

Donde: 

H= Índice de Shannon- Wiener 

H máx.= Diversidad máxima que se obtendría si la distribución de las abundancias de las 

especies en la comunidad fuese perfectamente equitativa. 

 

- Dominancia, es lo contrario a equitabilidad. Por ejemplo, si tres especies están presentes 

en dos comunidades compuestas por 500 individuos. En la primera comunidad, 450, 41 y 9 indi-

viduos pertenecen a las especies A, B y C, respectivamente. En la segunda comunidad, el nú-

mero de individuos en las comunidades A, B y C son 134, ,138 y 228 respectivamente, los indi-

viduos están más equitativamente distribuidos –o hay menor dominancia- entre especies en la 

segunda comunidad de especies (a veces conocida como grado de heterogeneidad) que se re-

fleja en los índices de diversidad.  

Otro de los índices aplicados a comunidades acuáticas, es el Índice Sapróbico (SI) de Pantle 

y Buck (1955). Éste utiliza la composición de especies, la abundancia relativa y la frecuencia de 

aparición de los diferentes taxa como indicadores del estado de degradación ambiental.  

 

- Índice Sapróbico (SI), uno de los índices bióticos más aplicados a nivel global es el índice 

de Pantle y Buck (1955). Los autores consideraron el sistema sapróbico de Kolwitz y Marsson 

(1908) y le adicionaron el concepto de abundancia relativa de los organismos de una muestra. 

El grado de saprobiedad en los ecosistemas acuáticos, está relacionado con la degradación 

de la materia orgánica, por la presencia de organismos saprófitos. Se representa con la si-

guiente fórmula: 

 

SI = ∑ s x h / ∑ h 
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Donde:  

S= es el valor de saprobicidad 

h= es la abundancia relativa (h= 1,3 o 5 si el taxón se encuentra en forma accidental, frecuente 

o abundante respectivamente).

A su vez, pueden compararse utilizando Modelos Aditivos Generalizados (GAM, por sus siglas 

en inglés). Además, se realizan regresiones entre los índices y variables ambientales para de-

terminar qué factores ambientales se relacionan (positiva o negativamente) con los indicadores 

de biodiversidad en una determinada cuenca.  

En los últimos años han emergido dos índices multimétricos para el biomonitoreo de ríos: El 

IBI y el ROVPACS (River Invertebrate Prediction And Classification System). Incluyen métricas 

biológicas tales como la riqueza de especies, o la abundancia de grupos funcionales tróficos. 

Estos enfoques se basan en: 1) la definición de puntos finales biológicos para precisar la salud 

ambiental; 2) la definición de sitios menos contaminados en términos comparativos; 3) métodos 

de muestreo, laboratorio y analíticos estandarizados; 4) ranqueo numérico de los sitios según su 

condición y 5) políticas ambientales rigurosas de control. Tales medidas proveen mejor informa-

ción sobre las dimensiones biológicas que los monitoreos físicos o químicos. 

- RIVPACS (River Invertebrate Prediction and Classification System), es un sistema de bio-

monitoreo acuático para determina calidad de agua de ríos en Inglaterra. Se basa en la cantidad 

de taxones de macroinvertebrados que se registran durante el muestreo. Se basa en que lase 

especies más sensibles se encontrarán en menor proporción en sitios contaminados, o con bajos 

tenores de OD y que la proporción relativa de los taxa variará según la calidad del agua en 

distintos sitios de muestreo. La comparación estadística entre las especies esperadas y las ob-

servadas, servirá para estimar la calidad ecológica del río (Feeney, 2014). 

- El Índice de Integridad Biológica es una herramienta especialmente ponderosa por diver-

sas razones (Karr, 2006). En primer lugar, el IBI basa sus conclusiones sobre la salud de un 

ambiente acuático en un grupo de indicadores biológicos (métricas) cada uno de los cuales mide 

un aspecto diferente de la comunidad biológica. En segundo lugar, las métricas en el índice re-

flejan respuestas testeadas y predecibles a la influencia humana: cada métrica tiene su propia 

curva “dosis-respuesta” asociada con el uso de la tierra u otros impactos. En tercer lugar, las 

métricas se eligen para que reflejen los efectos de diversas actividades humanas, tales como la 

urbanización o la agricultura. Desde la propuesta del IBI (Index of Biotic Integrity) los métodos e 

índices de indicación de calidad de aguas y de la integridad ecológica de los sistemas fluviales 

en base a las comunidades que los habitan han tenido un amplio desarrollo, que continúa hasta 

la actualidad (Li, 2010; Lu et al., 2015). Los programas de biomonitoreo multiméticos modelados 

en el marco del IBI pueden ser aplicados por científicos y gestores ambientales. 
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- El índice de Integridad Biótica para el Río de la Plata (IBIRP), relaciona la densidad fito-

planctónica (cianobacterias planctónicas y la densidad fitoplanctónica total) con dos ensambles 

bentónicos (Diatomeas e invertebrados (% Tanaidacea). Éste aporta información sobre la inte-

gridad biótica temporal y espacial, pudiendo asumir valores entre 0 (muy mal estado) y 10 (muy 

buen estado) (Gómez et al., 2012). 

 

- Índice de Diatomeas Pampeano (IDP), fue elaborado por Gómez y Licursi (2001), con el 

objetivo de evaluar la eutrofización y polución orgánica de los ríos y arroyos del área pampeana 

Argentina. Para su desarrollo se analizaron 164 muestras de epipelon (procedentes de 50 sitios 

de muestreo con distintas problemáticas ambientales) y su relación con las variables fisicoquími-

cas. Para esta finalidad a cada taxón se le asignó un valor de sensibilidad a la polución y eutro-

fización, teniendo en cuenta variables estrechamente relacionadas con estos eventos, como con-

centración de amonio, demanda bioquímica de oxígeno (DBO5) y fósforo reactivo soluble. Se 

representa con la siguiente fórmula: 

 

IDP ൌ
∑ I୧ୢ୮. Aj
୬
୎ୀଵ

∑ Aj୬
୎ୀଵ

 

 

Donde:  

I idp= valor del IDP para la especie (fluctúa entre 0 y 4). 

Aj= abundancia relativa de la especie.  

Los valores del índice fluctúan entre 0 y 4, <0,5 calidad del agua muy buena y >3 muy mala. 

A las distintas calidades del agua se les asigna colores para su identificación gráfica en mapas 

y se las relaciona con las actividades antrópicas más frecuentes en el área de estudio (Licursi 

y Gómez 2003). 

 

Aunque las herramientas bioindicadoras operativamente se aplican en estudios puntuales 

sobre sitios dentro del ecosistema, siempre está presente en la evaluación ecológica de un 

sistema fluvial el concepto de paisaje y la dinámica de usos de la tierra a diversas escalas 

(tramo, cuenca), con la consecuente influencia de estos elementos sobre los sitios de monito-

reo (Allan 2004).  

En general, en ambientes contaminados disminuye la cantidad de especies y por lo tanto es 

esperable que en esos casos se halle una baja equitabilidad y alta dominancia, lo cual nos indica 

que son pocas especies las especies o los taxa representados en una determinada muestra 

(Licursi y Gómez 2003; Gagneten et al., 2009). 

Otros índices integran información de diferentes comunidades acuáticas para indicar el es-

tado de calidad de los ecosistemas. Con el propósito de mostrar algunos ejemplos, mencionamos 

un índice que relaciona la “Biomasa de zooplancton total con la biomasa de fitoplancton (clorofila 

a)”. Considerando que frecuentemente los cambios en la comunidad zooplanctónica repercuten 

en el fitoplancton, la proporción Zooplancton/Fitoplancton es un indicador de efecto cascada, que 
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provee información de cuánto puede la primera comunidad regular a la segunda. Se asume que, 

en ambientes con mayor estrés, la eficiencia en el consumo del fitoplancton es menor (se ve 

reducida), dicha proporción decrece con el incremento del fósforo y el aumento de la transparen-

cia del agua) (Jeppesen et al., 2000).  

A la luz de los resultados encontrados por diversos grupos de investigación en distintas partes 

del mundo, pueden establecerse algunas generalizaciones en cuanto al grado de sensibilidad/to-

lerancia a contaminantes, y eventualmente, establecer gradientes de sensibilidad de especies o 

asociaciones de especies ante cada situación ambiental en particular.  

Haberman y Haldna (2014), destacan la importancia del empleo de la comunidad zooplanc-

tónica como herramienta clave en la evaluación del estado trófico y la calidad de los cuerpos de 

agua. Estos autores, a partir de la información recopilada durante cuatro décadas, recomiendan 

una serie de parámetros que deberían considerarse en el análisis de la calidad de cuerpos de 

agua eutróficos: entre ellos, las relaciones entre el número y diversidad de especies; la repre-

sentatividad de cada grupo (Cladóceros, copépodos y rotíferos) respecto al total de las especies 

halladas; la proporción (%) de rotíferos respecto a la abundancia total del zooplancton; la relación 

entre la abundancia de cladóceros de mayor talla respecto a la abundancia total de cladóceros; 

la relación entre la abundancia de copépodos calanoides respecto a la de copépodos ciclopoides; 

y por último, la relación entre la abundancia de crustáceos y la abundancia de rotíferos. También 

presentan un listado de especies indicadoras de ambientes eutróficos y oligo-mesotróficos y su-

gieren, al igual que otros investigadores (Jeppesen et al., 2011), que se incluyan parámetros 

comunitarios del zooplancton en las directivas de protección acuática de la Unión Europea.  

 

- Índice de Diversidad de Tallas. Es otro índice que se puede aplicar a la comunidad zoo-

planctónica. El mismo agrupa a los organismos en relación a su talla independientemente de su 

taxonomía. Está basado en el índice de diversidad de Shannon-Wiener, adaptado a una variable 

continua (tamaño corporal), e integra la amplitud del rango de tamaños y la equitatividad. Éste 

índice brinda información sobre el estado trófico del sistema (incremento de P y N), la salinidad, 

acidificación, la temperatura y la presión de depredación.  

Para mayor información sobre los índices propuestos para la comunidad zooplanctónica, el 

modo de implementación e interpretación, así como sus ventajas y limitaciones consultar a Ga-

llardo et al. (2011). 

Clements y Newman (2002) sostienen que los enfoques multimétricos y multivariados son 

complementarios y pueden utilizarse en conjunto para evaluar integridad biológica. Por ejemplo, 

los resultados de análisis multivairados pueden usarse para identificar métricas sensibles en un 

índice multimétrico.  

Marchese et al. (2020) sintetizaron la información sobre bioindicadores de ambientes acuáticos 

comprendidos en la Región de Humedales del Corredor Fluvial Chaco-Mesopotámico. Se incluyen 

estudios sobre macroinvertebrados bentónicos, de áreas vegetadas en humedales y de zooplanc-

ton referidos a asociación de especies indicadoras, aplicación de índices bióticos y ensayos ecoto-

xicológicos. Además, los autores comentan estrategias adaptativas de invertebrados para evitar 
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distintos tipos de estrés. Finalmente, plantean la importancia que implicaría disponer de un índice 

de sostenibilidad de sistemas acuáticos de la provincia de Santa Fe, integrando indicadores ecoló-

gicos y socioeconómicos que permita diagnosticar la salud ambiental de sistemas acuáticos y que 

constituya una herramienta valiosa para la gestión ambiental de estos sistemas. 

En este sentido, la importancia de diseñar índices regionales radica en que muchos de los 

taxa hallados en sistemas acuáticos argentinos, presentan requerimientos ecológicos diferentes 

a los taxa propuestos en los listados internacionales de bioindicadores representantes del he-

misferio norte.  

Conclusiones parciales. Ecotoxicología del zooplancton 

-  La ecotoxicología, mediante estudios ecofisiológicos, ecológicos y etológicos de especies 

planctónicas, permite evaluar contaminación puntual y difusa de distintos contaminantes 

en medio acuático a distintas escalas: laboratorio, mesocosmos y campo.  

-  Las especies zooplanctónicas nativas son más sensibles a metales y plaguicidas que las 

exóticas. Sin embargo, son muy incipientes los estudios ecotoxicológicos de contaminan-

tes emergentes tales como antibióticos y nanopartículas, por lo que se recomienda evaluar 

su ecotoxicidad sobre especies nativas. 

-  Estudios ecotoxicológicos al nivel de comunidad permiten evaluar parámetros integrado-

res y propiedades emergentes propias de ese nivel de complejidad biológica, aspectos no 

detectables en bioensayos monoespecíficos. 

-  En ambientes acuáticos, los monitoreos fisicoquímicos y biológicos de zooplancton permi-

ten cuantificar plaguicidas y metales y compararlos con niveles guía establecidos para la 

protección de la biota acuática en un marco nacional e internacional. Asimismo, se pueden 

establecer correlaciones entre datos fisicoquímicos y biológicos, para brindar mayor valor 

explicativo sobre la calidad ambiental. Cabe destacar que no existen niveles guía de cali-

dad de agua, sedimentos y sólidos totales suspendidos referidos a contaminantes de am-

plio uso en Argentina, por lo que se aconseja realizar estudios ecotoxicológicos con espe-

cies nativas y proponer directrices de aplicación nacional. 

-  Las especies planctónicas mostraron su gran potencial como bioindicadoras de contami-

nación ambiental. Los monitoreos fisicoquímico y biológico a nivel de comunidades apor-

tan conocimientos claves para evaluar efectos de contaminantes a corto y mediano plazo. 

Se destaca la relevancia de integrar indicadores ecológicos y socioeconómicos que permitan 

diagnosticar la salud ambiental de los sistemas acuáticos y que constituya una herramienta va-

liosa para la gestión ambiental de los mismos. 
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Conclusiones generales 
 

Si los ecotoxicólogos acuerdan en la importancia que las interacciones interespecíficas tienen 

en la regulación de las comunidades naturales, los esfuerzos de investigación deben orientarse 

a comprender cómo los contaminantes influyen en estas interacciones.  

En ecotoxicología, un gran desafío es la separación de los cambios inducidos por contami-

nantes sobre la diversidad y composición de especies, de los producidos por la variación natural 

de los factores ambientales.  

Los tópicos de investigación actuales en ecotoxicología de comunidades pueden resu-

mirse en algunas categorías: 1) mejorar la comprensión de los factores ecológicos que regu-

lan la dinámica de las comunidades; 2) integrar enfoques experimentales y de biomonitoreo. 

Un nuevo eje, de incipiente desarrollo en los últimos años en la ecotoxicología de comunida-

des sería mejorar el conocimiento del efecto de los estresores atmosféricos en las respuestas 

de las comunidades. 

En relación con la escala de estudios ecotoxicológicos (laboratorio versus campo con las res-

pectivas ventajas y limitaciones previamente señaladas), es claro que mientras el enfoque expe-

rimental a pequeña escala provee resultados “claros” con buen control de variables bióticas y 

abióticas, los programas de investigación de microcosmos deberían ser complementados y bien 

integrados con estudios de campo. 

Para definir cuál es el enfoque experimental apropiado en ecotoxicología de comunidades, 

deben tenerse en cuenta:  

1)  Cuestiones relacionadas con la escala espacio-temporal: Realizar experimentos a diferen-

tes escalas espaciales y temporales a través de diferentes niveles de organización bioló-

gica, compensa al menos parcialmente la falta de realismo ecológico del enfoque experi-

mental. Siempre que sea posible, es recomendable complementar la información reca-

bada, con biomonitoreo ambiental.  

2)  Los ensayos uniespecíficos deberían usarse para documentar las diferencias de sensibili-

dad entre especies, o para comparar las respuestas a un mismo tóxico, de especies nati-

vas con estandarizadas. 

3)  La integración de los enfoques descriptivos y experimentales. Todos los enfoques experi-

mentales que se utilizan en ecotoxicología de comunidades tienen limitaciones importan-

tes. Además, aun cuando un experimento esté bien diseñado con fuerza estadística sufi-

ciente para demostrar el efecto de un determinado factor, siempre queda sin resolver la 

importancia del factor estudiado en relación con otros no investigados, aunque potencial-

mente importantes. Un programa de investigación exitoso debería integrar teoría, obser-

vación y experimentación (Clements y Newman 2002). 

Finalmente, e independientemente de si los experimentos se realizan para poner a prueba 

predicciones o para determinar la importancia relativa de factores causales, dos problemas clave 

con que se enfrenta el ecotoxicólogo de comunidades son la posibilidad de generalización y de 

extrapolación de los resultados obtenidos, restricción que puede subsanarse en parte realizando 
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estudios integradores de distintas escalas espacio-temporales. Por otro lado, los estudios ecoto-

xicológicos deberían realizarse siempre teniendo en cuenta la historia natural y el marco teórico 

ecológico en el que se inscriben las hipótesis de trabajo. 
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CAPÍTULO 12 
Bioensayos de toxicidad 

Leticia Peluso 

La actividad humana genera grandes cantidades de desechos tóxicos que son liberados al 

ambiente, ingresando a los diferentes compartimentos de los ecosistemas, ya sea aire, agua, 

suelo o biota, dependiendo su destino de las propiedades fisicoquímicas, movilidad y persistencia 

de los compuestos que la integran. Los cuerpos de agua reciben directa o indirectamente des-

cargas de contaminantes como consecuencia de las diferentes actividades antrópicas que tienen 

lugar en las cercanías de los mismos (Figura 12.1.).  

Figura 12.1: Esquema general de las fuentes de contaminación sobre ambientes acuáticos 
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Para evaluar los efectos potencialmente perjudiciales de una sustancia química (u otro agente) 

sobre la biota, es necesario establecer una relación cuantitativa reproducible entre la exposición quí-

mica y un cierto grado de daño para el organismo o grupo de organismos bajo investigación. 

La preservación de la estructura y el funcionamiento de los ecosistemas, así como la protec-

ción de la salud humana, se fundamenta en la evaluación del peligro de los productos químicos 

artificiales, dicha evaluación se basa principalmente en el uso de pruebas de (eco) toxicidad. El 

objetivo de estas pruebas es generar información cuantitativa o cualitativa sobre los efectos no 

deseados de los xenobióticos para su regulación, según lo solicitado por numerosas autoridades 

reguladoras de todo el mundo, para estimar concentraciones aceptables de contaminantes en el 

agua y los alimentos, para establecer límites de exposición permisibles para los trabajadores, y 

para proteger la biota. 

En este contexto, se han desarrollado numerosas pruebas de toxicidad aguda y crónica en 

los últimos 30 años para la evaluación del peligro ambiental de los productos químicos. Debido 

a que una sola especie o punto final no puede reflejar adecuadamente los efectos producidos 

por los contaminantes sobre toda la biota en el ecosistema en estudio, es común utilizar varias 

especies de prueba que generalmente representan diferentes niveles tróficos para tratar de re-

flejar la situación ambiental de la manera más realista posible. 

Bioensayos de toxicidad 

Para evaluar los efectos perjudiciales potenciales de un químico (u otro agente) sobre la biota, 

es necesario establecer una relación cuantitativa reproducible entre la exposición a las sustan-

cias químicas y alguna medida de daño al organismo o grupo de organismos bajo investigación. 

La mayoría de los datos toxicológicos ambientales actuales provienen de ensayos de laborato-

rio controlados y generalmente involucran productos químicos individuales y poblaciones muy 

pequeñas de organismos de prueba. Incluso en un bioensayo de toxicidad estándar, se intenta 

simular lo que sucedería en una gran población observando quizás solo 30 individuos por expo-

sición o tratamiento. Las hipótesis sobre el mecanismo de acción tóxica de una sustancia química 

específica o grupo de sustancias químicas generalmente se prueban a nivel celular o subcelular 

sobre la base de las cuales los investigadores a menudo hacen suposiciones sobre cómo un 

cambio bioquímico o fisiológico particular puede afectar la aptitud general del organismo. 

Al vincular la respuesta del organismo con la de una población, también estamos haciendo 

suposiciones sobre cómo las respuestas tóxicas de los individuos pueden reflejarse en niveles 

más altos de organización biológica. Este tipo de enfoque se muestra en el esquema "anidado" 

de la Figura 12.2, donde los efectos celulares implican efectos en todos los niveles de organiza-

ción biológica. Claramente, esto representa una simplificación excesiva. Las áreas sombreadas 

en la figura representan donde se trabaja con mayor incertidumbre. Por ejemplo, una respuesta 

a nivel de sub-organismo, tal como una alteración en la actividad enzimática o la respuesta in-
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mune, pueden representar una reacción saludable a un estrés; por lo tanto, encontrar una rela-

ción cuantitativa entre dicha respuesta y el estado de salud de un organismo puede ser difícil. La 

extrapolación del nivel de individuo a la población o comunidad presenta un conjunto diferente 

de problemas. Por ejemplo, los efectos disruptivos de los humanos en el ecosistema deben ser 

vistos dentro del contexto de variaciones físicas y químicas naturales dentro del medio ambiente, 

como los efectos climatológicos. Además, los organismos pueden adaptarse a la contaminación 

provocada por el hombre de la misma manera que pueden adaptarse a muchas otras variables 

ambientales, como la temperatura, la salinidad y la disponibilidad de alimentos y oxígeno. 

Figura 12.2: Esquema conceptual de la relación de los efectos tóxicos en diferentes niveles de organización biológica. 
Las zonas grises representan las áreas de incertidumbre. 

 

Un aspecto fundamental de la investigación toxicológica es la relación entre la cantidad de 

exposición química y el grado de respuesta tóxica. Esta relación de respuesta a la dosis gene-

ralmente se evalúa utilizando un ensayo de toxicidad. La relación entre exposición química y 

toxicidad es fundamental para la investigación toxicológica. Típicamente, la relación se caracte-

riza por la relación entre dos variables: dosis y respuesta. Una dosis es una medida de la can-

tidad de sustancia química absorbida o ingerida por el organismo y puede cuantificarse o esti-

marse de varias maneras diferentes. En los ensayos de toxicidad que involucran vertebrados 

terrestres, la dosis puede circunscribirse con precisión inyectando una cantidad exacta de pro-

ducto químico en el organismo. Sin embargo, en varios estudios ecotoxicológicos, la dosis está 

implícita en una medida de la concentración química en el medio de exposición (por ejemplo, 

aire, agua o sedimento) y un conocimiento del tiempo total de exposición. Juntos, estos dos 

parámetros proporcionan una medida de exposición en lugar de dosis, y, aunque el término do-

sis-respuesta se usa comúnmente para describir ensayos de laboratorio, lo que a menudo deter-

minamos es una relación concentración-respuesta. El término exposición tiene una gran rele-

vancia para un entorno de campo, donde las estimaciones de la concentración química ambiental 

y el tiempo de exposición proporcionan la base para la estimación del riesgo cuando se combinan 

con datos de laboratorio y otras exposiciones controladas. 

Los ensayos de toxicidad se realizan exponiendo una población representativa de organismos 

a un rango de concentraciones de un químico o de una muestra ambiental y registrando las 
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respuestas, o puntos finales, durante un período de tiempo. Las respuestas pueden ser un fe-

nómeno de todo o nada (cuantal) como la mortalidad, o pueden ser efectos graduales como el 

crecimiento o el rendimiento en la reproducción (fecundidad). Un punto final puede ser cualquier 

respuesta cuantificable que pueda estar relacionada con la dosis química o la exposición y puede 

incluir cambios en la actividad enzimática, química tisular, patología o incluso cambios de com-

portamiento. 

Dependiendo del tiempo al cual sean expuestos los organismos de prueba en los ensayos de 

toxicidad, los mismos pueden ser de tipo agudo o crónico. Los ensayos de toxicidad agudos 

son pruebas de corta duración con el objetivo de medir el efecto de sustancias tóxicas sobre los 

organismos prueba durante un período corto de su ciclo de vida. En cambio, los ensayos crónicos 

fueron diseñados para evaluar los efectos de los tóxicos durante una porción significativa del 

ciclo de vida de los organismos, en general un 10% o más del total del ciclo de vida. En términos 

generales, estas pruebas de toxicidad se utilizan con varios fines como por ejemplo evaluación 

de toxicidad de compuestos específicos, control de calidad de efluentes y cuerpos de agua (agua 

y sedimentos), para derivar criterios de calidad del agua para la liberación segura de productos 

químicos individuales en cuerpos de agua, determinar la sensibilidad relativa de algún compuesto 

en particular, determinar la calidad de suelos, etcétera. 

Tal como se hace la distinción entre exposición aguda o crónica a un tóxico, lo mismo se 

puede aplicar al tipo de efectos. Los efectos agudos son los que ocurren como resultado de 

una exposición corta. Por ejemplo, en peces u otros organismos acuáticos, se consideran efectos 

agudos a los que ocurren entre unas horas y días luego de la exposición, y suelen ser bastante 

severos. Los efectos crónicos o subcrónicos suelen observarse cuando un químico produce 

efectos adversos luego de una exposición a largo plazo a niveles bajos de uno o más tóxicos, y 

estos efectos pueden ser letales o sub-letales. 

Debido a que puede haber confusión en el uso de los términos agudo y crónico para describir 

tanto exposición como efectos, algunos autores definieron ensayos a corto y largo plazo para 

referirse a la duración de la exposición, y los términos letal y sub-letal para el tipo de efecto. De 

esta forma en un ensayo a corto plazo se pueden evaluar efectos de tipo letal o sub-letales, sin 

embargo, en ensayos de laboratorio de este tipo los efectos sub-letales no se llegan a observar. 

Una forma de evaluar efectos sub-letales es utilizar tiempos de exposición prolongados.  

 

 

Puntos finales  
 

En ecotoxicología se denomina punto final de ensayo a los valores obtenidos de una prueba 

de toxicidad como resultado de mediciones específicas realizadas sobre los organismos de 

prueba cuando finaliza el tiempo de exposición. Las medidas de efecto se refieren a las variables 

analizadas en una prueba en particular, las más comunes incluyen descripciones del efecto de 

sustancias tóxicas sobre la supervivencia, el crecimiento y la reproducción de organismos de una 

especie. Otras medidas de efecto incluyen descripciones de efectos a nivel de comunidad (res-

piración, fotosíntesis, diversidad) o efectos a nivel celular como efectos histológicos, fisiológicos 
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o bioquímicos. En cada caso el punto final es una variable cuantitativa utilizada para evaluar los

efectos tóxicos sobre un individuo, población o comunidad determinada. 

Como se mencionó anteriormente, los efectos adversos a nivel de organismo incluyen morta-

lidad a corto y largo plazo, y efectos sub-letales como cambios en el comportamiento, creci-

miento, desarrollo, reproducción e histología. Los efectos a nivel sub-organísmico pueden incluir 

inducción o inhibición de enzimas o sistemas enzimáticos y sus funciones asociadas. En relación 

a los efectos supra-organísmicos se pueden medir cambios en el genotipo y/o fenotipo, así como 

cambios en número, la abundancia relativa y cambios en las condiciones fisiológicas en especies 

pertenecientes a una comunidad dada.  

En cuanto a la letalidad, es una respuesta del tipo todo o nada para la cual Finney (1971) 

propuso el nombre de respuesta cuantal. El conjunto de respuestas todo o nada poseen una 

distribución de frecuencias denominada binomial. El objetivo final del análisis e interpretación de 

las curvas Concentración-Respuesta (C-R) es estimar una serie de parámetros toxicológicos 

que sintetizan y permiten una rápida y sencilla comparación de la toxicidad de un compuesto o 

de la sensibilidad relativa de diferentes especies, como también la comparación de diferentes 

condiciones de ensayo para una misma especie. Entre los parámetros toxicológicos más usados 

que se calculan a partir de las curvas C-R se encuentran la CL50/CE50: concentración letal o 

de efecto medio, la cual indica la concentración letal o de efecto para el 50% de los organismos 

expuestos. La CL50 tiene una mayor utilidad si se obtienen parámetros tales como los intervalos 

de confianza al 95% y la pendiente de la curva C-R. La Figura 12.3. muestra curvas de C-R 

obtenidas para ensayos agudos (96 horas de exposición) en agua con la especie Hyalella cur-

vispina expuestos a zinc y cromo llevados a cabo por dos laboratorios diferentes.  

Figura 12.3: Comparación de curvas C-R entre los ensayos en los laboratorios A y B. a: curvas C-R para cromo; b: cur-
vas C-R para zinc. Las líneas punteadas indican la estimación de la concentración a partir del 50% de mortalidad (5 

unidades Probit), para las curvas estimadas 
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El NOEC (concentración de efecto no observado - pruebas agudas y crónicas) es la concen-

tración más alta en la que no hay una diferencia significativa con respecto al tratamiento de 

control. El LOEC (concentración de efecto más baja observada - pruebas agudas y crónicas) es 

la concentración más baja en la que hay una diferencia significativa con respecto al trata-

miento de control. El NOEC y el LOEC se determinan examinando los datos y comparando los 

tratamientos con el control para detectar diferencias significativas a través de pruebas de hipó-

tesis. Los efectos pueden ser mortalidad, inmovilización, recuento celular reducido (algas) u ob-

servaciones conductuales. Estos puntos finales generalmente se determinan mediante pruebas 

t y análisis de varianza (ANOVA) y con mayor frecuencia se asocian con pruebas crónicas. Los 

NOEC/LOEC dependen de la concentración y no tienen intervalos de confianza asociados. Tam-

bién la LC10 podría usarse como un sustituto de la concentración sin efecto observada para las 

pruebas agudas. Esto proporciona un enfoque estadísticamente válido para calcular el punto final 

y hace posible estimar cuándo la concentración más baja produce efectos mayores al 10%. 

 

 

Bioensayos estandarizados 
 

Cuando se llevan a cabo ensayos de toxicidad es importante utilizar procedimientos estanda-

rizados que permitan una comparación de los resultados obtenidos intra e interlaboratorios. Exis-

ten metodologías estandarizadas recomendadas por ciertos Organismos internacionales como 

Agencia de Protección Ambiental de los Estados Unidos de Norteamérica (U.S. Environmetal 

Protection Agency - US EPA), la Agencia Ambiental Canadiense (Environmental Canada - EC), 

la Organización para la Cooperación Económica y el Desarrollo (Organization for Economic 

Cooperation and Development -OECD), junto a organismos de estandarización y racionalización 

como American Society for Testing and Materials (ASTM), además en nuestro país se encuentra 

disponibles las normas Argentinas IRAM, para llevar a cabo ensayos de toxicidad. Estos proce-

dimientos también proporcionan recomendaciones para la toma, manipulación y conservación 

de muestras y selección de tóxicos de referencia para ser utilizados en los ensayos de toxicidad. 

Para poder desarrollar un ensayo de toxicidad y estandarizarlo, este debe cumplir ciertos re-

quisitos como por ejemplo: 

 

 Debe ser aceptado por la comunidad científica 

 La prueba debe tener una buena base estadística, y debe ser repetible y generar resulta-

dos similares entre laboratorios. 

 Los datos obtenidos deben incluir efectos en un amplio rango de concentraciones dentro 

de tiempos de exposición realistas. 

 La prueba debe ser capaz de predecir los que sucede en campo para organismos similares. 

 El ensayo debe ser de fácil ejecución y económico. 

 Debe ser los más sensible y realista posible en relación a su diseño para detectar y medir 

el efecto. 
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Las pruebas de toxicidad más utilizadas han sido diseñadas en su mayoría para evaluar res-

puestas de unos pocos individuos de una única especie. El estudio de los impactos de las sus-

tancias químicas sobre la interacción entre especies o sobre la estructura y función de los dife-

rentes ecosistemas, sobre todo acuáticos, ha sido menos desarrollado. Debido a la menor com-

plejidad y mayor facilidad en el desarrollo e interpretación de los resultados de las pruebas de 

toxicidad en laboratorio y monoespecíficas, se han desarrollado y estandarizado numerosas 

pruebas de este tipo, sobre todo para especies acuáticas como algas (Selenastrum capricornu-

tum) y plantas vasculares (Lactucca sativa); dentro de los invertebrados se incluyen crustáceos 

(Daphnia magna, Hyalella azteca), larvas de insectos (Chironomus sp, Hexagenia sp) y bivalvos 

(Mysidopsis bahía); y entre los vertebrados peces (Pimephales promelas, Oncorhynchus mykiss) 

y larvas de anfibios (Lithobates catesbeianus, Xenopus laevis), la gran mayoría del hemisferio 

norte. También existen especies estandarizadas para ensayos con suelos como invertebrados 

oligoquetos e insectos.  

En Argentina, existen numerosos trabajos que utilizan especies tanto estandarizadas como 

especies nativas, utilizando adaptaciones de protocolos para especies similares para las que 

existen protocolos, o bien se desarrollaron protocolos para su utilización como organismos 

prueba. Ejemplos de ello podemos mencionar el pez Cnesterodon decemmaculatus para el cual 

se han realizado numerosos estudios ecotoxicológicos, evaluando desde su sensibilidad a ciertos 

metales pesados y plaguicidas hasta su uso para determinar la calidad de cuerpos de agua de 

la región pampeana, como el Río Reconquista. También existen numerosos bioensayos desa-

rrollados con larvas de anuros de especies neotropicales, como Hypsiboas pulchellus, Rhinella 

arenarum y Scinax squalirostris entre otras. Entre los invertebrados podemos mencionar el anfí-

podo de agua dulce de distribución sudamericana Hyalella curvispina utilizado principalmente 

para la evaluación de sedimentos contaminados. 

Cuando se realizan bioensayos de toxicidad existen varios factores que modifican el efecto y 

en consecuencia los resultados obtenidos. Según Sprague (1995), gran parte de la variación 

ocurrida en los bioensayos de toxicidad aún no ha podido ser explicada y otra parte de esta 

variación es adjudicada a factores modificadores relacionados con las variaciones en el diseño 

experimental. En referencia a los factores modificadores que se relacionan directamente con la 

biología de los organismos se encuentran: las especies utilizadas como organismos de prueba, 

su estadio de vida y su tamaño, la nutrición, la salud y el proceso de aclimatación a las condicio-

nes de ensayo. En relación al estadio de vida como factor modificante de respuesta, la informa-

ción disponible sugiere que la sensibilidad de las especies de invertebrados es dependiente del 

estado de desarrollo, siendo generalmente más sensibles los estados más inmaduros. El estadio 

de vida y el tamaño fueron considerados en principio para artrópodos acuáticos, relacionados 

con el tiempo de muda Basado en datos de toxicidad de varios compuestos sobre diferentes 

estados de vida de invertebrados acuáticos, Hutchinson (1998) muestra que, en más de la mitad 

de los compuestos estudiados, los estados inmaduros son más sensibles que los adultos. Los 

resultados obtenidos por Muyssen y Jenssen (2007), en estudios sobre Dapnia magna, indican 

sensibilidades iguales o mayores de los estados juveniles comparados con los adultos para zinc 
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y cobre. Collyard et al. (1994) observaron que la sensibilidad de Hyalella azteca para una serie 

de contaminantes fue similar en organismos de hasta 26 días de edad. En ensayos de toxicidad 

con sedimentos estandarizados con la misma especie se sugiere la utilización de organismos de 

diferentes edades: 1 a 3 días de edad, entre <1 y 7 días de edad, o entre 7 y 14 días de edad, u 

organismos cuya longitud se encuentre entre 2 y 3 mm. La metodología propuesta por USEPA 

2000 para ensayos de toxicidad con sedimentos a largo plazo sugiere utilizar organismos de 7 a 

8 días de edad. 

Cuando se llevan a cabo ensayos de toxicidad es importante utilizar procedimientos estandari-

zados que permitan una comparación de los resultados obtenidos intra e interlaboratorios. Estas 

metodologías incluyen la evaluación de tóxicos de referencia sobre especies de prueba estandari-

zadas, tendiendo a una maximización de la comparabilidad, reproducibilidad y confiabilidad de los 

datos obtenidos. Por otro lado, los ensayos de toxicidad, exhiben variabilidad, la cual se puede 

describir a través de dos medidas de precisión: repetibilidad y reproducibilidad de los ensayos de 

toxicidad. La repetibilidad se refiere a la similitud en los resultados de ensayos repetidos bajo con-

diciones idénticas, y se puede determinar cuando las varianzas se estiman “dentro” del laboratorio, 

en repeticiones del mismo operador y con el mismo ensayo y tóxico utilizado. La repetibilidad puede 

incorporar factores de variación del operador, de muestras de referencia o los organismos prueba. 

Estas variaciones se pueden disminuir con la realización de ensayos periódicos, a partir de los 

cuales se genera un seguimiento de la sensibilidad de la especie prueba a un tóxico de referencia, 

los cuales se pueden representar en una carta control (Figura 12.4.).  

Figura 12.4: Ejemplo de carta control donde se grafican las CL50 (dicromato de potasio en ppm) 
en ensayos consecutivos a lo largo del tiempo (número de pruebas). 

Los compuestos químicos deben tener ciertas cualidades para ser utilizados como tóxicos de 

referencia. La agencia ambiental canadiense sugiere ciertos compuestos para su utilización en 

controles de calidad, dentro de los cuales se encuentra el cobre (CuSO4), zinc (Zn SO4) y cromo 
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(K2Cr2O7) como compuestos inorgánicos y el dodecil sulfato de sodio (SDS) como orgánico. Di-

chos compuestos son utilizados en ensayos de toxicidad para evaluar las posibles variaciones en 

la sensibilidad de los organismos utilizados como organismos prueba en el laboratorio, y a su vez 

se pueden utilizar para verificar la reproducibilidad del método por medio de intercalibraciones. 

En las próximas secciones se presentan los diferentes tipos de bioensayos estandarizados 

para evaluar tanto tóxicos puros como muestras ambientales complejas de cuerpos de agua, 

incluyendo las dos matrices agua y sedimentos. 

 

 

Esquema general de bioensayos en laboratorio 
 

Los ensayos de toxicidad en laboratorio pueden ir desde diseños simples y durante un tiempo 

corto, hasta diseños más complejos a largo plazo, basados en resultados preliminares. Sin em-

bargo, todos siguen un esquema básico de diseño de experimento el cual se muestra en la Figura 

12.5., donde los organismos son expuestos a un contaminante (puro, mezclas o muestras am-

bientales o de procesos) durante un período determinado de tiempo produciendo efectos sobre 

los mismos a los que denominamos variables de respuesta o puntos finales.  

 

Figura 12.5 Esquema básico de diseño de experimento de un bioensayo de toxicidad 

 

En este esquema general, cada parte del mismo puede tener variaciones, un ejemplo típico 

puede ser una prueba de toxicidad para evaluar el efecto a corto plazo de un tóxico puro (puede 

ser un metal pesado o un producto orgánico desarrollado por la industria en etapa de aprobación 

para su comercialización). La especie prueba seleccionada puede ser el crustáceo Daphnia 

magna y el efecto a evaluar la mortalidad, un ensayo estandarizado y muy comúnmente utilizado 

en todo el mundo. En líneas generales, los organismos son expuestos en recipientes de ensayo 

a varias concentraciones del producto a evaluar a las cuales llamamos tratamientos, y al tiempo 

final de ensayo (en nuestro ejemplo corresponde a 48 horas) se determina la mortalidad y se la 

compara con el resultado de los organismos de un tratamiento control negativo o blanco, es decir 
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sin tóxico. Un control negativo consiste en un grupo de organismos expuestos a la misma agua 

de dilución que el ensayo, pero sin la adición del material a evaluar, y en las mismas condiciones 

y procedimientos. Además, se debe incluir un control positivo o de referencia, el cual fue eva-

luado previamente y a ciertas concentraciones produce el efecto que se está evaluando, en este 

caso la mortalidad en las 48 horas de exposición.  

A partir de este esquema general existen variaciones en relación a las especies prueba, como 

se mencionó anteriormente y al tipo de material a ensayar, en particular esto depende del objetivo 

de la prueba. El ejemplo mencionado aplica a ensayos sobre agua dulce, pero de forma similar 

se pueden ensayar muestras de agua salobre o salada, e incluso sobre otras matrices como 

sedimentos, los cuales vamos a mencionar en detalle más adelante.  

Los bioensayos más desarrollados corresponden a las evaluaciones de sustancias puras en 

agua o de muestras de cuerpos de agua dulce o marinos, incluidos sus sedimentos de fondo. A 

continuación, se detallan las principales aplicaciones de los ensayos de toxicidad: 

 

 Para toma de decisiones en los desarrollos de nuevos productos en la industria, los pro-

cesos de manufactura y comercialización. 

 Para cumplir con los requerimientos regulatorios en el registro de sustancias nuevas. 

 Evaluación de la toxicidad de descargas de efluentes de tipo cloacales o industriales 

 Evaluaciones de riesgo ecológico. 

 Derivación de criterios numéricos para la protección de biota en agua y sedimentos.  

 

En los apartados siguientes se mencionan algunos ejemplos de ensayos de toxicidad tanto 

en agua como sedimentos, con sus características según el tipo de matriz y objetivos particulares 

de los mismos.  

 

 

Ensayos sobre matriz acuosa 
 

Como se mencionó anteriormente, existen protocolos de ensayos desarrollados por organis-

mos nacionales e internacionales, por ejemplo USEPA, ASTM y EC para Norteamérica, OECD 

para algunos países europeos y en particular para Argentina existen normas IRAM para algunos 

bieonsayos. En todos los casos existen requerimientos básicos para la realización de los mismos, 

como el tipo y calidad de agua utilizada para los ensayos, la obtención de los organismos de 

prueba, la forma de exposición y las condiciones de luz y temperatura, y por último la medición 

de los efectos en los organismos y su análisis e interpretación. Además se deben incluir controles 

negativos (o de referencia) y positivos para asegurar la calidad de la prueba.  

 

Agua de dilución 

 La fuente de agua tanto para el cultivo de los organismos prueba como el agua de dilución 

utilizada en las pruebas de toxicidad depende del objetivo de la misma. Si el objetivo de la prueba 
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es estimar la toxicidad intrínseca de una sustancia pura, se recomienda utilizar agua reconstituida 

en laboratorio. Si el objetivo es evaluar la toxicidad, por ejemplo de un efluente, lo más adecuado 

es utilizar un agua similar a la del cuerpo de agua receptor, se puede obtener de un sitio sin 

contaminación (sitio de referencia) cercano al sitio de estudio. El agua debe estar presente en 

grandes cantidades y tener ciertas características en cuanto a su calidad para asegurar el bie-

nestar de los organismos de prueba. En el caso de pruebas a corto plazo y donde se requieran 

pocas cantidades de agua, se puede utilizar agua reconstituida, por ejemplo en ensayos con 

microcrustáceos o algas. Pero si se requieren grandes cantidades como por ejemplo ensayos 

con peces, esta fuente de agua suele ser más difícil de obtener, por lo que se puede utilizar agua 

de fuentes naturales o agua de red. Esta última, en caso de utilizarse, debe ser adecuadamente 

declorinada y filtrada según la calidad con que llega desde la red, para evitar compuestos tóxicos 

o materiales no deseados.

Organismos de prueba 

La fuente de organismos para su posterior utilización en ensayos de toxicidad, puede ser a 

partir de poblaciones naturales o provenientes de cultivos en laboratorio. En este sentido, algu-

nos autores mencionan la historia de la población de donde se extrajeron los animales como un 

factor que puede modificar la respuesta en ensayos de toxicidad. Aquí estarían involucrados los 

aspectos de comportamiento y adaptación al medio según los cambios ocurridos en el tiempo, 

además de considerar que las variaciones geográficas y genéticas de una población dada, con-

ducirían a diferencias en la sensibilidad a los tóxicos. Además, hay que considerar la historia de 

exposición a contaminantes de la población estudiada, que podría haber sufrido selecciones o 

impactos en la variabilidad genética. De lo antedicho se desprende la importancia de realizar 

ensayos de toxicidad utilizando ejemplares obtenidos preferiblemente de cultivos en condiciones 

controladas de laboratorio, disminuyendo la variabilidad de respuesta y de esta forma poder rea-

lizar comparaciones entre resultados.  

Como venimos mencionando, es importante utilizar especies de pruebas para las cuales exis-

tan protocolos estandarizados. Entre las especies más utilizadas a nivel internacional para reali-

zar bioensayos con agua dulce podemos mencionar el crustáceo Daphnia magna, peces ciprini-

dos como Pimephales promelas y la trucha arcoíris Oncorhynchus mykiss, especies de algas 

unicelulares como Pseudokirchneriella subcapitata, y semillas de lechuga Lactucca sativa. Para 

realizar ensayos con agua salada, se suelen utilizar las especies de crustáceos Mysidopsis bahía 

o Paleomonetes sp., rotíferos como Brachionus sp., moluscos bivalvos Mytilus edulis, especies

de anélidos y peces. 

Cuando se selecciona una especie nativa como organismo prueba diferente a las inclui-

das en protocolos estandarizados, se deben tener en cuenta una serie de pautas que indi-

quen una sensibilidad equivalente a la o las especies recomendadas para el tipo de ensayo 

en consideración.  
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Prueba de toxicidad aguda utilizando D. magna 

Dentro del grupo de los cladóceros, las especies del género Daphnia son las más utilizadas 

como organismos de prueba o de referencia en pruebas de toxicidad. La amplia distribución geo-

gráfica, el importante papel que cumplen en la comunidad zooplanctónica, la facilidad en el cul-

tivo en el laboratorio, la reproducción partenogenética (lo que asegura uniformidad de respuesta), 

y el corto ciclo de vida con la producción de un gran número de crías, hicieron un grupo ideal 

para la evaluación de toxicidad a nivel universal.  

El género Daphnia pertenece al orden Cladócera dentro de la clase Crustácea, y las especies 

D. magna, D. pulex y D. similis, son muy utilizadas en pruebas de toxicidad por lo que existe 

numerosa información acerca de técnicas de cultivo, requisitos en cuanto a iluminación, tempe-

ratura y nutrientes. En particular los ensayos de toxicidad con D. magna, permite determinar la 

letalidad potencial de sustancias puras, aguas residuales domésticas e industriales, lixiviados, 

aguas superficiales o subterráneas y agua de poro de sedimentos.  

Para el desarrollo de pruebas de toxicidad aguda (a corto plazo) con esta especie, se utilizan 

neonatos de menos de 24 horas de nacidos, expuestos a diferentes concentraciones de una 

muestra o de un agente tóxico durante un período de 48 horas. Como resultado de dicha expo-

sición, se puede determinar la concentración de la muestra o compuesto problema que causa la 

muerte del 50% de la población de neonatos expuestos (concentración letal media o CL50), con 

un nivel de confianza del 95%. También pueden determinarse los parámetros NOEC y LOEC. 

Cuando se desconocen los rangos de toxicidad de una muestra o compuesto a evaluar, se 

recomienda realizar una prueba exploratoria, en la cual se prepara un amplio rango de concen-

traciones sin utilizar replicados (por ejemplo; 0,001; 0,01; 0,1; 1; 10 y 100%). Para la prueba se 

colocan 30 ml de cada una de las diluciones en un vaso de prueba (Polietileno o vidrio) de 50 ml, 

adecuadamente lavados y acondicionados. Se transfieren 10 neonatos en cada uno de ellos y a 

las 24 horas se registra el número de organismos muertos. Con esta información podrá estable-

ces el intervalo de concentración en el cual se puede esperar el 0 y 100% de mortalidad. Este 

intervalo se utiliza como guía para preparar las diluciones en la prueba definitiva. Para la prepa-

ración de las diluciones se utiliza generalmente agua reconstituida (según normas estandariza-

das) y se deben determinar los parámetros generales establecidos. También se pueden utilizar 

agua natural o de red declorinada como se mencionó anteriormente. 

Las pruebas definitivas requieren por lo menos 5 diluciones, por lo que es necesario preparar 

un mínimo de 100 ml por dilución, volumen suficiente para llenar tres replicados para cada con-

centración. Además de las diferentes concentraciones de la muestra se deben preparar un con-

trol negativo solo con agua de dilución y uno positivo con una dilución del tóxico de referencia 

seleccionado, esta dilución corresponde a la CL50 para dicho compuesto la cual se obtiene de 

la carta control para la especie. Una vez preparadas las soluciones se transfieren 10 neonatos a 

cada recipiente. La Figura 12.6. muestra el procedimiento general para llevar a cabo una prueba 

con D. magna. 
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Figura 12.6. Procedimiento general de ensayo de toxicidad con D. magna 

 

Finalizada la transferencia de organismos a los recipientes se tapan y colocan en una cá-

mara con temperatura y fotoperíodo controlados durante 48 horas. Transcurrido el tiempo es-

tablecido se revisan los recipientes y se contabilizan los organismos muertos en cada uno. La 

muerte se reconoce por carencia de movilidad o ausencia de ritmo cardíaco. En la Tabla 12.1 

se resumen las condiciones generales de la prueba de toxicidad con D. magna. En este caso 

el tipo de ensayo se considera estático ya que no se realiza recambio de soluciones durante 

el período de exposición.  

Existen ciertos requerimientos para que los resultados de la prueba sean aceptables, uno de 

ellos es que la mortalidad en el control negativo o blanco sea inferior al 10%. Por otro lado la 

concentración de oxígeno disuelto debe ser mayor a 2 mg/l. Y, por último, en caso de utilizar un 

control positivo con una concentración cercana a la CL50, los valores de mortalidad obtenidos 

deberán encontrarse cercanos al 50%.  

De forma similar, cada especie protocolizada, tiene sus requerimientos propios para el cultivo 

y/o mantenimiento en laboratorio, controles de calidad y diseño de experimento, siendo este úl-

timo de características similares al mencionado para cladóceros cuando se trata de otros inver-

tebrados acuáticos. Para el caso de pruebas con peces, los volúmenes de solución son mayores 
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y los requerimientos en cuanto a la calidad del agua, diferentes. A su vez, hay ensayos que se 

realizan con recambios de medio una o dos veces por día, e incluso diseños con flujo continuo 

del medio de ensayo, lo cual requiere de mayor complejidad en el laboratorio, con mecanismos 

sofisticados para asegurar dicho flujo en los recipientes de ensayo.  

Tabla 12.1: Condiciones de ensayo para la prueba con D. magna 

Condiciones  

Tipo de ensayo  Estático 

Temperatura  20± 2 °C 

Calidad de luz  Fluorescente, blanco‐frío 

Intensidad luminosa  10‐20 ±E /m2/ s (800 ± 10% luxes) 

Fotoperíodo  16 horas luz : 8 horas oscuridad 

Recipientes de prueba  Vasos de 50 ml 

Volumen de solución  30 ml 

Edad de los organismos prueba  < 24 horas 

Número de organismos por vaso  10 

Número de réplicas  3 

Agua de dilución  Agua reconstituida 

Factor de dilución   0,3 o 0,5 

Duración de la prueba  48 horas 

Efecto medido  Mortalidad (inmovilidad) 

Resultado final  CL50 

Aceptabilidad de los resultados  Mortalidad en el control negativo <10% 

Ensayos con sedimentos 

En los ambientes acuáticos el material particulado transporta los compuestos químicos desde 

la columna de agua hacia los sedimentos de fondo, de esta forma las concentraciones de conta-

minantes en el sedimento superan a las de la fracción disuelta, tanto para el caso de los metales 

pesados, como para compuestos orgánicos. En el caso particular de los metales pesados, las 

concentraciones en sedimentos pueden ser entre tres a seis órdenes de magnitud superiores a 

las correspondientes a la columna de agua del sitio. Los sedimentos presentan generalmente 

una mezcla de materiales en términos de sus características físicas, químicas y biológicas. Están 

constituidos principalmente por cuatro componentes. El agua intersticial o agua de poro, la cual 

llena los espacios entre las partículas sólidas de la matriz, puede ser mayor al 50% en sedimen-
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tos superficiales. El componente inorgánico está constituido por los fragmentos de rocas y mine-

rales producto de la erosión de los materiales terrestres. El componente formado por la materia 

orgánica ocupa una pequeña fracción en la totalidad de la composición, la conforman mezclas 

de proteínas, carbohidratos, lípidos y sustancias húmicas. Por último, los materiales derivados 

antropogénicamente incluyen diversos tipos de contaminantes. Como resultado de este último 

proceso, algunos sedimentos pueden acumular cantidades significativas de materiales peligro-

sos, lo cual hace que se consideren contaminados. Un sedimento contaminado se puede de-

finir como aquel material acumulado en el fondo de cuerpos de agua conteniendo sustan-

cias químicas en exceso, en relación a criterios geoquímicos y/o toxicológicos de calidad, 

o que pueden tener efectos adversos en el ambiente o en la salud humana. 

La calidad de los sedimentos se ha determinado históricamente a partir de mediciones de la 

concentración total de los compuestos individuales y comparados con valores de base o de re-

ferencia. Sin embargo, la cuantificación de los contaminantes por sí sola no es suficiente para 

poder determinar posibles efectos adversos sobre los organismos, o la disponibilidad de los di-

ferentes materiales. Las concentraciones de compuestos químicos en los sedimentos pueden 

ser muy elevadas, pero no tienen una relación directa con la biodisponibilidad. Este es un con-

cepto muy importante en Ecotoxicología, como se mencionó en capítulos anteriores, ya que los 

tóxicos que no se encuentran biodisponibles, no se encuentran libres para ser incorporados por 

los organismos y por tanto no causar efectos adversos sobre los mismos. 

 

Geoquímica de los sedimentos y biodisponibilidad de contaminantes 

El desarrollo de las pruebas de toxicidad de sedimentos avanzó rápidamente durante las últi-

mas décadas. Los sedimentos en los sistemas naturales a menudo actúan como sumidero de 

contaminantes ambientales, lo que con frecuencia reduce su biodisponibilidad. La biodisponibili-

dad se refiere a la fracción de un contaminante presente que está disponible para su absorción 

por los organismos acuáticos y es capaz de ejercer un efecto tóxico. El grado en que los sedi-

mentos reducen la biodisponibilidad depende de las propiedades físico-químicas del químico y 

de las propiedades del sedimento. Hay estudios que muestran como las concentraciones quími-

cas que producen efectos biológicos en un tipo de sedimento a menudo no producen efectos en 

otros, incluso cuando la concentración es un factor de 10 o más. La diferencia se debe a la 

biodisponibilidad del químico sorbido por sedimentos. 

La capacidad de estimar la biodisponibilidad es un factor clave para evaluar en última instan-

cia el peligro de los productos químicos asociados con los sedimentos. Recientemente se ha 

avanzado mucho en esta área. Ahora se reconoce ampliamente que el contenido de carbono 

orgánico del sedimento es el principal responsable de controlar la biodisponibilidad de los quími-

cos orgánicos no iónicos (no polares). Este concepto se ha incorporado a un enfoque denomi-

nado "Enfoque de equilibrio de partición" y está siendo utilizado por la EPA para establecer cri-

terios de calidad de sedimentos. 

Por otra parte, existen numerosos estudios sobre los factores que afectan la capacidad de los 

sedimentos para captar y concentrar compuestos iónicos, principalmente metales y metaloides 
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(As, Zn, Cu, Cd, Hg, Pb, entre otros). Las principales variables que determinan la concentración 

de metales son el potencial “redox”, la granulometría, concentración de coloides (óxidos de Mn, 

Fe y Al), la concentración de carbono orgánico y sulfuros.  

La granulometría del material (tamaño de grano), es un factor importante en la capacidad de 

retención de los metales. Existe una fuerte correlación positiva entre la disminución del tamaño 

de grano y la concentración de metales. Esta correlación se debe tanto a factores físicos como 

mineralógicos (composicionales). Las partículas de arcillas (<2-4 μm) poseen una elevada área 

específica, determinando reacciones de superficie que favorecen las interacciones de metales 

con el sedimento. Como consecuencia los sedimentos de grano fino son importantes sumideros 

de algunos constituyentes inorgánicos. 

Algunos procesos químicos que determinan la biodisponibilidad de los metales en los sedi-

mentos están controlados directa o indirectamente por el nivel de oxígeno de la matriz. En sedi-

mentos de fondo aeróbicos, la presencia de hidróxidos de hierro, manganeso, aluminio y el car-

bono orgánico tienden a disminuir la biodisponibilidad de metales. Se encontraron correlaciones 

negativas entre el contenido de carbono orgánico en el sedimento, los efectos tóxicos y la bioacu-

mulación de metales en organismos expuestos. Ello muestra una disminución de la fracción de 

metal disponible para el ingreso a los organismos. 

En sedimentos anóxicos, la biodisponibilidad de algunos metales (cadmio, cromo, níquel, 

plomo y zinc), estaría regulada por la concentración de sulfuros, la presencia de cantidades lo 

suficientemente elevadas promueven la formación de sulfuros metálicos, de muy baja solubilidad. 

Consecuentemente, los niveles de metales disueltos en el agua intersticial se mantienen bajos, 

disminuyendo así su disponibilidad. De esta manera, el tratamiento de los sedimentos con ácidos 

débiles permite la formación de sulfuros ácidos volátiles (AVS) y la extracción simultánea de 

metales (SEM), parámetros utilizados como una medida de biodisponibilidad. Di Toro et al. 

(1992), argumentan que para valores de SEM/AVS menores a 1, los metales precipitan como 

sulfuros, disminuyendo su potencial tóxico para las especies bentónicas. 

 

Estrategias de evaluación de efectos de sedimentos contaminados 

La complejidad que presenta la distribución de contaminantes, nutrientes y otras característi-

cas del sedimento hacen que las determinaciones de los efectos de los contaminantes sobre la 

biota asociada a los mismos sean muy complejas, pero no imposible. Esto genera que la evalua-

ción de dichos efectos se lleve a cabo a partir de un enfoque integrado, es decir con información 

proveniente de diferentes “líneas de evidencia”. Para las evaluaciones de los sedimentos se han 

generado y aplicado metodologías que incluyen la medición de contaminación en la matriz, la 

evaluación de efectos biológicos con bioensayos de toxicidad (en laboratorio o in situ), el empleo 

de biomarcadores, la medición de residuos de contaminantes en tejidos de organismos y la utili-

zación de índices biológicos sobre las comunidades bentónicas. La forma más difundida de eva-

luación es la comparación con niveles guías de calidad. 

La necesidad de contar con reglamentaciones que asistan la gestión de control ambiental, se 

han ido generando valores numéricos de concentraciones de referencia para la evaluación de la 
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peligrosidad de sedimentos. Por tal motivo diferentes agencias y países han desarrollado y pro-

puesto niveles guía de calidad de sedimentos (NGCS) (incluyendo criterios, objetivos y/o están-

dares de calidad). Cuando se derivan niveles guía, se trabaja sobre los supuestos de que dichos 

valores pueden ser utilizados como medidas directas de los efectos potenciales de la contami-

nación en sedimentos sobre los organismos bentónicos. Si bien estos niveles pueden ser muy 

útiles para determinar si la concentración de determinado compuesto excede el umbral de toxi-

cidad aguda o crónica, los sedimentos suelen estar contaminados con mezclas de contaminan-

tes. Una de las desventajas de la utilización de niveles de referencia es que no se tiene en cuenta 

la biodisponibilidad. Se plantean una serie de incertidumbres a la hora de utilizar estos valores 

en las evaluaciones ambientales, en general asociadas a la capacidad que tienen los mismos 

para predecir presencia o ausencia de toxicidad, o establecer relaciones causa-efecto. Por tal 

motivo, se necesitan otras herramientas para incorporar los riesgos para los organismos bentó-

nicos asociados a la exposición a sedimentos contaminados. Un ejemplo es, precisamente, el 

empleo de información ecotoxicológica. 

Una forma de realizar evaluaciones de sedimentos ampliamente difundida es la Triada de 

Calidad de Sedimentos (sigla en inglés SQT). Dicha metodología fue aplicada por primera vez 

en Puget Sound (EEUU de Norteamérica) por Long y Chapman (1985) y luego fue muy utilizada 

en numerosas evaluaciones de ambientes marinos y de agua dulce de Norte América, Europa y 

Sudamérica, principalmente en Brasil. La tríada de calidad de sedimentos provee diferentes lí-

neas de evidencia que incluyen, contar como mínimo, con la concentración de contaminantes en 

el sedimento, la toxicidad asociada y la composición de la comunidad bentónica correspondiente 

al ambiente en particular. También se suelen incluir concentraciones de contaminantes en el 

tejido de los organismos para determinar procesos de bioacumulación y biomagnificación. 

Por tanto, el grado de contaminación de un sitio en particular se evalúa generalmente compa-

rando los niveles de contaminantes medidos, la descripción de las comunidades bentónicas, y bio-

ensayos de toxicidad en campo (in situ) o en condiciones de laboratorio, comparando sedimentos 

del sitio a ser evaluado con los provenientes de sectores no contaminados del área, cuando esto 

es posible. Los diferentes sedimentos utilizados en las comparaciones se denominan prueba, con-

trol y de referencia. Se considera un sedimento prueba al sedimento cuya calidad quiere ser eva-

luada, o sedimento problema. Para poder realizar controles de calidad de la herramienta de diag-

nóstico, se trabaja con un sedimento control, el cual debe provenir de un sitio prístino, no conta-

minado, que debe garantizar la supervivencia y desarrollo normal de los organismos prueba. Este 

sedimento puede ser también formulado artificialmente. Un sedimento de referencia también se 

puede obtener de un sitio que presente un nivel bajo o moderado de contaminantes, los cuales 

representan los niveles de base de contaminación en el área de estudio.  Este debe ser lo más 

parecido posible en sus características fisicoquímicas al sedimento prueba. 

Bioensayos con sedimento directo 

Los ensayos de toxicidad en laboratorio para evaluar efectos de contaminantes asociados a 

los sedimentos utilizan diferentes organismos que incluyen algas, bacterias, moluscos, anélidos, 
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insectos, crustáceos y peces. Para la evaluación de contaminación se pueden utilizar cuatro 

fases del sedimento, que reflejan diferentes condiciones de exposición a los tóxicos en las 

pruebas de toxicidad. Los bioensayos sobre agua de poro (agua intersticial) proveen información 

sobre la toxicidad de las sustancias disueltas en la fase acuosa. Los eluriados/elutriados de 

sedimentos pueden dar información sobre los efectos tóxicos potenciales de los contaminantes 

sorbidos a las partículas de sedimentos. Los bioensayos con sedimento completo proveen una 

metodología que permite evaluar la biodisponibilidad de los contaminantes para los organismos 

bentónicos. Por último la exposición de los organismos a extractos orgánicos a partir del sedi-

mento, constituyen el peor escenario de exposición, ya que hacen más biodisponibles a com-

puestos lipofílicos. 

La elección del nivel biótico y el tipo de ensayo de toxicidad (fase del sedimento empleada), 

se basa principalmente en los objetivos de estudio y en variables referidas a la factibilidad en la 

realización de los ensayos (costos, practicidad, etc.). Esto influye en la elección de ensayos em-

pleando solo un nivel biótico. La mayor cantidad de trabajos relacionados con la evaluación de 

sedimentos de muestras ambientales se realizan con especies pertenecientes a un nivel biótico, 

lo contrario a lo que ocurre en ensayos aplicados a las evaluaciones del medio líquido. A su vez 

todas las fases del sedimento deberían ser evaluadas con una batería de ensayos para tener un 

mejor conocimiento de la toxicidad total del sedimento. Sin embargo se suelen seleccionar no 

más de dos fases, de acuerdo con la capacidad de cada laboratorio para la realización de los 

ensayos. Los organismos más utilizados corresponden a invertebrados bentónicos, esto se rela-

ciona con el hecho de que la fase más empleada para conducir ensayos de toxicidad sea el 

sedimento completo. 

Dentro de los invertebrados, los organismos de agua dulce más utilizados en las evaluaciones 

de la toxicidad de sedimentos incluyen las siguientes especies bentónicas y de la columna de 

agua (algunos ya mencionados en el apartado 2.1): Daphnia magna, Ceriodaphnia dubia, Pimep-

hales pomelas, Hyalella azteca, Chironomus tentans, C. riparius, Hexagenia limbata y Tubifex 

tubifex. Para dichas especies se encuentran disponibles protocolos estandarizados por diferen-

tes organismos internacionales, los cuales fueron mencionados anteriormente. En Argentina y 

Latinoamérica en general, debido a la ausencia de planes de gestión y de protocolos nacionales 

para la realización de bioensayos de toxicidad, las evaluaciones de ambientes contaminados se 

realizan con criterios poco unificados en lo referido al tipo de matriz utilizada, puntos finales de 

evaluación y principalmente no se han desarrollado metodologías validadas que contemplen la 

utilización de especies nativas en dichas evaluaciones. Sin embargo, en los últimos años se ha 

comenzado a emplear el anfípodo de distribución Sudamericana H. curvispina como organismo 

prueba en evaluaciones ecotoxicológicas. Esta especie se ha venido utilizando para evaluar tanto 

muestras ambientales de sedimentos en laboratorio como para evaluar la toxicidad de tóxicos 

puros adicionados a dicha matriz (sedimentos naturales o artificiales).  

Ensayo de toxicidad con sedimento directo utilizando H. curvispina. Es un método para 

la determinación de la toxicidad en juveniles de Hyalella curvispina en el sedimento completo, a 
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través de la evaluación de la sobrevivencia y la inhibición del crecimiento después de 10 d, y/o 

28 días. Este método es aplicable a: 

 

a) muestras de sedimentos de agua dulce contaminadas; 

b) barros de origen industrial o municipal, u otros residuos sólidos que se pueden diluir con 

sedimentos de agua dulce, y; 

c) sustancias químicas y/o preparaciones adicionadas a sedimentos no contaminados. 

 

En términos generales se exponen juveniles de Hyalella curvispina de 3 mm a 5 mm de lon-

gitud total y de ser posible con edades que no difieran en más de dos días, en grupos de 10 

organismos en un sedimento contaminado o un sedimento adicionado con sustancia química por 

10 y/o 28 días. Los puntos finales para el ensayo son sobrevivencia y crecimiento, evaluados en 

relación con organismos expuestos en paralelo al sedimento control. El ensayo se realiza en 

recipientes de vidrio o polipropileno con la proporción de sedimento en agua (volumen: volumen) 

entre 1:1,75 o 1:4 (por ejemplo 100 ml de sedimento con 175 ml de agua sobrenadante o 100 ml 

de sedimento con 400 ml de agua sobrenadante) con diez individuos por recipiente. 

Colecta y mantenimiento de muestras de sedimento: cuando se trabaja con muestras am-

bientales es importante seguir ciertas normas de obtención de las mismas y su mantenimiento 

en el laboratorio. Es importante colectar muestras de sitios de referencia además de los sitios a 

evaluar. Una vez obtenida la muestra de los primeros cm del sedimento de fondo, debe ser ins-

peccionada para quitar restos de material vegetal macroscópico y biota asociada a los mismos, 

luego se debe homogeneizar y preservar preferentemente en oscuridad a 4 °C.  

Desarrollo de la prueba: La muestra de sedimento se homogeniza 24 horas antes del inicio 

del bioensayo (día -1) y se dispone una alícuota en cada uno de los recipientes (aproximada-

mente 100 ml). Se distribuye el sedimento de ensayo en una capa uniforme, que permita a los 

anfípodos excavar. Se preparan entre 5 y 8 réplicas de laboratorio para cada tratamiento o mues-

tra de ensayo y cada período de ensayo (por ejemplo, 10 d y 28 d). Se pueden utilizar una o más 

réplicas por tratamiento para controlar las características químicas del sedimento y el agua so-

brenadante durante el ensayo. Las réplicas establecidas para el seguimiento de las sustancias 

químicas deben recibir a los anfípodos, como en las otras réplicas de ensayos. Se alisa la super-

ficie del sedimento en forma plana en cada recipiente y se asegura que haya una perturbación 

mínima del sedimento control y de ensayo durante la adición del agua sobrenadante. Se inicia el 

ensayo de toxicidad ubicando diez individuos de H. curvispina en cada recipiente de ensayo. El 

agua sobrenadante tanto del sedimento control como de los sedimentos de ensayo puede dete-

riorarse o contaminarse debido a los niveles naturales de  amoníaco o por la acumulación de 

amoníaco proveniente del alimento no comido. Por este motivo  a pesar de que el ensayo des-

cripto en esta norma es principalmente un ensayo estático, la renovación del agua sobrenadante 

puede ser necesaria en forma intermitente. Al final del ensayo (10 d o 28 d), se tamiza el conte-

nido de cada recipiente de ensayo a través de una malla de 300 µm para remover los organismos 

de ensayo y determinar si están muertos o vivos. Se puede además usar el agua sobrenadante 
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para el tamizado. Se determinan el número total de anfípodos vivos y muertos. Algunos organis-

mos de ensayo pueden morir tempranamente y sus cuerpos desintegrarse hacia el final del en-

sayo. Los animales se consideran muertos si no se observan movimientos en respuesta a un 

estímulo mecánico. La Tabla 12.2. muestra las condiciones de ensayo recomendadas para el 

desarrollo de la prueba, las mismas fueron tomadas del protocolo estandarizado para H. azteca 

por la EPA, y modificada y adaptada para la especie nativa H. curvispina.  

 

Tabla 12.2: Condiciones de ensayo a 10 días con sedimento directo  
utilizando H. curvispina 

Condiciones  

Temperatura 21 ± 1 ºC 

Fotoperíodo 16:8 horas luz/oscuridad 

Renovación Con renovación parcial (60 %) cada 24 h 

Recipientes Plásticos de 500 cm3 de capacidad 

Volumen de sedimento 100 ml 

Volumen de agua 175 ml 

Agua sobrenadante Agua no clorada de red (agua de cultivo de  

H. curvispina) 

Nº de organismos 10 por recipiente 

Replicados 5 por concentración 

Alimentación Lechuga procesada cada tres días 

Aireación Sin aireación 

Duración 10 días 

Punto final Supervivencia y crecimiento 

Aceptabilidad 80 % supervivencia en controles negativos 

 
 

La metodología de ensayo mencionada se puede aplicar con diferentes objetivos como se men-

cionó anteriormente. Uno de ellos suele ser la evaluación del comportamiento de ciertos tóxicos en 

el sedimento y cómo las diferencias en las características de la matriz pueden afectar su biodisponi-

bilidad. Un ejemplo de ello es un estudio realizado para evaluar la influencia de la materia orgánica 

(MO) en la toxicidad y biodisponibilidad del mercurio en muestras de sedimentos en el anfípodo Hya-

lella curvispina, evaluando la supervivencia y el crecimiento bajo exposición crónica. La sensibilidad 

de la especie en las pruebas en ensayos con agua agua fue LC-50 de 96 h 0.025 mg/L de Hg. Sin 

embargo, cuando se realizaron ensayos con sedimentos adicionados con dicho metal en un rango 

de concentraciones entre 1 y 10 mg/kg (peso seco) a sedimentos con diferentes contenidos de ma-

teria orgánica (MO), los resultados indican que los sedimentos con MO no indujeron letalidad bajo 

concentraciones de mercurio de hasta 10 mg/kg (peso seco). Por el contrario, los organismos ex-

puestos a sedimentos sin MO se vieron significativamente afectados a la mitad de la concentración 

de ese metal. Los efectos sub-letales fueron evidentes a 3 mg/kg. La presencia y la proporción de 
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MO en el sedimento influyen claramente en la biodisponibilidad del mercurio, afectando la toxicidad 

en un nivel diferente según el punto final que se evalúa.  

Por otra parte, los bioensayos con sedimentos, son muy utilizados para evaluar la calidad de 

cuerpos de agua con diferentes tipos de impacto. Un ejemplo es un estudio realizado sobre el 

Río Luján, provincia de Buenos Aires, donde se evaluaron sedimentos de fondo de 14 sitios 

situados a lo largo de su curso, donde se realizó una caracterización físico-química y además, 

se realizaron pruebas de toxicidad de laboratorio con sedimento completo (10 días de exposición) 

con cada muestra, utilizando el anfípodo H. curvispina como organismo prueba. El perfil fisico-

químico de las muestras resultó similar a lo largo del curso del río, aunque se registraron varios 

datos anómalos en el curso medio del río, principalmente en muestras tomadas aguas abajo de 

un gran complejo industrial. Casi el 50% de las muestras indujeron efectos adversos en el anfí-

podo al evaluar los puntos finales subletales y letales. La toxicidad de las muestras en términos 

de tasa de supervivencia fue extremadamente alta en dos sitios, en particular en muestras toma-

das aguas abajo del complejo industrial Pilar. La integración de una selección de parámetros 

fisicoquímicos y toxicológicos de los sedimentos permitió discriminar áreas de la cuenca del río 

según el tipo y la intensidad de su condición particular de contaminación.  

Batería de Bioensayos e índices ecotoxicológicos 

La determinación de contaminantes en mezclas complejas de composición desconocida, 

una situación común con efluentes tanto líquidos como sólidos, no permite una buena esti-

mación de la toxicidad. Para tales muestras, el enfoque basado en la evaluación de la toxi-

cidad generalmente se reconoce como el mejor método para evaluar una toxicidad potencial. 

La principal ventaja de realizar bioensayos es su carácter integrador. De hecho, integran los 

efectos de todos los contaminantes, incluidos los efectos aditivos, sinérgicos y antagónicos. 

Proporcionan información valiosa sobre la fracción biodisponible de los contaminantes sola-

mente; y a su vez integran los efectos de todos los contaminantes, incluidos los no conside-

rados o detectados por análisis químicos.  

Los organismos para evaluar la toxicidad son diversos en su composición y su sensibilidad a 

los tóxicos; por lo tanto, a menudo se usa una batería de bioensayos en lugar de una sola 

especie para cubrir una amplia gama de sensibilidades. Los organismos de prueba incluidos en 

una batería incluyen representantes de la cadena alimentaria a nivel de consumidores, produc-

tores y descomponedores. Los criterios para la selección de la batería incluyen poblaciones au-

tóctonas, en particular aquellas que son ambientalmente atractivas, con una distribución amplia 

y fácil de mantener en el laboratorio. A su vez, existen índices para resumir en un único valor los 

resultados de múltiples pruebas. Un ejemplo es el índice EDAR (Ronco et al., 2005) para cate-

gorizar efluentes. Este índice utiliza la concentración de la muestra para cada prueba que induce 

un efecto del 20%, considerando el LC/IC /EC20. Cuando no es posible determinar un 

LC/IC/EC20, se usa la dilución más alta que muestra un efecto tóxico del 15% o más, o la muestra 
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no diluida (100%) cuando las respuestas tóxicas a esta concentración son inferiores al 15%. Las 

diluciones que producen un efecto 100% tóxico no se utilizan en el cálculo del índice.  

En el caso de evaluación de la toxicidad de sedimentos, se suelen utilizar diferentes fases del 

mismo para aplicar una batería de pruebas, por ejemplo se ensayan elutriados o agua de poro 

además del sedimento directo, utilizando especies de algas, cladóceros y peces para las fases 

líquidas y anfípodos para el sedimento completo. De esta forma están siendo evaluadas todas 

las rutas de exposición y los diferentes niveles tróficos de la biota.  

A su vez, para evaluar la peligrosidad relativa de sedimentos (categorización), se pueden 

utilizar índices, mediante los cuales se logran unificar resultados de múltiples bioensayos de to-

xicidad, junto a información fisicoquímica, en un único valor.  
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CAPÍTULO 13 
Biomarcadores de Contaminación 

Jimena Cazenave, María V. Amé, Mirta L. Menone 

Inicialmente, los biomarcadores fueron desarrollados en el campo de la biología humana para 

brindar diagnósticos tempranos de patologías o para determinar las respuestas del organismo a 

diferentes tratamientos. En este contexto, la Organización Mundial de la Salud (OMS) define a 

un biomarcador como cualquier medición que refleje una interacción entre un sistema biológico 

y un peligro potencial que puede ser químico, físico o biológico (WHO, 1993). 

Por su parte, desde el campo de la Ecotoxicología, los biomarcadores se definen como cam-

bios en una respuesta biológica que puede relacionarse con la exposición o los efectos tóxicos 

d químicos ambientales (Peakall, 1994). Estas respuestas pueden medirse a distintos niveles de 

organización subindividual (molecular, celular, fisiológico, incluyendo cambios conductuales) y 

deben demostrar una desviación del estado normal (Walker et al., 2001). Así, los biomarcadores 

se pueden utilizar tanto para detectar una exposición (biomarcadores de exposición) como para 

determinar sus consecuencias biológicas adversas (biomarcadores de efecto). También, los bio-

marcadores pueden denotar la susceptibilidad particular unos organismos respecto a otros de 

ser afectados con mayor adversidad por determinados contaminantes. La importancia de su uso 

reside, entonces, en su habilidad para proveer un sistema de alerta temprano, a nivel de orga-

nismo, antes de que ocurran cambios a niveles de organización mayores (población, comunidad, 

ecosistema). Además, los biomarcadores podrían servir para evaluar cambios o mejoras en un 

ambiente, posterior a un proceso de remediación. 

En la literatura, el criterio de clasificación de los biomarcadores es variado. Una de las más 

frecuentes, es aquella que los agrupa en tres categorías: de exposición, de efecto y de sus-

ceptibilidad (van der Oost et al., 2003). Por otro lado, teniendo en cuenta su respuesta frente a 

los xenobióticos, los biomarcadores pueden categorizarse como específicos y no específicos. 

Sin embargo, en ciertos casos la clasificación de algunos biomarcadores se vuelve difusa ya que 

se distinguen por la forma en que son usados, y no por una dicotomía inherente. 

Criterios para definir un biomarcador óptimo 

Para que un parámetro biológico pueda ser considerado como biomarcador debe seguir cier-

tos criterios básicos como los establecidos por Huggett et al. (1992): 
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-  Indicador general. Cuando un biomarcador presenta capacidad de responder a una varie-

dad de químicos contaminantes diferentes, podrá utilizarse como un indicador general de 

exposición a mezclas de contaminantes y podrá aplicarse a los estudios de “screening”. 

Ejemplo: Concentración o cantidad de adenosina trifosfato (ATP), que es una medida de 

la energía metabólica disponible. La disminución de la concentración de ATP ante la ex-

posición a algunos contaminantes es un parámetro no específico, pero brinda información 

sobre la tasa de crecimiento de un organismo. 

-  Sensibilidad relativa. Un biomarcador sensible responderá antes de que se manifiesten 

indicadores tradicionales de toxicidad, tales como la letalidad u otros efectos deletéreos. 

Esta respuesta temprana de los biomarcadores sensibles es esencial para poder predecir 

riesgos y definir un sistema de alerta eficiente. En este sentido, resulta también muy útil 

que el biomarcador elegido muestre una fuerte dependencia tanto de la concentración de 

los contaminantes como del tiempo de exposición a ellos, lo cual permitirá una predicción 

del riesgo poblacional muy precisa. Ejemplo: La actividad de la enzima ácido-δ-aminole-

vulínico deshidratasa (ALAD), que es específicamente inhibida por el plomo, es tan sensi-

ble que los resultados obtenidos en tales estudios podrían ser suficientes para remplazar 

el análisis químico en las muestras ambientales. 

-  Especificidad biológica y química. La especificidad biológica se refiere a que el biomarca-

dor pueda tener mayor aplicación en ciertos grupos de organismos debido, por ejemplo, a 

su capacidad metabólica diferente. La especificidad química involucra una respuesta a 

determinados químicos o clases de ellos y no a otros. Ejemplos: La eficiencia de las enzi-

mas de detoxificación generalmente es menor en invertebrados respecto a vertebrados 

(especificidad biológica); las proteínas denominadas metalotioneínas han sido tradicional-

mente específicas en el secuestro de metales pesados, principalmente de cadmio y zinc 

(especificidad química). 

-  Permanencia de la respuesta: Dependiendo de la escala temporal deseada en el estudio, 

la reversibilidad puede ser importante, es decir, se refiere a si la respuesta es transitoria 

o permanente. Ejemplo: Generalmente los biomarcadores de daño como los histológi-

cos, son permanentes y, en cambio, algunas enzimas como las antioxidantes son rever-

sibles debido a su comprobada recuperación a valores basales cuando cesa la exposi-

ción de los organismos. 

-  Vinculación a efectos en niveles de organización superior: una respuesta molecular o bio-

química es más relevante cuando su significancia biológica se puede vincular claramente 

al crecimiento o la reproducción. Su falta de vinculación no invalida el uso del parámetro 

en cuestión como un biomarcador, pero limita su potencial predictivo. Ejemplo: El índice 

mitótico de los ápices radiculares en plantas es un parámetro citológico que se vincula 

directamente al crecimiento del individuo, siendo entonces un biomarcador a nivel celular 

que puede vincularse al nivel de organización organismo. Más deseable aún sería un pa-

rámetro capaz de indicar cambios a nivel de organización poblacional. 
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-  Aplicación y validación en el campo. Algunos parámetros no pueden ser fácilmente medi-

dos en estudios de campo y aquellos que sí se han aplicado y su respuesta es similar a la 

observada en laboratorio, podrían considerarse validados. Ejemplo: La actividad de las 

enzimas de biotransformación de fase I, tales como las del citocromo P450, se ha validado 

en estudios de campo con peces expuestos a diferentes hidrocarburos contaminantes.  

-  Consideraciones metodológicas. La variabilidad es por un lado inherente a toda la natura-

leza, pero también se debe tener en cuenta la influencia de factores fisiológicos o ambien-

tales en la respuesta de un organismo a un tóxico. Las respuestas de los biomarcadores 

pueden ser confundidas por factores bióticos y abióticos, lo cual complica la interpretación 

de los datos ya que la inducción de una respuesta podría deberse a factores no relaciona-

dos con la exposición al contaminante. Por otra parte, deben considerarse la reproducibi-

lidad en términos metodológicos y el costo implicado en las mediciones. En este sentido, 

se desaconsejan aquellos biomarcadores cuya medición sea demasiado costosa, de-

mande demasiado tiempo o implique técnicas muy sofisticadas. Ejemplo: Es deseable que 

un parámetro no sea altamente variable, estudios realizados en nuestros laboratorios de-

muestran que los parámetros de genotoxicidad tales como micronúcleos no son tan varia-

bles como las actividades de enzimas de detoxificación y antioxidantes, además de la ven-

taja de ser los primeros de muy bajo costo. 

-  Preservar a los organismos: Un biomarcador ideal debiera se no destructivo, ello refiere a 

que su evaluación no requiera del sacrificio de los organismos. Muestras de sangre, pelo, 

piel y pequeñas porciones de otros tejidos suelen ser una opción para la determinación de 

biomarcadores no destructivos. Por ejemplo, la determinación de genotoxicidad mediante 

la frecuencia de micronúcleos (ver Capítulo 7) en eritrocitos nucleados de peces, anfibios, 

reptiles o aves, puede realizarse tomando una muestra de sangre sin la necesidad del 

sacrificio de los organismos. Por otra parte, la determinación de enzimas de detoxificación 

hepática requiere por lo general de la extracción del órgano, lo cual implica el sacrificio de 

los individuos. Otros como la enzima acetil colinesterasa (AChE) pueden ser destructivos 

si se analizan en el tejido nervioso, pero no destructivos si se miden en los glóbulos rojos 

de una muestra de sangre. 

Algunos ejemplos de biomarcadores 

Bioacumulación 

Los biomarcadores de exposición incluyen la detección y medición de una sustancia exógena, 

o de sus metabolitos, o del producto de la interacción entre un agente xenobiótico y alguna mo-

lécula o célula blanco, que se miden en un organismo expuesto. Además, proporcionan informa-

ción sobre la relación entre el medio externo (exposición) y el medio interno (medición de la 

acumulación) y acerca de su distribución en el organismo. Si bien detectar contaminantes en los 
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organismos permite comprobar la exposición a un compuesto químico, no necesariamente pro-

vee información sobre su significancia toxicológica. Por otra parte, la metodología para medir 

estos biomarcadores suele ser trabajosa y de alto costo, requiriendo además un operador con 

experiencia en el procedimiento. Sin embargo, numerosos estudios han demostrado la exposi-

ción a contaminantes ambientales de diversa naturaleza en Argentina. Así, en peces recolecta-

dos en el río Suquía (Córdoba), se detectaron al menos una vez los 20 productos farmacéuticos 

analizados en muestras de Jenynsia multidentata (n. v.: madrecita) y Gambusia affinis. Siete de 

estos 20 compuestos se detectaron en todas las muestras analizadas (Valdés et al., 2016). En 

peces recolectados en los ríos Paraná y Acaraguá (Misiones) se detectaron no sólo productos 

farmacéuticos, sino que también se demostró la exposición a drogas ilícitas (Ondarza et al., 

2019). El avance de la metodología analítica, como la espectrometría de masas de alta resolu-

ción en conjunto con nuevas propuestas en la interpretación de espectros de masa, se postulan 

como herramientas muy prometedoras para identificar compuestos "no-objetivo" (analitos cono-

cidos, aunque no buscados a priori, o bien analitos completamente desconocidos). La bioacumu-

lación y los factores que pueden modificarla se discuten con detalle en el Capítulo 3. 

 

 

Biotransformación 
 

Una vez que un contaminante químico ingresó a un organismo puede ser excretado como tal, 

es decir, con su estructura química original (compuesto parental) o ser biotransformado. Las 

reacciones de biotransformación generalmente conducen a la formación de un compuesto más 

hidrofílico que se excreta más fácilmente que el compuesto original. Idealmente, los metabolitos 

generados pueden tener también menor toxicidad (detoxificación). Sin embargo, se conoce que 

algunos compuestos químicos son convertidos a metabolitos de mayor reactividad (bioactiva-

ción), como es el ejemplo del plaguicida clorpirifós. Las reacciones de metabolización son cata-

lizadas por enzimas presentes principalmente en el hígado, sin bien se ha reportado una activi-

dad importante en otros tejidos como cerebro e intestino. Las plantas utilizan el mismo sistema 

enzimático y familia de genes en el metabolismo de una amplia gama de xenobióticos que los 

animales, introduciendo el término “hígado verde” como una conceptualización de este parale-

lismo (Sandermann, 1994). 

En forma general, la biotransformación de un compuesto químico puede dividirse en tres 

etapas, según el tipo de reacciones que se producen. En la fase I ocurren reacciones de oxi-

dación, reducción e hidrólisis de los compuestos químicos que desenmascaran o adicionan un 

grupo funcional reactivo a su molécula. En esta fase interviene para la mayoría de los xeno-

bióticos el Sistema Oxidasa de Función Mixta cuyos componentes centrales son las citocromo 

P450 (CYP450). Intracelularmente, estas enzimas se encuentran principalmente en el retículo 

endosplasmático, e incluyen a un gran número de isoenzimas con variada afinidad por el sus-

trato. En peces, la isoenzima responsable de la biotransformación de un gran número de xe-

nobióticos es la citocromo P4501A (CYP1A), incluyendo los genes CYP1A1 y CYP1A2 (van 
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der Oost et al., 2003). La medición de la deetilación de la etoxiresorufina a un producto fluo-

rescente, la resorufina, catalizada por CYP1A (a través de la actividad de la etoxiresorufina-O-

deetilasa; EROD) es sin duda el biomarcador más difundido en la comunidad científica y su 

determinación se ha estandarizado en algunos países. A su vez, la inducción o inhibición en 

los niveles y actividades de las enzimas de biotransformación de fase I se encuentran entre 

los biomarcadores más sensibles conocidos. 

Por otra parte, en la Fase II de detoxificación se producen reacciones de conjugación, me-

diante la adición de moléculas endógenas al compuesto químico contaminante, o a los metabo-

litos del compuesto provenientes de la Fase I. Los compuestos polares con los que puede com-

binarse son: glutatión, ácido glucurónico en animales y glucosa en plantas, glicina, cisteína, sul-

fatos, entre otros. Las enzimas involucradas en esta etapa son, por ejemplo, Glutatión S-trans-

ferasa (GST) y Uridina Difosfato Glucuronosil Transferasa (UDPGT). En comparación con los 

sistemas de fase I, la inducción de las enzimas de fase II es generalmente menos pronunciada 

y puede estar enmascarada por factores de variabilidad natural (como sexo, madurez, nutrición, 

temporada, temperatura, etc.). La respuesta de estos biomarcadores puede ser causada por una 

gran variedad de compuestos químicos, siendo el sistema capaz de detectar exposiciones a dis-

tintos grados de contaminación como se observó para Hyallela curvispina recolectada en sitios 

de baja y alta contaminación con hidrocarburos (Del Brío et al., 2019). Sin embargo, sólo tienen 

un valor limitado para identificar los agentes causales de la respuesta.  

Finalmente, tiene lugar la Fase III de procesamiento y excreción tanto en plantas como en 

animales. Esta etapa incluye la eliminación de los productos de reacciones de fase I y II como se 

ha descripto por ejemplo en plantas para conjugados del herbicida atrazina con el tripéptido glu-

tatión (GSH). Consiste en la remoción de los aminoácidos glicina y ácido glutámico del conjugado 

GSH-atrazina importante en plantas y que no tiene equivalente en animales. Un ejemplo de bio-

marcador de esta fase metabólica en animales es la P-glicoproteína, capaz de expulsar com-

puestos endógenos o exógenos hacia el exterior celular como se discute en la siguiente sección. 

 

 

Proteínas de estrés, metalotioneínas y resistencia a multixenobióticos 
 

Algunos contaminantes ambientales, así como una amplia variedad de condiciones físicas, 

pueden inducir la síntesis de ciertas proteínas. Las más conocidas son las metalotioneínas (MTs), 

las proteínas de estrés, también llamadas “Heat Shock Proteins” (HSP) y las proteínas trans-

membrana de resistencia a multixenobióticos (MXR). 

Las MTs son una familia de proteínas de bajo peso molecular (~7000 Da) con un contenido 

de cisteína (con grupos tioles: -SH) del 25% al 30% del total de aminoácidos que las componen 

y con la capacidad de unir de seis a siete átomos de metal por molécula. La función más impor-

tante de las MTs está relacionada con la regulación homeostática de metales. Pero además, 

participan de la detoxificación de metales esenciales y no esenciales cuando se encuentran en 

concentraciones mayores a las requeridas a nivel celular. Estas proteínas han sido identificadas 

en bacterias, hongos, invertebrados, vertebrados y también en plantas superiores. Numerosos 
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trabajos describen la utilización de MTs como biomarcadores de la exposición a metales en dis-

tintas especies acuáticas, así como su utilización en programas de biomonitoreo. Otro grupo de 

proteínas con alta afinidad por metales, las fitoquelatinas, se identificaron en plantas y algas y se 

utilizan como biomarcadores de la presencia de metales (Newman, 2015). Por otra parte, algunos 

estudios demuestran la capacidad antioxidante de las MTs en vertebrados e invertebrados acuá-

ticos, aunque esta función se encuentra menos estudiada que la anterior. En el camarón de agua 

dulce Palaemonetes argentinus se demostró la inducción de MTs luego de la exposición a Zn 

(Bertrand et al., 2015), pero también una disminución de MTs cuando el organismo se expuso al 

insecticida clorpirifós. Esta disminución podría ser un posible mecanismo alternativo activado en 

el camarón para prevenir daños oxidativos (Bertrand et al., 2016). En un biomonitoreo activo 

realizado con el mismo organismo los niveles de MTs variaron entre los distintos sitios estudia-

dos, sin embargo no se observó una correlación significativa con las concentraciones de metales 

medidas en agua o en sedimentos. Los niveles de MTs correlacionaron con los niveles intrace-

lulares solubles de metales en el organismo, cumpliendo su función biológica aún en escenarios 

complejos de exposición (Bertrand et al., 2018). 

Las proteínas de estrés son un grupo de proteínas inducibles involucradas en la protección y 

reparación de la célula en respuesta a condiciones perjudiciales incluyendo temperaturas bajas 

y altas, luz UV, condiciones oxidativas, anoxia, estrés salino, metales pesados y xenobióticos 

(Newman, 2015). Se identificaron por primera vez en organismos expuestos a cambios abruptos 

de temperatura (5 a 15ºC), de allí que se conocieran como “Heat Shock Proteins”. Su nombre 

está dado por el peso molecular, por lo que las más conocidas son hsp90, hsp70 y hsp60 (con 

90, 70 y 60 kDa, respectivamente). Las de 16 a 24 kDa se conocen como LMW (bajo peso mo-

lecular) y la de 7 kDa como Ubiquitina. En un estudio realizado en el bivalvo de la Patagonia 

Norte Diplodon chilensis se observó una inducción de expresión de hsp90 en condiciones de 

anoxia (<0,2mg O2/L), mientras que no se encontraron cambios en la expresión de hsp70 en 

anoxia, hipoxia o normoxia (Yusseppone et al., 2018). Debido a que diferentes condiciones de 

estrés pueden inducir diversas proteínas de estrés y en diferente grado, se sugiere el uso de 

patrones de inducción de proteínas de estrés (huellas dactilares de proteínas de estrés) compa-

rando situaciones control y de exposición (Newman, 2015). 

Finalmente, el Sistema de Resistencia a Multixenobióticos (MXR) ha sido identificado en 

numerosos organismos acuáticos y se propone como posible biomarcador de contaminación. 

La proteína efectora de esta función es una P-glicoproteína (Pgp) que está involucrada en la 

eliminación desde el interior celular de variados compuestos tóxicos endógenos y exógenos 

(moderadamente hidrofóbicos, de bajo peso molecular y planos). Estas proteínas, y otras 

proteínas de membrana son parte de la familia de transportadores ABC (transportadores 

dependientes de ATP. Estas proteínas se expresan en tejidos epiteliales especializados, im-

plicados en la secreción y la excreción, tales como el intestino, el hígado y el riñón. La in-

ducción del sistema MXR en J. multidentata se detectó luego de la exposición a una ciano-

toxina (Amé et al., 2009) y a clorpirifós (Bonansea et al., 2016). Ensayos de campo mostraron 
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que existe una relación entre mayores niveles de expresión y mayor nivel de contaminación 

ambiental (Roméo & Giambérini, 2013). 

 

 

Estrés oxidativo 
 

Dentro de los biomarcadores bioquímicos más utilizados hoy día, por ser muy sensibles tanto 

en animales como en plantas, se encuentran los parámetros indicadores de estrés oxidativo (en-

zimas antioxidantes principalmente y productos de peroxidación lipídica, como el malondial-

dehido [MDA]). 

El estrés oxidativo (para más detalles ver Capítulo 5) es un efecto demostrado para gran 

cantidad de contaminantes de diferente naturaleza (ej.: metales, hidrocarburos poliaromáticos, 

xenobióticos orgánicos tales como plaguicidas). Se define como un desbalance entre la genera-

ción y neutralización, mediada por mecanismos antioxidantes, de especies reactivas del oxígeno 

(ROS) (también llamados radicales libres) en un organismo. La producción de ROS puede ser 

incrementada por diferentes vías tales como la inducción de citocromos P450, el desacople de 

los sistemas de transporte de electrones mitocondrial, y en plantas de la cadena de transporte 

de electrones fotosintética.  

En la Figura 13.1. pueden observarse las ROS, las defensas celulares capaces de neu-

tralizar el exceso de ROS y sus consecuencias toxicológicas cuando los sistemas de defensa 

no logran ser eficientes. 

 

 

Figura 13.1: Diagrama del efecto de estrés oxidativo: especies reactivas del oxígeno, defensas celulares  
y sus consecuencias. 
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En los peces se ha descripto el efecto de estrés oxidativo, por ejemplo, causado por el insec-

ticida endosulfán, tanto en cultivos de células adrenocorticales de Oncorynchus mykiss (trucha 

arco iris) como in vivo en Channa punctatus y en especies nativas de Argentina. En términos 

generales se observó un patrón de inhibición de enzimas antioxidantes con el aumento conco-

mitante del contenido de MDA en diferentes órganos de las especies ictícolas J. multidentata, 

Prochilodus lineatus (sábalo) y Australoheros facetus (chanchita) (Ballesteros et al., 2009a; Ba-

chetta et al., 2011; Crupkin et al., 2013). Este insecticida también es capaz de generar el mismo 

efecto en plantas, como lo evidencia la exposición de la macrófita acuática Myriophyllum quitense 

(gambarrusa) en la que se observó el incremento de las actividades enzimáticas de CAT, GST y 

GR y del contenido de peróxido de hidrógeno (H2O2), una de las ROS (Menone et al., 2008). En 

la misma especie este efecto se ha demostrado por exposición a azoxystrobina, un fungicida 

estrobilurínico muy utilizado hoy día en Argentina, cuyo mecanismo de acción involucra el des-

acople del sistema de transporte de electrones mitocondrial en hongos, pero que también es 

capaz de generar daño oxidativo evidenciado por la inhibición de las enzimas CAT y guaiacol 

peroxidasa (POD) y el incremento concomitante en los niveles de MDA (Garanzini et al., 2015; 

2019). Así, concentraciones de relevancia ambiental en exposiciones agudas, que reflejarían 

pulsos de agroquímicos posibles de detectarse en el ambiente luego de eventos de escorrentía 

desde campos de cultivo, fueron capaces de originar estrés oxidativo en especies nativas que 

habitan ecosistemas dulceacuícolas de Argentina y los parámetros seleccionados constituyeron 

biomarcadores de dicho efecto. 

Estos biomarcadores son los más utilizados, principalmente debido a su sensibilidad alta así 

como por la variedad de contaminantes capaces de generar el efecto de estrés oxidativo. En el 

Anexo I se detalla la técnica para la medición de la actividad de la enzima catalasa. 

Parámetros neuromusculares 

Para el normal funcionamiento de los sistemas sensoriales y neuromusculares, en casi todos 

los taxa del reino animal, el neurotransmisor acetilcolina es vital, dado que es utilizado para 

transmitir impulsos nerviosos a través de la sinapsis. La enzima acetilcolinesterasa (AChE) tiene 

una función clave en la regulación o desactivación de esta transmisión nerviosa mediante la hi-

drólisis de la acetilcolina. Es por ello que cualquier sustancia que inhibe su actividad catalítica 

determinará que la acetilcolina se acumule en las terminaciones nerviosas y permanezca por 

más tiempo estimulando sus receptores postsinápticos, lo cual puede provocar temblores, dis-

función motora y la muerte del animal. Los peces, por ejemplo, mueren cuando la actividad de 

AChE disminuye más del 70-80%. 

Los plaguicidas organofosforados (OPs) y carbamatos inhiben la actividad de AChE. Dicha 

inhibición ha sido, por lo tanto, utilizada para evaluar la naturaleza y extensión de la exposición 

de la vida silvestre a este tipo de compuestos. La medición de AChE es más sencilla, rápida y 

menos costosa que los análisis químicos de OPs y carbamatos, los cuales son metabolizados y 

eliminados rápidamente. Por el contrario, la inhibición de AChE puede persistir más tiempo, lo 

cual serviría para demostrar la exposición previa de los organismos a estos compuestos. Por 
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ejemplo, en monitoreos en el río Reconquista se observó inhibición de AChE en el cerebro del 

pez Cnesterodon decemmaculatus recolectados en sitios donde no se encontró en agua canti-

dades detectables de insecticidas OPs (de la Torre et al., 2005).  

A pesar de la utilidad como un biomarcador específico, en los últimos años, se ha generado 

evidencia de que otros tóxicos (ej., otros plaguicidas, detergentes, metales, toxinas de cianobac-

terias) exhiben actividad anticolinesterásica.  

Otros posibles biomarcadores neuromusculares son las alteraciones que pueden generar de-

terminados tóxicos sobre la estructura de las miofibrillas del músculo esquelético y su capacidad 

de contracción. Así, por ejemplo, se han detectado proteínas miofibrilares muy susceptibles al 

estrés oxidativo como indicadoras de toxicidad del insecticida endosulfán (Crupkin et al., 2018). 

 

Genotoxicidad 

Si bien en el presente libro hay un capítulo particularmente sobre estos efectos (ver Capítulo 

7), aquí mencionaremos los más utilizados en bioindicadores vegetales, particularmente en ma-

crófitas acuáticas. En 1984 el “International Programon Chemical Safety (IPCS)”, auspiciado por 

el Programa de las Naciones Unidas para el Desarrollo (PNUD), inició un estudio colaborativo 

para evaluar el uso de bioensayos de corto plazo con plantas para la detección de sustancias 

potencialmente mutagénicas y carcinogénicas. Entre los modelos de bioensayos utilizados se 

encuentra el ensayo de pelos estaminales en Tradescantia palludosa para detectar mutaciones 

génicas, el ensayo de aberraciones cromosómicas en ápices de raíz en Vicia faba y el de micro-

núcleos (MN) en T. palludosa. Hoy día, estos ensayos están estandarizados, siendo el principal 

a nivel citogenético el test de aberraciones cromosómicas en células mitóticas, usualmente cuan-

tificadas en ápices radicales, tanto en especies terrestres modelo (ej.: Allium cepa, V. faba) como 

en especies alternativas como la palustre Bidens laevis. El test de Aberraciones Cromosómicas 

en Anafase-Telofase (ACAT), se aplica para la evaluación de aguas provenientes de fuentes 

naturales (ríos, lagos, lagunas), de efluentes industriales y domésticos y de químicos solubles e 

insolubles en agua (Mudry y Carballo, 2006). Como ejemplo podemos mencionar su uso para 

definir genotoxicidad de plaguicidas de uso actual en bioensayos de laboratorio utilizando la es-

pecie palustre B. laevis (Pérez et al., 2014, Moreyra et al., 2019). Este biomarcador es metodo-

lógicamente simple, confiable y de bajo costo. A nivel molecular, y no tan común como en ani-

males, se estudia la fragmentación del ADN nuclear mediante el ensayo “cometa”. Esta técnica 

está basada en la visualización del daño en el ADN en células individuales, y comenzó a utilizarse 

en los 1990´s en V. faba (Koppen y Verschaeve 1996). 

 

Perturbación endócrina 

La OMS define a los perturbadores endócrinos (para más detalle ver Capítulo 8) como sus-

tancias exógenas que alteran la función del sistema endocrino y consecuentemente causan efec-

tos adversos sobre la salud de un organismo, de su progenie, o de sus poblaciones (OMS/PISQ, 

2002). Los perturbadores endócrinos actúan imitando o antagonizando las hormonas endógenas, 

alterando el patrón normal de síntesis, almacenamiento, liberación, transporte, metabolismo, 
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unión, acción y eliminación de las hormonas o modificando los niveles de sus receptores. La 

medición de cualquier disfunción endócrina podría ser utilizada como biomarcador. Sin embargo, 

sólo algunas pocas respuestas han sido lo suficientemente estudias para ser aplicadas en estu-

dios ecotoxicológicos. Una de ellas es la expresión de vitelogenina (proteína precursora de la 

yema del huevo) cuyo uso como biomarcador de perturbación endócrina está aceptado en ver-

tebrados, pero aún es discutido en invertebrados (Amiard & Amiard-Triquet, 2015). En condicio-

nes naturales, sólo las hembras maduras producen esta proteína. La inducción de vitelogénesis 

en machos o la variación en sus niveles de expresión son evidencia directa de exposición a 

sustancias con actividad estrogénica, como ha sido observado en machos de Gambusia affinis 

aguas abajo de una planta depuradora de líquidos cloacales (Rautenberg et al., 2015). 

 

Hematología 

Los biomarcadores hematológicos son importantes para el diagnóstico del estado de salud 

general de los vertebrados. Dentro de los parámetros sanguíneos se incluyen el conteo de 

glóbulos rojos, contenido de hemoglobina, hematocrito, índices hematimétricos derivados (vo-

lumen corpuscular medio, hemoglobina corpuscular media, concentración de hemoglobina cor-

puscular media), cantidad de glóbulos blancos, frecuencia leucocitaria, etc. El uso de estos 

biomarcadores resulta barato y rápido, y una alteración en sus valores puede indicar etapas 

tempranas de enfermedad. Sin embargo, no son específicos y requieren el conocimiento previo 

de sus valores de referencia, dado que pueden verse alterados por una variedad de factores 

intrínsecos y extrínsecos (ej, sexo, estadio reproductivo, estado nutricional, edad, estacionali-

dad, calidad ambiental). 

Este tipo de biomarcadores responden al estrés ambiental y exposición a diferentes xenobió-

ticos. Se han empleado, por ejemplo, para monitorear las respuestas de los peces a metales, 

plaguicidas, sitios contaminados y, por lo tanto, su estado de salud en tales condiciones adversas 

(ej., Cazenave et al., 2005, Da Cuña et al., 2011). 

 

Histopatología 

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

crónicos de la contaminación. Las alteraciones histológicas son el resultado de cambios bioquí-

micos y fisiológicos en un organismo y sirven para predecir posibles efectos sobre otros procesos 

o niveles de organización biológica (crecimiento, reproducción, comportamiento, población) (Hin-

ton & Laurén, 1990). El uso de estos biomarcadores permite el examen de diferentes órganos o 

tejidos, e incluso de animales enteros (ej., huevos, larvas, adultos de especies pequeñas). Otra 

ventaja que poseen estos biomarcadores es que son relativamente fáciles de medir, utilizándose 

métodos convencionales (fijación, procesamiento, tinción) que no son costosos. Además, el 

avance tecnológico permite análisis cuantitativos de las patologías observadas (morfometría, 

medición de áreas afectadas, etc.), lo cual favorece el desarrollo de métodos estandarizados 

para la descripción y evaluación de los cambios observados.  
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La capacidad para identificar alteraciones dependerá no solo de la correcta preparación de 

los cortes histológicos sino también de la experiencia del investigador para detectar y clasificar 

las patologías. Algo a tener en cuenta es que, al igual que otros biomarcadores, varios factores 

pueden generar cambios histopatológicos (ej., hormonas, estado nutricional, ciclos estacionales). 

Otra desventaja del uso de estos biomarcadores es que raramente un compuesto tóxico pueda 

estar asociado a un solo tipo de lesión. A pesar de ello, son frecuentemente utilizados, tanto en 

estudios de campo como de laboratorio, dado que brindan una visión a un nivel de integración 

mayor que los marcadores bioquímicos o fisiológicos.  

Entre los organismos acuáticos, los peces representan uno de los grupos más estudiados a 

nivel histológico. Si bien varios órganos pueden ser evaluados, el hígado y las branquias resultan 

estratégicos desde el punto de vista toxicológico. Las branquias constituyen un tejido particular-

mente susceptible a contaminantes ambientales debido a que se encuentran en contacto directo 

con el medio, por lo que representan la primera barrera para el ingreso de tóxicos. A partir de la 

identificación de diversas patologías en este órgano, es posible inferir la afección de una o más 

de sus múltiples funciones (respiración, regulación iónica, excreción de desechos nitrogenados). 

Por otra parte, el hígado juega un rol clave en el metabolismo energético y respuesta de 

defensa a compuestos tóxicos exógenos. Su análisis histológico puede evidenciar desbalances 

metabólicos debido a un mayor depósito de glucógeno o lípidos (ej., a través de la observación 

de vacuolas en sus hepatocitos), alteraciones estructurales o patologías producto de exposicio-

nes crónicas, entre otras. 

Biomarcadores fisiológicos o de condición 
Al evaluar el impacto de los contaminantes sobre las plantas y animales, no debe pasar por 

alto un examen de su morfología, aspecto y otras características generales sobre su condición. 

A partir de algunas medidas somáticas pueden calcularse de manera sencilla, barata y rápida 

varios índices. Tales mediciones sirven para identificar a los ejemplares más sensibles de una 

población, proporcionar información sobre las reservas de energía y posiblemente la capacidad 

de los animales para tolerar los contaminantes.  

Dentro de este grupo de biomarcadores pueden mencionarse el factor de condición (relación 

entre el peso corporal y la longitud) que sirve para evaluar el estado general de los peces, y el 

índice hepatosomático (relación entre el peso del hígado y el peso total del organismo) para 

identificar posibles enfermedades del hígado. Si bien se ha demostrado que estos índices res-

ponden a la exposición a una amplia variedad de compuestos tóxicos, también presentan fluc-

tuaciones estacionales y fisiológicas asociadas a cambios en la alimentación, disponibilidad de 

nutrientes, desarrollo y maduración sexual, etc. 

En plantas, los biomarcadores fisiológicos más utilizados son los pigmentos fotosintéticos, 

clorofilas “a” y “b” y carotenoides. Algunos xenobióticos pueden afectar la síntesis de estos pig-

mentos directamente y otros indirectamente como los herbicidas que interrumpen la síntesis de 

membranas. Estos parámetros resultan más sensibles que otros indicadores de estrés como la 

biomasa o la tasa relativa de crecimiento, si bien los efectos de algunos contaminantes químicos 
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sobre estos pigmentos pueden ser influenciados por condiciones de crecimiento ambientales. El 

contenido y/o composición de pigmentos se usa generalmente también en microalgas, donde el 

contenido de pigmento equivale a la biomasa de algas vivas. En todos los casos, son biomarca-

dores fácilmente medibles y aplicables a estudios de laboratorio y de campo. 

Comportamiento 
El comportamiento consiste en una serie de actividades explícitas observables del cuerpo 

entero, el cual opera a través del sistema nervioso y asiste a los animales para sobrevivir, crecer 

y reproducirse (Beitinger, 1990). Desde una perspectiva ecotoxicológica, la observación de cam-

bios en el comportamiento permite evaluar los efectos subletales de químicos, identificar modos 

de acción tóxica, y proveer un nexo entre procesos celulares y las consecuencias ecológicas de 

la contaminación ambiental (para más detalle ver Capítulo 9).  

Los biomarcadores comportamentales se usan con éxito en organismos acuáticos, particular-

mente en peces y microcrustáceos. Varios estudios evaluaron los efectos de pesticidas sobre el 

comportamiento de peces nativos (Ballesteros et al., 2009b, Bonifacio et al., 2017), incluso de-

mostrándose la correlación entre la inhibición de AChE y una disminución de la actividad natato-

ria en la especie J. multidentata expuesta al insecticida clorpirifós (Bonansea et al., 2016). 

Por otro lado, los estudios de comportamiento pueden brindar información con un mayor rea-

lismo ecológico, como por ejemplo cuando se estudian los efectos de contaminantes sobre la 

relación predador-presa. Un ejemplo de ello es el estudio de Gutiérrez & Negro (2014) quienes 

observaron que el clorpirifós causó una alteración en la interacción trófica entre el camarón Ma-

crobrachium borellii y el cladócero Ceriodaphnia dubia. 

A pesar de su utilidad, estos biomarcadores no son incluidos rutinariamente en evaluaciones 

de riesgo o establecimiento de criterios de calidad del agua. Los principales problemas que han 

limitado la aceptación del comportamiento como herramienta regulatoria son la dificultad para 

asociar cambios comportamentales con un químico específico y la carencia de ensayos estan-

darizados y verificación en campo (Newman & Unger, 2011).  

Por el contrario, existen protocolos estandarizados para evaluar algunos comportamientos de 

ciertos organismos terrestres, tales como el test de evasión de lombrices de tierra (ISO, 2005) o 

aves (OECD, 2011). Estos ensayos han sido usados por algunos grupos de trabajo en nuestro 

país (Addy Orduna et al., 2013, Salvio et al., 2016).  

Consideraciones finales 

La utilización de biomarcadores claramente permite obtener información que no puede ser 

obtenida desde la medición de residuos químicos en las distintas matrices ambientales (agua, 

sedimento, suelo, biota). Es importante tener en cuenta que un enfoque que hace uso de pará-

metros biológicos no remplaza las estrategias de monitoreo químico, sino que los complementa, 

brindando información sobre los efectos de los contaminantes de forma integradora dado que 
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reflejan que el contaminante está presente, ha sido incorporado por los organismos y/o ha gene-

rado un efecto tóxico. 

Si bien los biomarcadores resultan particularmente útiles cuando sus respuestas pueden re-

lacionarse directamente a una clase de compuesto químico, la medición de un conjunto de bio-

marcadores inespecíficos y a diferentes niveles de organización biológica, permite una evalua-

ción integral del estado de salud o condición de los organismos expuestos. Particularmente, en 

las evaluaciones de calidad del agua, donde en general existen escenarios complejos de expo-

sición (ej., mezclas de compuestos químicos y otros factores de estrés), se recomienda el uso 

de una batería de biomarcadores complementarios para comprender cómo responde un orga-

nismo a la carga total de contaminación en un área. Este enfoque multibiomarcador viene siendo 

usado desde hace un tiempo y, junto con herramientas de análisis estadístico apropiadas, per-

mite obtener una mirada global del potencial impacto de los contaminantes sobre la salud de los 

organismos bajo estudio. Así, el uso de baterías de biomarcadores es fundamental en estudios 

actuales de contaminación ambiental y ecotoxicología. 

Aunque los biomarcadores se presentan como herramientas valiosas para el monitoreo am-

biental, está claro que se necesita más información sobre los niveles basales y la variabilidad na-

tural de estas respuestas en especies nativas. En Argentina las investigaciones en este campo se 

han incrementado en los últimos años, hecho que ha permitido observar la sensibilidad general-

mente mayor de las especies nativas en relación a las especies modelo del hemisferio norte. Por 

otra parte, se necesitan llevar a cabo más estudios que validen en campo los resultados obtenidos 

en condiciones de laboratorio. La variabilidad debida a otros factores (ambientales tales como la 

temperatura o inherentes a los individuos tales como el sexo o la talla) debe ser comprendida y 

debe estar dentro de límites aceptables para evitar falsos negativos o falsos positivos. 

Si bien queda mucho trabajo por delante para evaluar e interpretar las respuestas de los bio-

marcadores y desarrollar procedimientos de control de calidad aceptables, los esfuerzos para 

incorporarlos en programas de monitoreo de rutina seguramente serán beneficiosos. 

ANEXO I: Técnica Catalasa- Biomarcador del efecto de estrés 
oxidativo en animales y plantas 

CATALASA (Beutler, 1982) 

Fundamento:  
El peróxido de hidrógeno es una especie reactiva de oxígeno que se genera producto del meta-

bolismo aerobio y que es dañina para la célula dado que puede reaccionar con diferentes biomolécu-

las oxidándolas. Por ello, en la evolución biológica se han originado enzimas como la catalasa que 

específicamente cataliza la descomposición de H2O2 de acuerdo con la siguiente reacción: 

 
  catalasa

2 H2O2    2H2O + O2 
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Esta enzima es particularmente abundante en los peroxisomas de los hepatocitos y su alta 

procesividad y fácil determinación la hace un biomarcador comúnmente en ecotoxicología para 

evaluar el estatus del sistema antioxidante. 

Procedimiento: 
Homogenización del tejido: La muestra de hígado o tejido a evaluar suele homogenizarse 

en solución tampón (fosfato o Tris-HCl) a pH 7,2 utilizando un mortero u homogeneizador de 

vidrio (tipo Potter- Elvehjem), rotor-estator (tipo Politrón o Ultra-Turrax) o de ultrasonido. En 

tejidos animales la relación tejido:solución tampón suele ser de 1:4. El procedimiento debe 

realizarse siempre manteniendo el frío en baño de hielo para evitar procesos degradativos. 

Para una mayor purificación de la enzima, el homogenato debe filtrase a través de una gaza 

estéril y luego centrifugarse en una centrífuga de mesada refrigerada a la mayor potencia 

disponible (ej. 10.000 g por 20 min a 4 °C). La actividad de la catalasa será evaluada en el 

sobrenadante resultante. Por lo general requiere de una dilución posterior del homogenato 

(ej. 1:100) en la misma solución tampón para evitar la formación de burbujas de O2 en la 

cubeta dada la alta procesividad de la enzima.  

Determinación de la actividad enzimática: 

Blanco 

(µL) 

Muestra 

(µL) 

Tris-HCl 1M, EDTA 5mM, pH 8.0 50 50 

H2O2 (12 µM) - 900 

H2O 930 30

Incubar a 37Ԩ por 10 min 

Muestra (extracto enzimático) 20 20 

Comentarios y cálculos: 
La velocidad de descomposición de H2O2 por catalasa se puede seguir por la disminución de 

la absorbancia medida espectrofotométricamente a 240 nm.  

La reacción es lineal sólo durante los primeros 3 o 4 minutos. Por lo tanto, el registro de la 

densidad óptica debe comenzar inmediatamente después de la adición del extracto. 

La actividad enzimática específica se calcula usando un coeficiente de extinción molar de ε = 

43.6 (M-1 cm-1) y se expresa como cantidad de enzima que degrada 1μM de H2O2/min/mg pro-

teína. Para este cálculo debe determinarse la cantidad de proteínas totales en el homogenato 

que puede ser realizado por el método de Lowry (1951) o Bradford (1976). Alternativamente el 

valor de la actividad podría ser normalizado por la masa de tejido, pero el error de la estimación 

será mayor debido a posibles diferencias en la eficiencia de la homogeneización.  
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CAPITULO 14 
Evaluación de Riesgo Ecológica 

Pablo M. Demetrio 

La producción de bienes y servicios por parte del hombre pueden generar una variedad de 

estresores físicos, químicos y biológicos que producen o pueden producir impactos negativos 

sobre el ambiente y la integridad estructural y/o funcional de los ecosistemas. En consecuencia, 

resulta fundamental disponer de metodologías apropiadas que permitan identificar los principales 

peligros y efectos sobre los ecosistemas, evaluar los riesgos asociados y gestionar las medidas 

necesarias para su manejo.  

La Ecotoxicología tiene dentro de sus objetivos, proporcionar conocimiento básico para la identi-

ficación y valoración de la peligrosidad de diferentes sustancias químicas. Esta información puede 

incorporarse en un esquema conocido como Evaluación de Riesgos, siendo una valiosa herramienta 

disponible para evaluar el riesgo de una sustancia sobre la salud humana y el medio ambiente; y ha 

sido adoptada de manera amplia en distintas legislaciones nacionales e internacionales.  

Los tomadores de decisiones tienen el desafío de resolver problemas ambientales complejos 

asociados con las presiones crecientes generadas por las actividades humanas sobre los eco-

sistemas. Estos desafíos se hacen difíciles por la cantidad y diversidad de perturbaciones huma-

nas y se amplifica más por la comprensión imperfecta de los sistemas ecológicos. El proceso de 

la Evaluación de Riesgos aborda la complejidad ecológica intentando incorporar la incertidumbre 

en la caracterización de los impactos provocados por el hombre sobre los ecosistemas. 

La Evaluación del Riesgo Ecológico es el proceso por el que se define la probabilidad de un 

determinado estrés para producir efectos ecológicamente adversos; en la bibliografía se utiliza 

la sigla ERA (Ecological Risk Assessment) para hacer referencia a este proceso. En el presente 

capítulo focalizaremos la ERA para la evaluación de estresores químicos individuales, aunque 

hay que mencionar que el esquema utilizado se ha generalizado tanto para múltiples estresores 

como para estresores de otra naturaleza (no solo de origen químico). 

Las ERAs se derivan de necesidades específicas para evaluar los impactos en el medio am-

biente inducidos por el hombre. Además del contexto vinculado a la investigación académica, 

muchas ERAs realizadas son motivados por la legislación y llevadas adelante por organismo 

gubernamentales; como así también por la industria privada para determinar futuros riesgos y 

responsabilidades asociados con el desarrollo, uso y eliminación de productos nuevos o existen-

tes (por ejemplo, plaguicidas y productos químicos industriales). 
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Orígenes de la ERA 
 

La legislación ambiental establecida en los Estados Unidos durante la década del ‘70 y ‘80 requirió 

evaluaciones de los riesgos para la salud pública y el medio ambiente. Como consecuencia de esto 

se generó una metodología formalizada para la ERA. La ERA tiene sus raíces metodológicas fusio-

nando herramientas de las evaluaciones de seguros tradicionales (seguros de vida, por ejemplo) con 

enfoques de la evaluación ecológica (Evaluación de Impacto Ambiental), siguiendo los lineamientos 

del enfoque de riesgos sobre salud humana que se encontraba con mayor grado de desarrollo en 

ese momento. En los ’90 quedó completado el marco conceptual hoy conocido, diferenciándose las 

metodologías de la ERA y aquellas enfocadas sobre salud humana; e incorporando, además a las 

partes interesadas durante el proceso (stakeholders) y la figura del gestor de riesgo.  

Debido a la inclusión o no de la salud humana dentro de la evaluación hay que diferenciar la 

Evaluación de Riesgo Ambiental de la Evaluación de Riesgo Ecológica; la diferencia entre ambas 

radica en el alcance de las unidades potencialmente afectadas. Por un lado, la Evaluación de 

Riesgo Ecológico sólo considera la evaluación de los potenciales efectos sobre las unidades 

ecológicas (lo que muchas veces se considera medio natural) sin incluir la población humana, 

mientras que la Evaluación de Riesgo Ambiental tiene como alcance la evaluación de riesgo de 

los potenciales efectos de los impactos ambientales sobre seres humanos y el medio natural. En 

el presente capítulo siempre estaremos en el marco de la Evaluación de Riesgo Ecológica, salvo 

que ese se especifique el caso contrario 

 

 

Marco Conceptual 
 

La estructura y terminología de la ERA se puede observar en la Figura 14.1. Distintos países 

(Canadá, Australia, países europeos, entre otros) siguieron abordajes similares generando me-

todologías propias sin grandes diferencias estructurales en el marco conceptual. Para el presente 

capítulo seguiremos como base los lineamientos de la USEPA (United States Environmental Pro-

tection Agency); focalizando en el eje técnico-científico que es el coloreado en la Figura 14.1. 

Según la USEPA, el proceso de la ERA se constituye a través de la caracterización de efectos y 

la caracterización de la exposición. Ambos componentes forman parte de tres fases: 

1. La etapa de formulación del problema define claramente la problemática que se va 

abordar. Esta etapa identifica el alcance, la sustancia de interés y los receptores o entidades 

ecológicas de preocupación en la evaluación; como así también las rutas de exposición. Los 

supuestos y los criterios asociados para tomar decisiones deben estar claramente estableci-

dos. Se deben considerar los puntos finales de evaluación apropiados; también las relacio-

nes entre ellos y las mediciones. Esta etapa también debería incluir un modelo conceptual 

del sitio que identifica las rutas de exposición que vinculan el estresor a los receptores. El 

modelo conceptual del sitio es un componente clave de cualquier evaluación de riesgos que 
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integra los elementos de la evaluación para proporcionar un "diagrama de flujo" utilizado para 

lograr los objetivos planteados.  

 

 

Figura 14.1. Estructura de la Evaluación de Riesgo Ecológico. Modificado a partir de USEPA (1998) 

 

2. La etapa de análisis del riesgo incluye los análisis de los perfiles de exposición y de 

efectos ecológicos, cuantificando tanto (I) el grado de exposición in situ de los receptores o enti-

dades ecológicas de preocupación a la sustancia de interés y (II) los efectos adversos asociados 

con la sustancia de interés:  

(I)  Esta etapa cuantifica la exposición potencial de un receptor a la sustancia de interés 

en el sitio. Es importante identificar las vías de exposición relevantes y estimar la 

intensidad, frecuencia y duración de la exposición. Estos cálculos incluyen informa-
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ción sobre la entidad o receptor y dependiendo de cuál sea este, la información ne-

cesaria (dieta, nivel trófico, hábitat, factores de bioacumulación, entre otros). La es-

trategia, en la mayoría de los casos, consiste en sobreestimar los niveles de exposi-

ción intencionalmente garantizando que la ERA sea conservativa. 

(II) Esta etapa cuantifica las relaciones entre la dosis o concentración de la sustancia de 

interés y la asociada con efectos biológicos agudos o crónicos sobre los receptores o 

entidades ecológicas. Estas estimaciones pueden basarse en estudios de laboratorio 

o de campo. Si las evaluaciones directas no están disponibles podrían utilizarse datos 

de un receptor similar al de preocupación o sustancias químicas similares a la sus-

tancia de interés. Esto debe realizarse con el debido cuidado en el caso de las extra-

polaciones correspondientes y explicitando claramente la razón de su uso. 

3. La caracterización del riesgo integra la información de los efectos ecológicos y la infor-

mación de exposición para evaluar el riesgo, con la posterior formulación de conclusiones y re-

comendaciones. En este punto el riesgo es estimado y caracterizado. Utilizando un enfoque ba-

sado en el peso de la evidencia se pueden evaluar los resultados de los pasos previos y formular 

una conclusión general. Estos enfoques abarcan desde decisiones relativamente cualitativas ba-

sadas en el juicio de expertos a decisiones más cuantitativas. 

Las ERAs se llevan a cabo utilizando un enfoque en pasos o escalonado. El nivel inicial es 

una evaluación de tipo screnning (búsqueda rápida) donde las suposiciones son muy conserva-

doras, considerándose niveles “seguros” y se utilizan datos genéricos del sitio. Los resultados 

que indican que no hay riesgo se aceptan solamente con un nivel alto de confianza, y la evalua-

ción en este caso se considera completa. Por el contrario, si los resultados indican que existe 

riesgo aún con un nivel bajo de confianza la ERA avanzaría al siguiente nivel de evaluación. Al 

avanzar a niveles superiores en la ERA, lo conservativo se va reduciendo progresivamente utili-

zando datos más sitio-específicos y aumentando la complejidad de los abordajes para mejorar 

la confiabilidad de los resultados. Los niveles superiores de la ERA pueden utilizar modelos de 

mayor complejidad y enfoques probabilísticos. Incluso en estos niveles superiores, existe un 

grado de incertidumbre; la misma debe ser reconocida y puesta de manifiesto en la propia ERA. 

 

 

Tipos de Evaluaciones 
 

La aproximación al riesgo puede alcanzarse desde diferentes abordajes. El primer abordaje 

es generar sistemas de clasificación o scoring de sustancias, como en caso del USEPA Hazard 

Ranking System, en este caso solo se utiliza la información de la toxicidad sin información vin-

culada a la exposición (Figura 14.2.a). En un sentido estricto sería una escala basada en la toxi-

cidad de la sustancia y no una escala de riesgo; sin embargo, este abordaje ha sido útil y am-

pliamente utilizado en la priorización de sustancias en normativas internacionales. 

Por otro lado, cuando se integra la información de la exposición, además de la de efectos 

(toxicidad) la evaluación generalmente se realiza siguiendo uno de dos enfoques: determinístico 
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o probabilístico. El método más sencillo y ampliamente utilizado entre los dos mencionados es

el determinístico. Para la sustancia de interés debería realizarse un cociente de riesgo (Figura 

14.2.b). Estos cocientes comparan una concentración de efecto en relación a una concentración 

de exposición. En este enfoque se emplean supuestos conservadores y, en muchos casos, fac-

tores de seguridad para asegurar que se protejan los receptores o entidades ecológicas más 

sensibles. Estas herramientas son útiles para la detección efectiva de los receptores que clara-

mente no están en riesgo y cuáles deben estudiarse con mayor detalle. Aunque normalmente se 

utiliza en evaluaciones de riesgo, estos cocientes en realidad no cuantifican realmente un riesgo 

y no hay que interpretar su valor como proporcional a la magnitud de este (Solomon et al, 2000). 

Los enfoques probabilísticos caracterizan el riesgo utilizando distribuciones estadísticas para re-

presentar la variabilidad en los parámetros de entrada, como las concentraciones de la sustancia de 

interés y los efectos ecológicos adversos o puntos finales ecotoxicológicos (Figura 14.2.c). Simula-

ciones mediante computadores o modelos estadísticos se pueden utilizar para representar o predecir 

estas variables. La salida de una ERA probabilística es una distribución que refleja la incertidumbre 

asociada con las variables de entrada; esta distribución se asocia con el concepto formal de riesgo. 

Figura 14.2. Tipos de enfoques para aproximar al riesgo. a) categorización de sustancias sin información  
de la exposición, b) enfoque determinístico mediante cocientes de exposición y toxicidad y c) enfoque  

probabilístico asociado con el concepto de riesgo. 

Características de la Evaluación de Riesgos  

Se conoce como Evaluación de Riesgo Ecológica al proceso de evaluar y cuantificar la pro-

babilidad que un efecto adverso ocurra sobre los ecosistemas como resultado de un estresor o 

una combinación de estresores. Se evalúa el riesgo sobre los receptores de preocupación o 

entidades ecológicas de interés asociados con distintos estresores. La ERA puede ser utilizado 

en un contexto de peso de la evidencia para identificar los riesgos ambientales y para la gestión 

de estos. Por lo tanto, constituye una herramienta para la gestión de actividades humanas po-

tencialmente generadoras de efectos no deseables sobre el medio, pudiéndose ser tanto de ca-

rácter prospectivo como retrospectivo.  



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGÍA – PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP 314 

Un estresor se refiere a cualquier entidad física, química o biológica u ocurrencia que causa o 

tiene el potencial de causar daño a los organismos vivos. El daño puede referirse a impactos directos 

o indirectos. Por ejemplo, una ERA que investigue el impacto de un plaguicida en las aguas superfi-

ciales puede evaluar las comunidades de macrófitas en busca de evidencia de cambios en la abun-

dancia o diversidad que resulte directamente de la toxicidad del plaguicida. Además, la ERA puede 

examinar las comunidades de peces e invertebrados bentónicos en busca de evidencia de impactos 

indirectos, tales como la reducción de la abundancia o diversidad resultante de la pérdida de hábitat. 

Una ERA es un proceso científico riguroso y exhaustivo utilizado para cuantificar la magnitud 

del riesgo atribuible a un factor estresante único o una combinación de factores de estrés en un 

lugar determinado. En su abordaje se pretende determinar la probabilidad de que un estresor 

genere o haya generado un efecto adverso sobre el ambiente, así como establecer las medidas 

adecuadas para su control. El objetivo final de este proceso es permitir a los gestores de riesgos 

identificar, priorizar y, en última instancia, gestionar los riesgos. La gestión del riesgo es un pro-

ceso distinto y separado mediante el cual se desarrollan e implementan estrategias para contro-

lar, mitigar o manejar el riesgo. Los gestores de riesgos integran conclusiones y recomiendan 

acciones de una ERA con consideraciones técnicas y socioeconómicas para determinar si se 

requieren acciones correctivas y, de ser así, seleccionan las estrategias apropiadas. 

El riesgo se define como la probabilidad que un evento no deseado ocurrirá. De esta manera 

el riesgo ecológico se refiere a la probabilidad de ocurrencia de un efecto ecológico no deseado. 

En la mayoría de los casos se considera la evaluación de las consecuencias de un evento no 

deseado conjuntamente con la estimación de su ocurrencia. Es fundamental conceptualizar el 

resultado del riesgo obtenido en una ERA en función de la situación considerada. El riesgo esti-

mado siempre está dado en función del escenario de exposición y de efectos de la evaluación. 

Formulación del problema 

Es este punto se define claramente la naturaleza y objetivo de la ERA, de ahí se desprende su 

importancia. Describe las fuentes potenciales de riesgo (estresores) identificando los impactos eco-

lógicos no deseados (puntos finales), considerando la naturaleza de los impactos ecológicos en rela-

ción a los estresores y produce un modelo conceptual del conjunto de la evaluación. En este punto 

los asesores de riesgo participan para definir entre las partes interesadas (stakeholders) los objetivos 

de la ERA. El modelo conceptual debe considerarse abierto a modificaciones vinculadas a cambios 

de objetivos y/o nueva información. No existe una manera única de realizar el modelo conceptual, 

aunque en muchas normativas existen ejemplos para tomar como modelos (Figura 14.3.). 

Después de generar el modelo conceptual, la fase de formulación del problema continúa 

desarrollando un plan para implementarlo. Posteriormente se caracterizan los estresores, se 

identifican aspectos específicos de los efectos ecológicos de interés y cuáles serían los datos 

necesarios para la situación planteada, así también, como las medidas que podrían utilizarse 

para relacionar cuantitativamente los estresores con los efectos ecológicos esperados. En esta 
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etapa las partes implicadas realizan las sugerencias necesarias y son consideradas para incor-

porar en el modelo conceptual final. Una vez que finaliza esta etapa se continúa con el análisis 

que caracteriza la exposición al estresor y los efectos ecológicos de interés. 

 

 

Figura 14.3. Modelo conceptual genérico. Los rectángulos naranjas son entidades y los óvalos azules procesos 

 

 

Fase de Análisis 
 

Caracterización de la Exposición 
 

La exposición se caracteriza por identificar los procesos y mecanismos que ponen en contacto 

los organismos con los estresores de interés y cuantifican la magnitud, frecuencia y duración de 

este contacto. Para que exista riesgo debe existir contacto con el estresor, coincidir en tiempo y 

espacio. La naturaleza de los estresores y los distintos tipos de efectos ecológicos a evaluar 

influirán en el análisis de exposición. Cada estresor tendrá una escala espacio-temporal donde 

será relevante su análisis. Por ejemplo, un pequeño derrame tóxico puede ser local y a corto 

plazo, o el ingreso por escorrentía superficial de un plaguicida que se degrada rápidamente a un 

cuerpo de agua, también. En cambio, otro tipo de estresores pueden ejercer impactos ecológicos 

en grandes extensiones como el caso de un gran derrame por un buque petrolero con efectos a 

largo plazo sobre el ecosistema (Tabla 14.1). 

La naturaleza de los estresores específicos otorga información sobre los procesos y mecanismos 

que deberían ser evaluados en un ERA. Los contaminantes químicos que se encuentran en el am-

biente son transportados por las fases fluidas, agua y aire. Algunos pueden acumularse en los orga-

nismos y ser transmitidos a través de la red trófica.  Algunos compuestos orgánicos son relativamente 

insolubles en agua y son adsorbidos en suelos y sedimentos, mientras otros se mantienen en solución 

y son posteriormente transportados con el agua. La caracterización de la exposición debería focali-

zarse sobre los fenómenos de transporte más que en los procesos físico-químicos. 

Los tipos de efectos ecológicos incluidos en el modelo conceptual también pueden pro-

porcionar información para el análisis de exposición. Los organismos ocupan ciertas dimen-

siones espacio-temporales. Los hábitats tienen una extensión espacial mensurable y los pro-

cesos ecológicos exhiben tasas características. Tales observaciones pueden servir de guía 

para el análisis de exposición (Tabla 14.1.). Por ejemplo, el conocimiento del momento en 

que se produce una etapa sensible de un ciclo de vida (por ejemplo, huevos, larvas) y la 
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duración de la misma pueden focalizar la evaluación correspondiente de los estresores de 

interés y ser más significativa que cuantificar una exposición a largo plazo en un monitoreo 

que podría no contemplar el momento crítico del período de exposición. Del mismo modo, 

los cambios estacionales en la luz, la temperatura, la precipitación y otros factores físicos 

pueden dar lugar a variabilidad espacio-temporal en la exposición. El punto importante es 

contemplar esa variabilidad, y que tanto a partir de los procesos que influyen en el estresor, 

como de las características de las entidades ecológicas de interés, se tengan en considera-

ción para abordar un análisis significativo de la exposición. 

 

Tabla 14.1: Escalas de observación en la ERA. Ejemplos  
de entidades y funciones 

Escala Espacial Escala Temporal Entidades Funciones 

Nivel Organismo Horas-Días Organismo Supervivencia 

(hasta m2)   Crecimiento 

      Reproducción 

Microcosmos Días-Meses Organismo Supervivencia 

(hasta m2)  Población Crecimiento 

    Comunidad  Producción 

Campo Días-Años Organismo Supervivencia 

(m2-km2)  Población Crecimiento 

    Comunidad  Producción 

Monitoreo Ambiental Años Organismo Supervivencia 

(m2-km2)  Población Crecimiento 

  Comunidad  Ciclado 

 
 

Se pueden utilizar distintos enfoques de manera secuencial para evaluar la exposición. Se pue-

den desarrollar casos del “peor-escenario” que asuman valores máximos del estresor. Por ejemplo, 

las concentraciones de productos químicos tóxicos al final de un efluente se pueden usar sin tener 

en cuenta la dilución física, las alteraciones químicas o la degradación biológica que, de lo contrario, 

reduzca las concentraciones a las que realmente estarían expuestos los organismos de interés. 

Este enfoque está sesgado hacia la sobreestimación de la exposición y el riesgo. Si resultan riesgos 

aceptables de estas exposiciones extremas, la evaluación podría detenerse razonablemente. Las 

determinaciones analíticas del escenario de exposición son, sin duda, las más fáciles de defender 

científicamente (suponiendo un muestreo y un análisis correcto) y serían los aportes más realistas 

a una ERA. También la exposición puede estimarse usando modelos experimentales (por ejemplo, 

microcosmos, mesocosmos) o modelos matemáticos, estos últimos mayormente basados en las 

propiedades fisicoquímicas de las sustancias de interés. 

La caracterización de la exposición conduce finalmente a un perfil de exposición. Para las 

sustancias químicas, el perfil incluye la naturaleza de la fuente, rutas de exposición, identificación 

de compartimentos ambientales de preocupación (por ejemplo, suelos, agua, sedimentos, biota), 
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estimaciones o medidas de las concentraciones de exposición (magnitud, tiempo, duración, re-

currencia) e incertidumbres asociadas a estas concentraciones. 

 

Caracterización de los Efectos 
 

El número y diversidad de los diferentes tipos de efectos ecológicos, que son motivo de preo-

cupación potencial, distinguen en parte al ERA de la evaluación más tradicional del riesgo para 

la salud humana. La diversidad de efectos refleja la naturaleza integral de la ecología y las cien-

cias ambientales. Los ecólogos han reconocido distintos niveles de organización que son útiles 

para describir el mundo natural. Estos niveles tradicionales incluyen organismos, poblaciones, 

comunidades y ecosistemas. Las ERAs comúnmente identifican más de un tipo de efecto ecoló-

gico de interés en la formulación del problema. Los efectos ecológicos de preocupación identifi-

cados durante la formulación del problema deben ser ecológicamente importantes, sensibles al 

estresor y relevantes para la gestión de riesgos. 

Los puntos finales de evaluación son una expresión explícita de valores ambientales a prote-

ger, definido operacionalmente sobre una entidad ecológica y sus atributos (Punto Final de Eva-

luación = entidad + atributo). Los puntos finales en la ERA pueden incluir distintos efectos a 

diferentes niveles de organización (Tabla 14.2.). Una ERA podría abordar modificaciones en pro-

cesos fisiológicos básicos (respiración, fotosíntesis) y los correspondientes efectos subletales 

(crecimiento) o letales sobre los organismos. 

Las ERAs focalizan en muchos casos los impactos en las poblaciones. La dinámica de las po-

blaciones ha sido un tema de estudio ecológico por más de un siglo y no sorprende que los puntos 

finales a nivel de población se hayan convertido en algo convencional en la ERA. En la práctica, se 

evalúan los efectos sobre el tamaño poblacional de una o más especies de interés. Es frecuente 

que las especies oficialmente designadas como amenazadas o en peligro de extinción sean las 

seleccionadas para la ERA. Puntos finales a nivel poblacional incluyen, por ejemplo, reducciones 

en el tamaño de la población, tasa reproductiva disminuida, alteraciones genéticas y la probabilidad 

de extinción local. En el caso que las especies elegidas sean social o económicamente no desea-

bles (plagas, especies invasoras, cianobacterias tóxicas), el punto final sería en sentido contrario, 

la probabilidad del aumento poblacional. Los modelos matemáticos de poblaciones tienen una larga 

historia de desarrollo y su inclusión en la ERA es cada vez más frecuente. 

La teoría ecológica reconoce que las poblaciones individuales no persisten aisladas, digamos 

en un vacío ecológico. El número de especies, las abundancias relativas y absolutas, así como la 

coocurrencia espacio-temporal definen la estructura de la comunidad. Una variedad de metodolo-

gías ha sido desarrollada por ecólogos para describir esta estructura y alteraciones en la misma 

han sido incluidas como puntos finales de las ERAs. Estás alteraciones pueden incluir reducción 

en la diversidad o cambios en la estructura en respuesta al estresor de interés. Índices de integridad 

biótica y medidas de similitud entre comunidades se han introducido también en las ERAs. 

La ecología sistémica aborda importantes mecanismos e interrelaciones entre procesos bió-

ticos y abióticos que determinan la estructura y función del ecosistema. Los efectos de estresores 

en procesos fundamentales del ecosistema (producción primaria, respiración total del sistema, 
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descomposición, ciclo de nutrientes) son cada vez más importantes como puntos finales en las 

ERAs. El concepto de ecosistema también enfatiza la dependencia en función de la escala y la 

asimetría de las interacciones ecológicas. Incluso en sistemas muy complejos, no todos los com-

ponentes y procesos son de igual importancia. La delimitación de las escalas críticas y las rela-

ciones de materia-energía en los ecosistemas pueden ayudar a definir las escalas espacio-tem-

porales relevantes en el diseño de la ERA. 

El reconocimiento de factores estresantes que operan a grandes escalas, como la lluvia ácida o 

el cambio climático, condujo a considerar los impactos a nivel de paisaje en la ERA. Los puntos finales 

a escala de paisaje en la evaluación de riesgos incluyen alteraciones en la distribución espacial y 

extensión de los diferentes tipos de hábitat dentro de los paisajes. Cambios en el tamaño, formas y 

la proximidad de áreas con hábitat similares (parches) pueden ser cuantificadas y modeladas. 

Tabla 14.2: Ejemplos de puntos finales de evaluación genéricos en la ERA 

Entidad Atributo

Organismo Tasas fisiológicas (fotosíntesis) 

Anormalidades

Supervivencia

Crecimiento

Reproducción 

Población Tamaño poblacional 

Alteraciones genéticas

Tasa reproductiva

Extinción local 

Comunidad y ecosistemas Riqueza específica 

(ensambles) Abundancia

Producción

Área

Función específica (ej remoción de sólidos) 

Estructura física 

Relaciones Exposición-Respuesta 
En esta sección de la metodología general de la ERA se desarrollan las relaciones funcionales 

entre los estresores y las respuestas ecológicas de interés. Las funciones exposición-respuesta 

son fundamentales para la ERA. Fundamentalmente, la ERA podría describirse como el desa-

rrollo y la aplicación de las incertidumbres de las funciones de exposición-respuesta en la eva-

luación de los impactos ecológicos. Para un factor estresante dado, estas funciones estiman la 

severidad de la respuesta ecológica esperada en relación con la magnitud, frecuencia y duración 

de la exposición. La derivación de las funciones de exposición-respuesta depende de la cantidad 

y calidad de los datos disponibles. 

Las fuentes de datos que podrían usarse en la construcción de estas funciones de exposición-

respuesta incluyen: los resultados de bioensayos de toxicidad (agudos, crónicos) realizados bajo 
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condiciones controladas de laboratorio, medidas directas de exposición- respuesta en experi-

mentos controlados de campo y la aplicación de relaciones estadísticas que estiman los efectos 

biológicos de sustancias químicas en base a las propiedades toxicológicas de las mismas. En 

ausencia de datos directos que sean relevantes, la relación exposición-respuesta utilizará extra-

polaciones entre efectos ecológicos y/o sustancias similares con datos disponibles. En algunos 

casos los efectos serán extrapolados de especies estandarizadas a especies que son de interés 

en la evaluación, pero se carece de datos. De la misma manera, podría utilizarse datos disponi-

bles de sustancias que tengan propiedades fisicoquímicas similares para extrapolar a una nueva 

sustancia sin datos experimentales (ej. QSAR). 

Los mecanismos de acción (MoAs) implican reacciones bioquímicas específicas por los cua-

les las sustancias inducen efectos en los organismos. Los modos de acción son más generales 

y fenomenológicos; un modo de acción implica un resultado toxicológico común pero no necesa-

riamente el mismo mecanismo subyacente. Hay que considerar que los términos mecanismo de 

acción y modo de acción no se usan de manera consistente en la literatura en muchos casos. 

Los MoAs son importantes en la evaluación del riesgo ecológico, porque las sustancias con un 

MoA común se espera que debieran comportarse de manera similar toxicológicamente, e incluso, 

podrían usarse indistintamente en algunos modelos que intentan predecir el efecto de mezclas 

de sustancias en el contexto de la ERA. 

Las funciones de exposición-efecto (o exposición-respuesta) generalmente son no lineales, 

monotónicas y sigmoidales (Figura 14.4.); a excepción de algunos estresores en que se ha de-

mostrado comportamientos que se apartan del descripto (ej, hormesis). Los análisis de las rela-

ciones de exposición-efecto deben apuntar a modelar el cambio de la respuesta biológica en 

función de la exposición. Sin embargo, los resultados de las pruebas u observaciones se reducen 

mayormente a un punto que resume los resultados. La terminología para estos valores es incon-

sistente en la práctica y puede ser confusa. La intensidad de los estresores o agentes se define 

como concentración, ya que es la unidad más común en la evaluación de riesgos ecológicos. Sin 

embargo, se puede sustituir por la dosis, por el tiempo o por distintos niveles de la concentración. 

 

 

Figura 14.4: Relación Exposición-Respuesta. La línea continua negra es el modelo teórico, los puntos  
y las barras de error coloreadas son resultados experimentales. EC50, NOEC y LOEC definidos en el texto. 
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Si se ha utilizado el análisis de regresión para desarrollar un modelo que relacione la res-

puesta con la exposición, la estimación inversa puede derivar un nivel de exposición correspon-

diente a un nivel de efectos especificado. Para variables cuantales, aquellas que son proporcio-

nes de sujetos que muestran un rasgo dicotómico como supervivencia/muerte o presencia/au-

sencia, estos se denominan ECp, la concentración que causa el efecto en la proporción p de 

organismos expuestos. La concentración letal mediana, LC50, es una ECp donde el valor de p es 

0.5 y el efecto evaluado es la mortalidad. Para variables continuas, es frecuente utilizar la ICp, la 

concentración que inhibe la respuesta en la proporción p.  

Si se utilizan prueba de hipótesis generalmente se derivan dos puntos finales de prueba. El 

primero es la menor concentración que causa un efecto que es significativamente diferente 

(desde el punto de vista estadístico) del control o referencia, conocido como LOEC (Lowest Ob-

served Effects Concentration). El segundo es la mayor concentración evaluada experimental-

mente que está debajo del LOEC, que sería entonces la mayor concentración evaluada sin efecto 

observado, el NOEC (No Observed Effects Concentration).  

 

 

Caracterización del Riesgo 
 

La caracterización del riesgo implica la combinación de los perfiles de exposición con las 

relaciones exposición-respuesta para estimar los riesgos ecológicos en la ERA. Existen una va-

riedad de métodos para la estimación del riesgo, estando su utilización condicionada a los datos 

obtenidos sobre exposición y efectos durante la fase anterior.  

El método determinístico, conceptualmente, relaciona mediante un cociente una estimación 

puntual de la concentración de efecto (toxicidad) y una estimación puntual de la concentración 

de exposición de la sustancia de interés. Estas relaciones se conocen generalmente como co-

cientes de riesgo (RQ, Risk Quotient) o peligro (HQ, Hazard Quotient); dependiendo de las nor-

mativas, objetivo y tipo de las evaluaciones (prospectivas o retrospectivas), pero todas siguen el 

mismo abordaje conceptual.  

El número de datos utilizados es bajo en general, por lo que se asocia un grado de incerti-

dumbre en las estimaciones de este tipo (ej. escasez de parámetros y de especies ensayadas, 

valores genéricos de los modelos y variabilidad natural). Algunos autores adoptan el peor esce-

nario posible para contrarrestar esta incertidumbre, basándose en el “principio precautorio”; utili-

zando la mayor concentración medida o estimada en el ambiente y la concentración de efecto 

del grupo más sensible de organismos. Para las sustancias químicas un método simple es dividir 

las concentraciones de exposición por los valores de referencia toxicológicos (TRV, Toxicity Re-

ference Values). Por ejemplo, una LOEC o una LC50 son TRVs.  

Entonces el cociente de riesgo (ܴܳ	 ൌ ó݊݅ܿ݅ݏ݋݌ݔ݁ ⁄݀ܽ݀݅ܿ݅ݔ݋ݐ ) compara una concentración am-

biental predicha o medida respecto a un valor de referencia ecotoxicológico. En cuanto a la ter-

minología, se ha generalizado la de los ERAs europeos, que utilizan las siglas, PEC (Predicted 
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Environmental Concentration) y PNEC (Predicted No-Effect Concentration), para las concentra-

ciones de exposición y efectos para el cálculo del cociente, respectivamente. Los cocientes igua-

les o mayores a 1 implicarían la posibilidad de riesgo y deberían evaluarse de manera más de-

tallada; cocientes menores a 1 serían el caso contrario. En este enfoque se emplean supuestos 

conservadores y, en muchos casos, factores de seguridad para asegurar que se protejan los 

receptores o entidades ecológicas más sensibles (por ejemplo: 10, 100 o 1000 según la extrapo-

lación sea mayor entre el dato utilizado y lo que se desea evaluar/proteger).  

Estos cocientes son útiles en las primeras fases de evaluación para reducir el número de 

estresores o receptores ecológicos a evaluar con mayor detalle, a modo de screnning, conside-

rando que tiene un sesgo hacia sobreestimar el riesgo. Su valor sirve como herramienta de apro-

ximación al riesgo, aunque sensu stricto representa un peligro, dado que no se asocia con una 

probabilidad de ocurrencia. Su uso asume que las condiciones de exposición y efecto evaluadas 

se dan en todo momento y en todo lugar y, como se dijo previamente, no hay que interpretar su 

valor como proporcional al riesgo. En algunos casos las agencias ambientales generan niveles 

de preocupación (LOCs, Levels Of Concern) para ser comparados con los cocientes obtenidos 

y decidir las acciones regulatorias. 

Si el cociente es mayor a la unidad la mayoría de las normativas recomiendan un análisis 

probabilístico de los escenarios de exposición y efecto, dado que disminuye la incertidumbre 

respecto a los cocientes mencionados. Los métodos probabilísticos para la Evaluación de Riesgo 

Ecológico (PERA, Probabilistic Ecologic Risk Assessment) se recomiendan para niveles supe-

riores en el proceso de la ERA. Estos métodos utilizan Distribuciones de Sensibilidad de Especies 

(SSD, Species Sensitivity Distribution) de manera conjunta con la Distribuciones de las Concen-

traciones de Exposición (ECD, Environmental Concentration Distribution) para describir el riesgo 

de efectos adversos. La ventaja de la PERA es que utiliza toda la información pertinente de los 

datos de toxicidad sobre distintas especies y, cuando se combina con distribuciones de la expo-

sición, permite estimaciones cuantitativas de los riesgos.  

El supuesto básico de la SSD es que la sensibilidad frente a un tóxico de un conjunto de 

especies puede ser descripto por una distribución de probabilidad. Se podría definir la SSD 

como una distribución estadística que describe la variación de la toxicidad entre un conjunto 

de especies para una determinada sustancia. Cuando se habla de conjunto de especies nos 

referimos a un taxón específico, un ensamble de especies o una comunidad natural. Dado que 

no conocemos la verdadera distribución de los puntos finales de toxicidad, la SSD es estimada 

a partir de una muestra y visualizada como una función de distribución acumulada que es la 

integral de una función de densidad de probabilidad (Figura 14.5.). La curva acumulada sigue 

la distribución de los datos de sensibilidad obtenidos de pruebas ecotoxicológicas, con con-

centraciones de efecto derivadas de pruebas de toxicidad agudas o crónicas, por ejemplo, 

valores de LC50 o NOEC, respectivamente. 
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Figura 14.5: SSD. Generación de la SSD acumulada teórica a partir de datos experimentales (derecha) y la SSD como 
función de densidad (izquierda). 

En primera instancia se utilizó esta metodología para la evaluación de riesgos prospectivos 

para generar Criterios de Calidad Ambiental ante la demanda de la sociedad de niveles “seguros” 

de contaminantes. Se utilizó para el cálculo de concentraciones peligrosas (HC: Hazardous Con-

centrations), concentración de la sustancia que afecta a una proporción (p) de las especies 

(HCp). El valor de corte de 5% de especies de la cola izquierda de la distribución (HC5), se ha 

utilizado tradicionalmente para obtener concentraciones ambientales seguras, bajo el supuesto 

de que los ecosistemas pueden tolerar un cierto grado de estrés químico.  Entonces con un 

objetivo de protección, que generalmente era el de proteger el 95% de las especies, se utilizó 

habitualmente el HC5, aquella concentración ambiental del contaminante de interés que afectaría 

el 5% de las especies. De modo general se habla de HCp siendo p el valor de porcentaje de 

afectación aceptado como objetivo de protección (Figura 14.6.). 

Figura 14.6. SSD: aplicación en el contexto de la ERA y la generación de Criterios de Calidad Ambiental. PAF: Porcentaje 
potencialmente afectado (Potentially Afected Fraction). HC5: concentración de riesgo (Hazardous Concentrations) 5% 
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Posteriormente se utilizó esta herramienta en el contexto de la ERA, siguiendo el camino 

inverso, dada una concentración ambiental cuál sería la fracción afectada; en este caso se 

encuentra implícito el concepto de riesgo. La fracción de especies afectadas (eje y) que es 

obtenida a partir de la SSD para una concentración ambiental (eje x) dada se conoce como 

PAF (Potentially Afected Fraction) de las especies y es utilizada como una medida de riesgo 

ecológico. Una forma de conceptualizarlo es considerarla la fracción de especies, dentro del 

conjunto de especies utilizada para la construcción de la SSD, que se espera sea (potencial-

mente) afectada sobre su nivel de no-efecto a una concentración ambiental dada. 

Como se dijo previamente para la construcción de la SSD se pueden utilizar datos expe-

rimentales de especies de un taxón específico, un ensamble de especies o una comunidad 

natural. El número y tipo de datos con las cuales se construye es relevante para derivar la 

SSD y las conclusiones que se obtienen a partir de la misma. Estos datos deberían ser 

ecológicamente y estadísticamente representativos, pero siempre está la restricción de los 

datos disponibles. En el caso de la generación de criterios de calidad ambiental los datos 

crónicos de toxicidad son preferibles y en muchas normas se establece una diversidad ta-

xonómica mínima. En la ERA frecuentemente se utilizan más datos de toxicidad aguda dado 

la abundancia en relación a los crónicos. Es importante el criterio para seleccionar los datos 

de toxicidad para generar la SSD dado que si se seleccionan datos incorrectos se invalida 

las conclusiones que de ahí se generen. El ensamble taxonómico (vertebrados, invertebra-

dos, organismos fotosintéticos) utilizado para construir la SSD tiene una influencia signifi-

cativa en la evaluación.  

Siguiendo criterios estadísticos se podrían ajustar distintos modelos teóricos de probabili-

dad a los datos empíricos, siendo los más utilizados, la distribución normal, logística y log-

normal. Esta última de mucha tradición de uso en las ciencias ambientales para describir con-

centraciones ambientales que en general presentan distribuciones sesgadas hacia la derecha; 

por esa razón al aplicar logaritmo ese sesgo se corrige y se aproxima a una distribución normal 

siendo frecuentemente utilizada en la ERA. Otros abordajes no implican una distribución esta-

dística definida, pero son necesarias herramientas informáticas para poder realizarlas. 

Como todo abordaje metodológico, la SSD tiene sus limitaciones y críticas. Por un lado, 

se intenta con pocos datos de laboratorio generar estimaciones para una gran de número de 

especies en el ecosistema. Por otra parte, no se utiliza información asociada con la estructura 

y función de la comunidad biológica; las interacciones no son consideradas. Y por último se 

considera que todas las especies tienen la misma importancia, teniendo evidencia desde la 

teoría ecológica que esto no es así dentro de una comunidad. Por estas razones se han 

generado distintos estudios para validar la herramienta metodológica, verificando prediccio-

nes de las SSD en mesocosmos y en estudios de campo para distintas sustancias, como por 

ejemplo el endosulfán. 
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Además del enfoque de la SSD, experimentos en laboratorio o bajo condiciones controla-

das de campo (por ejemplo, microcosmos, mesocosmos) se pueden utilizar para caracterizar 

riesgos ecológicos. Los sistemas experimentales brindan oportunidades para exponer sobre 

las unidades ecológicas de interés los estresores. Tales experimentos pueden ser el único 

método práctico para evaluar los riesgos planteados por estresores no considerados previa-

mente. Este enfoque también puede resultar esencial en la evaluación de los riesgos plan-

teados por interacciones con factores que son desconocidos. El modelado y la simulación 

computacional pueden ser usados también para estimar riesgos ecológicos. Tras décadas 

de construcción de modelos de investigación ecológica es lógico que algunos de estos pue-

dan resultar útiles para estimar los riesgos planteados por diversos estresores en organis-

mos, poblaciones, comunidades y ecosistemas. Para ser útiles estos en la caracterización 

del riesgo, el modelo debe incluir como variables dependientes al menos algún punto final 

de evaluación e incluir al estresor como una variable independiente. Un aspecto crítico en la 

selección de modelos sería la capacidad para derivar relaciones exposición-función entre el 

estresor y los impactos ecológicos de interés. 

Si pensamos en los escenarios de exposición y efectos no como un punto (lo que hacemos 

al utilizar el cociente) sino como variables aleatorias, obtenemos una caracterización del 

riesgo probabilística que se basa en el solapamiento de ambas. De la misma manera que 

obtuvimos una SSD para caracterizar el escenario de efectos, por analogía podemos pensar 

en el escenario de exposición. Para esto se construye una ECD a partir de los valores medi-

dos o estimados en el ambiente.  

Una vez que se tienen ambas distribuciones, ECD y SSD, se podría incluir en el mismo 

gráfico, considerando que se debe expresar las abscisas de cada distribución en las mismas 

unidades de concentración y en la misma escala.  En la Figura 14.7. de arriba hacia abajo 

se observan mayores solapamientos entre el escenario de exposición y el escenario de efec-

tos. Intuitivamente, aunque se puede demostrar formalmente, se puede observar que el 

grado de solapamiento entre las distribuciones de la ECD y la SSD cuantificaría el riesgo. 

Hay que dejar en claro que las ECD y SSD podrían tener cualquier tipo de distribución de 

probabilidad y que no necesariamente deberían ser la misma distribución, pero el concepto 

subyacente para la interpretación es el mismo. 
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Figura 14.7: Distribuciones de Exposición (ECD) y de Efecto (SSD). De arriba hacia abajo se dan escenarios de 

mayor riesgo que se visualizan como un mayor solapamiento entre las distribuciones de probabilidad. 

A partir de las funciones de densidad ECD y SSD se pueden generar, utilizando como paso 

intermedio las distribuciones acumuladas de las mismas, lo que se conoce como Curva de Pro-

babilidad Conjunta (JPC, Joint Probability Curve) como se muestra en la Figura 14.8.a. Existen 

diferentes estilos de presentar estos gráficos, pero conceptualmente todos se construyen a partir 

de dos distribuciones (ECD y SSD) que están parametrizadas del mismo modo, en el caso ejem-

plificado mediante log(concentración). En estos tipos de gráfico visualizamos conjuntamente los 

escenarios de exposición y efectos. En nuestro caso se generó un Gráfico de Perfil Acumulado 

(CPP, Cumulative Perfil Plot) donde el eje y tiene los valores de PAF acumulado de la SSD y el 

eje x los valores acumulados de la ECD. Otra JPC muy utilizada es el Gráfico de Perfil de Exce-

dencia (EPP, Exceedence Perfil Plot) donde el eje y grafica la excedencia (1- ECD acumulada) 

y el eje de las x tiene los valores acumulados de la SSD (Figura 14.8.b).  
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Figura 14.8. Curva de Probabilidad Conjunta. a) Generación: Naranja: ECD - Escenario de Exposición. Verde: SSD - 
Escenario de Efecto. Gris: AUC – Area Bajo la Curva, b) Tipos: Gráfico de Perfil Acumulado (Izquierda) y Gráfico de 

Perfil de Excedencia (derecha) 
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Estos tipos de gráfico son frecuentemente utilizados para la comunicación del riesgo. El Area Bajo 

la Curva (AUC, Area Under Curve) de una JPC se considera una medida numérica del Riesgo Eco-

lógico total de la sustancia que un administrador de riesgos intentará minimizar. En las JPC de la 

Figura 14.8.b las AUC son idénticas. Cuanto mayor sea el AUC, mayor será el Riesgo Ecológico, 

mientras que la forma de la curva permite diferenciar entre un evento de efecto adverso severo con 

baja probabilidad de ocurrencia y un evento de efecto adverso leve con alta probabilidad de ocurren-

cia. Considerando JCP-CPP, como se ve en la Figura 14.9. (superior), el punto A y el B son dos 

escenarios contrastantes. El punto A se asocia a un escenario de efectos adversos severos altamente 

probable. Para conceptualizar esto pensemos que un PAF de 0,75 implica que el 75% de las especies 

utilizadas para construir la SSD se verían afectadas; y ese escenario de efectos se asocia con un 

valor de 0,25 de la ECD acumulada o 0,75 de excedencia. Esto implica que se daría al menos el 25% 

de las veces encontrar valores de concentraciones ambientales que afecten al menos el 75% de las 

especies. Otra manera de interpretarlo es que el 75% de las especies serán afectadas y esta propor-

ción de efecto se presentaría en el 75% (0,75 de excedencia) de los casos en los escenarios evalua-

dos. En el caso del punto B el razonamiento análogo lleva a la conclusión inversa. 

 

Figura 14.9. Curva de Probabilidad Conjunta (JPC). Escenarios de mayor (rojo)  
a menor (verde) riesgo y su relación con el área bajo la curva. 
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De esta manera se puede pensar en el gradiente de mayor a menor riesgo con solo visualizar 

las distintas curvas (Figura 14.9., inferior). Además de la visualización como se dijo previamente el 

AUC de la curva generada es una medida del Riesgo Ecológico. Para calcular el riesgo el problema 

a resolver sería evaluar la probabilidad que el valor de la concentración de exposición (EC, Envi-

ronmental Concentration) sea mayor a la concentración de efecto (SS, Species Sensitivity): 

Pr	ሺlogܥܧ	 ൐ log ܵܵ	ሻ 

Si ECD y la SSD son ambas distribuciones normales, se puede utilizar un resultado conocido 

de la teoría de probabilidades para la diferencia de dos variables aleatorias independientes y 

normalmente distribuidas ሺ ଵܺ	y ܺଶ		ሻ. 

Pr	ሺlog 	ܥܧ ൐ log ܵܵ	ሻ ൌ ሺݎܲ ଵܺ	 ൐ 	ܺଶ		ሻ ൌ Pr		ሺ ଵܺ	 െ 		ܺଶ		 ൐ 0	ሻ 

Siendo ሺ ଵܺ	 െ 		ܺଶ) normalmente distribuida con media  ߤሺ௑భ	ି		௑మ	ሻ ൌ ଵߤ	 െ	ߤଶ  y desvío estándar 

ሻ	௑మ		ି	ሺ௑భߪ ൌ 	ඥߪଵ
ଶ ൅   ଶଶ; entoncesߪ

ሺݎܲ ଵܺ	 ൐ 	ܺଶ		ሻ ൌ 	Фቆ
ଵߤ െ	ߤଶ

ඥߪଵଶ ൅ ଶଶߪ
ቇ 

Siendo Ф la función acumulada normal estándar,	 ଵܺ	 ൌ logܥܧ, con sus parámetros ߤଵ y ߪଵ y 

ܺଶ		 ൌ log ܵܵ, con sus parámetros ߤଶ y ߪଶ. El valor obtenido estará en el intervalo [0,1] consistente 

con una definición probabilística del riesgo y permitirá cuantificarlo para la situación evaluada. 

Se puede demostrar que coincide numéricamente con la AUC. Hay que considerar que la rela-

ción entre el grado de solapamiento entre las distribuciones (ECD y SSD), el AUC de la Curva 

de Probabilidad Conjunta y su valor numérico como medida del Riesgo Ecológico se verifica aún 

si las distribuciones no fueran normales.  

El riesgo implica incertidumbre. La ERA fue diseñada para incluir la incertidumbre como un 

componente integral del proceso de evaluación. Las fuentes de incertidumbre incluyen la varia-

bilidad natural en los fenómenos ecológicos y ambientales, como así el sesgo y la imprecisión 

asociados con las funciones exposición-respuesta. Esta última fuente de incertidumbre aumenta 

si las funciones derivadas implicaban extrapolaciones, como por ejemplo laboratorio-campo o 

especie-especie. El conocimiento incompleto de los fenómenos ecológicos incorpora también 

incertidumbre a la ERA: 

Las incertidumbres inherentes al proceso de la ERA pueden describirse cuantitativamente 

usando, por ejemplo, intervalos o distribuciones estadísticas. Estos métodos disponibles pro-

pagan esta incertidumbre a través del proceso de estimación de riesgo y, algunas alternati-

vas computacionalmente intensivas trabajan directamente desde los datos y propagan la in-

certidumbre en el análisis. Estos métodos incorporan la incertidumbre incorporándola al aná-

lisis de manera consistente con una definición probabilística del riesgo. Los análisis numéri-

cos de sensibilidad e incertidumbre pueden utilizarse para examinar la incertidumbre e iden-

tificar las fuentes claves de sesgo e imprecisión en la estimación cuantitativa del riesgo. Al 

identificarse estas fuentes se pueden focalizar los recursos y asignarlos de manera eficiente 
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para obtener nuevos datos y generar nuevas estimaciones para reducir la incertidumbre. 

Este ciclo puede repetirse hasta un nivel considerado aceptable o hasta que no pueda ser 

reducida la incertidumbre.  

Un punto a relevante es no confundir incertidumbre con variabilidad. La primera se rela-

ciona con el desconocimiento del sistema, la segunda es una propiedad de un conjunto de 

entidades que difieren entre ellas. Modelados más avanzados separan estos dos conceptos 

en los resultados. 

De manera general la caracterización del riesgo para la ERA consiste en integrar la informa-

ción disponible sobre exposición y efectos, siempre considerando la incertidumbre, ponderar la 

evidencia y presentar las conclusiones en una forma apropiada para el administrador de riesgos 

y las partes interesadas. La integración de la información de exposición y efectos debe llevarse 

a cabo para cada línea de evidencia independiente para que las implicaciones de cada uno se 

presenten explícitamente. 

Ejemplo simplificado de una ERA 

El siguiente ejemplo intenta acercar el abordaje, secuencia de pasos y criterios a explicitar 

en una ERA. Seguramente la intención didáctica que tiene el siguiente apartado es a costa 

de una simplificación. Gran parte del trabajo de una ERA consiste en la búsqueda, ordena-

miento y tabulación de información; con sustancias donde el conocimiento es amplio la tarea 

mencionada es realmente grande. Las referencias de la información utilizada, propiedades 

de la sustancia, destino ambiental, criterios adoptados para la caracterización del riesgo y 

líneas de evidencia no presentadas en el presente ejemplo pueden encontrarse en Giesy & 

Solomon (2014) y Demetrio (2012).  

Formulación del problema 

En la región de estudio existen cultivos que utilizan distintos plaguicidas para su manejo y en 

función de los volúmenes de uso se seleccionó como sustancia a evaluar el insecticida organo-

fosforado clorpirifos (CAS 2921-88-2) para estimar los riesgos ecológicos asociados a cuerpos 

de aguas superficiales próximos a producciones donde existe aplicación de este.  

Se han realizado monitoreos en cuerpos de agua de la región en eventos de post-aplica-

ción del insecticida, evaluaciones del decaimiento del insecticida y determinado concentra-

ciones en la escorrentía de parcelas experimentales. Los resultados en la región están en 

línea con lo observado a nivel internacional que reportan exposiciones episódicas de menos 

de 2 días de duración. Partiendo de la aplicación en cultivos, las principales rutas potenciales 

de exposición a organismos acuáticos son la escorrentía superficial y la erosión, con aportes 

menores mediante deriva. A partir de los resultados mencionados se decidió que el escenario 
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a evaluar es el de exposición aguda asociado a pulsos de entrada de los plaguicidas al 

cuerpo de agua, debido a la aplicación o escorrentías superficiales posteriores provocadas 

por precipitaciones. La vía de exposición a evaluar es el contacto directo desde el agua 

(Figura 14.10).   

El clorpirifos ejerce su acción biológica produciendo inhibición irreversible de la acetilcolines-

terasa, generando que la acetilcolina no se libere del sitio receptor y el impulso nervioso se man-

tenga permanentemente, resultando este exceso en parálisis y finalmente la muerte del orga-

nismo. Dentro de los animales, los artrópodos son los reportados como los organismos más sen-

sibles. Los productores primarios, que carecen de la enzima, presentan efectos directos con con-

centraciones de exposición mayores.  

Los invertebrados, que incluyen los artrópodos acuáticos, son el receptor ecológico seleccio-

nado por ser los organismos más sensibles al clorpirifós.  El punto final de evaluación es la dis-

minución de la supervivencia de los invertebrados acuáticos. Hay que destacar al grupo como 

de alta relevancia ecológica en las comunidades acuáticas y se asume que su protección man-

tendrá la integridad del ecosistema. 

 

 

Figura 14.10: Modelo Conceptual: Las flechas en negro son las de interés para la presente evaluación. El ancho de las 
flechas es relativo a la importancia en la exposición.  

 

 

A partir del modelo conceptual propuesto (Figura 14.10) el plan de análisis comprende gene-

rar perfiles de exposición utilizando concentraciones en cuerpos de agua post-aplicación/esco-

rrentía, y perfiles de efectos, utilizando valores de bioensayos de toxicidad en laboratorio. Se 

realizará con estos perfiles una caracterización del riesgo mediante cocientes y posteriormente 

una evaluación probabilística.  

 

 

Fase de Análisis  
 

Caracterización de la exposición 
 

Para caracterizar el escenario de exposición a partir de los trabajos mencionados se realizó 

una estadística descriptiva de los valores medidos (EC: Environmental Concentration) en las 
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aguas de la región (Tabla 14.3). Se observan que para escenarios agudos post-aplicación/esco-

rrentía el valor máximo es de 10,8 µg/l que sería considerado el “peor escenario”. La relación 

entre la media y la mediana sugieren una distribución de tipo log-normal, frecuente de encontrar 

en las concentraciones de xenobióticos en el ambiente.  

 

Tabla 14.3: Estadísticos descriptivos utilizados para generar el escenario  
de exposición (EC) para clorpirifós (µg/l) 

n Mínimo Máximo 1° Cuartil Mediana 3° Cuartil Media 

19 0,014 10,8 0,39 0,95 2 2,37 

 

 

Caracterización de los efectos 
 

Para caracterizar el escenario de efectos (SS: Species Sensitivity) se obtuvieron valores de 

LC50 de ensayos agudos (≤ 96 hs), consistente con el escenario de exposición planteado, para 

invertebrados acuáticos de agua dulce a partir de la base de datos ECOTOX (n: 110). Se pre-

sentan los valores de las especies (autóctonas y no) más sensibles para utilizar en la evalua-

ción (Tabla 14.4). 

 

Tabla 14.4: Datos de las especies de invertebrados más  
sensibles al clorpirifós (µg/l)  

Especie Autóctona LC50 (µg/l) Tiempo (h) 

Daphnia ambigua  No 0,035 48 

Hyallela curvispina Si 0,060 48 

Daphnia magna No 0,100 48 

Palaemonetes argentinus Si 0,490 24 

 

 

Caracterización del riesgo 
 

Abordaje Determinístico 
 

Se calcularon los cocientes de riesgo, entre la concentración máxima (“peor-escenario” 

RQmax) y mediana (RQmed) respecto al valor de referencia de toxicidad para el grupo de inverte-

brados; el VRT seleccionado fue el menor valor de LC50 informado para el grupo (Tabla 14.5). 
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Tabla 14.5: Cocientes de Riesgo 

 Efectos Exposición 

 LC50 (µg/l) agua superficial (µg/l) RQmax RQmed 

Especie Autóctona máxima mediana 

Daphnia ambigua  No 0,035 10,8 0,95 309 27 

Hyalella curvispina Si 0,060 10,8 0,95 180 16 

El cociente mayor a la unidad en todos los casos implicaría riesgo para efectos agudos sobre 

los invertebrados en los escenarios de exposición planteados. Este método supone que las con-

centraciones en el ambiente no cambian en el tiempo y el espacio y que los datos relacionados 

con el efecto son los adecuados para ser extrapolados directamente al campo. Si bien el cociente 

para caracterizar el riesgo fue construido pensando en una condición de “peor-escenario” 

(RQmax), hay que destacar que aún con los valores medios (RQmed) de la concentración de clor-

pirifos el cociente implicaría riesgo. Los valores de RQ obtenidos sobrepasan los valores de LOC 

de la USEPA indicando potencial riesgo agudo en organismo acuáticos.  

Abordaje Probabilístico 

Para este tipo de análisis se consideran la EC y la SS variables aleatorias; y siguiendo los 

lineamientos de cálculos vistos previamente consideraremos a las mismas como variables nor-

malmente distribuidas. Por esta razón este supuesto debe verificarse, sino los cálculos asociados 

al riesgo no serían válidos.  Se utilizó la prueba de normalidad de Shapiro-Wilks siendo la hipó-

tesis nula (H0) que las observaciones tienen distribución normal y la alternativa (H1) que las ob-

servaciones no tienen distribución normal; obteniendo el estadístico de la prueba (W) y el valor 

de p asociado. 

Se construyeron a partir de los datos de EC y SS las distribuciones log-normales y se verifico 

si posterior a la transformación ajustaban a una distribución normal. 

Tabla 14.5: Cantidad de datos, media, desvío estándar, estadístico de Wilks  
y valor de p asociado para la generación de la ECD y SSD 

Variable n Media D.E. Wilks p 

log EC 19 -0,0832 0,7475 0,9409 0,5067 

log SS 110 0,3361 0,7621 0,9699 0,1362 
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A partir de los datos de EC (Tabla 14.3.) se generó la ECD log-normal y se estimó mediante 

19 datos de concentraciones medidas en cuerpos de agua de la región, teniendo una media de 

-0,0832 y un desvío estándar de 0,7445; la prueba de normalidad tuvo un p > 0,05 por lo que no 

hay evidencia para rechazar H0. 

A partir de los datos de SS (Tabla 14.5.) se generó la SSD log-normal (Figura 14.11.) y se 

estimó mediante 110 datos de LC50 con las restricciones mencionadas previamente obteniendo 

una media de 0,3361 y un desvío estándar de 0,7621; como en el caso de la ECD la prueba de 

normalidad tuvo un p >0,05 por lo que no hay evidencia para rechazar H0. A partir de la SSD se 

estimó la HC5 en 0,119 µg/l (LI90%= 0,075 µg/l - LS90%= 0,178 µg/l) y la HC50 en 1,642 µg/l 

(LI90%= 2,168 µg/l - LS90%= 2,862 µg/l). De la Tabla 14.3 se observa que la mediana de EC > 

HC5 implicando un potencial riesgo. 

Figura 14.11: SSD generada para invertebrados 

Dado que tanto la ECD y la SSD verificaron el supuesto normalidad se calculó el Riesgo 

Ecológico 

ሺݎܲ ଵܺ	 ൐ 	ܺଶ		ሻ ൌ 	Фቆ
ଵߤ െ	ߤଶ

ඥߪଵଶ ൅ ଶଶߪ
ቇ ൌ 	Фቆ

െ0,0832 െ 	0,3361

ඥ0,7475ଶ ൅ 0,7621ଶ
ቇ ൌ 	Фሺെ0,3927ሻ ൌ 0,3472 

Este valor se asocia con el AUC de la Curva de Probabilidad Conjunta calculada a partir de 

la ECD y SSD generadas (Figura 14.12.).  
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Figura 14.12: Curva de Probabilidad Conjunta 

 

Considerando escenarios de exposición agudos generados principalmente por eventos post-

aplicación/escorrentía existe riesgo alto para los invertebrados acuáticos en estos cuerpos de 

aguas superficiales dado que el AUC calculado (Riesgo Ecológico ≈ 0,35) es mayor a 0.33 o 

33%. Según la Curvad de Probabilidad Conjunta en al menos el 50% de las veces que se generen 

estos escenarios de exposición el 30% de las especies (PAF aprox. 0,3) de invertebrados se 

verán afectada negativamente. Bajo estas condiciones, 10% (PAF de 0,1) de las especies de 

invertebrados serán afectadas y esta proporción de especies podría afectarse en el 77% (0.77= 

1- 0,23) de los actuales escenarios de exposición.  

Dentro de las limitaciones y alcances de las conclusiones de la presente evaluación hay que 

considerar que solo se está teniendo en cuenta el efecto directo sobre el ensamble de inverte-

brados en un escenario de exposición aguda. Existen incertidumbres asociadas con la represen-

tatividad de los perfiles de exposición (reparto y vida media del clorpirifos en función de caracte-

rísticas de los cuerpos de agua) y perfiles de efectos (efectos subletales, representatividad, res-

puesta laboratorio-campo). Habría que considerar el efecto directo del clorpirifós sobre vertebra-

dos acuáticos y el efecto indirecto sobre estos por las relaciones tróficas al disminuir drástica-

mente los invertebrados. Otro punto que no contempla la presente evaluación es la tasa repro-

ductiva de muchos invertebrados que si las condiciones son favorables podría generar una recu-

peración rápida de las poblaciones naturales.  

Si bien el escenario de exposición fue generado con concentraciones medidas en los cuerpos 

de agua no se está considerando la biodisponibilidad del clorpirifós en la columna de agua, lo 

que podría estar sobreestimando el riesgo. No se incorporó al sedimento como vía de exposición 

a los organismos que puede tener una incidencia importante sobre organismos bentónicos. 

En la presente evaluación se utilizaron datos obtenidos de bioensayos de laboratorio (carac-

terización de efectos) y concentraciones determinadas en los cuerpos de agua (caracterización 
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de la exposición) para generar estimaciones del riesgo. Existen otras líneas de evidencia que no 

fueron contempladas, como evaluaciones a nivel de mesocosmos, experimentos en condiciones 

de semicampo y evaluaciones “in situ” de los efectos biológicos; muchas en escenarios regiona-

les con resultados consistentes con lo obtenido.  

En línea con la evidencia presentada, el nivel de afectación de invertebrados acuáticos sería 

de mediano a alto en la mayoría de los escenarios de exposición post-aplicación/escorrentía 

constituyendo un riesgo alto para las comunidades acuáticas. 
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