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RESUMEN 

El objetivo de la investigación fue predecir la ecotoxicología por metales mediante el 

costo ambiental sostenible, biomarcadores y el modelo computacional Gecotoxic en el 

ecosistema San Juan, Santiago de Cuba-Cuba. Durante el periodo de lluvia y estiaje 

(2018) se seleccionó, cinco estaciones para estimar el costo ambiental sostenible relativo 

(COASOR) según parámetros físico-químicos (PFQ) seleccionados (dureza total: DT, 

pH, sólidos totales: ST, oxígeno disuelto: OD y la demanda bioquímica de oxígeno: 

DBO5,20. Se determinó la concentración de Cu, Zn, Pb, Cd en agua y sedimentos (lluvia). 

Se utilizó a la Gambusia punctata como biomonitor cuantificándose los metales (Ms) en 

las branquias, hígado y cerebro, además, de medirse el factor de condición de Fulton, 

reproducción, nivel trófico y la actividad acetilcolinesterasa cerebral. Todas las 

mediciones se introdujeron en el modelo computacional Gecotoxic para la predicción 

ecotoxicológica. La DBO5,20, no cumplió con el límite permisible (≤4,0) cuyos resultados 

fueron: 29,84±2,18, (lluvia) y 39,46±2,0 (estiaje). Las concentraciones de los Ms en las 

aguas superaron los límites máximos permisibles: Cu: 13,55±1,38 (1,0) Zn: 23,36±1,38 

(5,0); Pb: 1,27±0,042 (0,5) y Cd: 0,056±0,002 (0,05). El valor que estimó el COASOR 

fue de 0,39 lo cual significó, categoría no sostenible del recurso. No hubo, correlación 

entre los Ms y biomarcadores seleccionados, aunque existió comportamiento desigual 

comparado con la especie referencia ambiental. Gecotoxic señaló, riesgo ecotoxicológico 

de tipo alto (81%) donde la calidad ambiental del ecosistema resultó limitada debido a, la 

variabilidad de PFQ y las respuestas biológicas no deseadas por exposición a Ms.  

 

Palabras clave: biomarcadores, costo ambiental, ecotoxicología por metales, Gambusia 

punctata, predicción de riesgo
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ABSTRACT 

The aim of research was to predict ecotoxicology from metals through sustainable 

environmental cost, biomarkers and the Gecotoxic computational model in the San Juan 

ecosystem, in Santiago de Cuba-Cuba. During the rain and drought period (2018), five 

stations were selected to estimate the relative sustainable environmental cost (COASOR) 

according to selected physical-chemical parameters (PCP) (total hardness: TH, pH, total 

solids: TS, dissolved oxygen: DO and biochemical oxygen demand: BOD5,20). The 

concentration of Cu, Zn, Pb, Cd in water and sediments (rain) was measured. The 

Gambusia punctata was used as a biomonitor, quantifying metals (Ms) found in the gills, 

liver and brain, in addition to measuring the Fulton condition factor, reproduction, trophic 

level and cerebral acetylcholinesterase activity. All of these measurements were 

introduced into the Gecotoxic computational model for ecotoxicological prediction. 

BOD5,20 did not comply with the permissible limit (≤4,0) whose results were: 29,84±2,18, 

(rain) and 39,46±2.0 (drainage). The concentrations of Ms in water exceeded the 

maximum permissible limits: Cu: 13,55±1,38 (1,0) Zn: 23,36±1,38 (5,0); Pb: 1,27±0,042 

(0,5) and Cd: 0,056±0,002 (0,05). The value estimated by COASOR was 0,39 which 

meant an unsustainable category of the resource. There was no correlation between Ms 

and chosen biomarkers, although an uneven behavior was noticed when compared to the 

environmental reference species. Gecotoxic noted a high-type ecotoxicological risk 

(81%) where the environmental quality of the ecosystem was limited due to the variability 

of PCP and unwanted biological responses due to exposure to Ms. 

 

Keywords: biomarkers, environmental cost, metals ecotoxicology, Gambusia punctata, 

risk prediction 
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INTRODUCCIÓN 

Uno de los principales problemas ambientales a nivel global, es la disponibilidad hídrica 

donde su visibilidad empezó en la década de 1970 con el aumento demográfico, la 

celeridad sobre las actividades económicas y las modificaciones en el uso de la tierra, 

contribuyen agravar la distribución equitativa del agua (Herrera & Hiscock, 2015). Como 

consecuencia de la escasez del agua, existe un significativo impacto sobre los bajos 

caudales que afectan los ecosistemas, y por ende; la comunidad acuática (Verdonschot et 

al., 2015; Datry et al., 2016). 

Desafortunadamente, el desarrollo vertiginoso de las industrias genera la contaminación 

del ambiente (Kaewtubtim et al., 2016) y entre los contaminantes que se descargan de 

forma directa hacia los ecosistemas acuáticos se encuentran los metales pesados (Peng et 

al., 2009) pudiendo permanecer disponible en la columna de agua y/o concentrarse en los 

sedimentos representando una amenaza para la cadena trófica (Yan et al., 2015). Es por 

ello que, los metales pesados han sido objeto de investigación a nivel mundial (Jorkesh 

et al., 2014; Bahador et al., 2015; Zhang et al., 2017a). Sin embargo, la evaluación de 

riesgos ecológicos ante la exposición a metales  pesados, no siempre se basa en 

metodologías regulatorias que determinen su biodisponibilidad (Merrington et al., 2016) 

y por el contrario, la protección hacia la biota acuática y luego, la salud humana están 

sustentadas en evaluaciones empíricas como las pruebas de toxicidad y modelos 

computacionales aunque generalmente, la limitación práctica hace que no se ajusten con 

fines regulatorios. La forma más sencilla de realizar una evaluación de riesgo ambiental 

(ERA) ante la presencia de metales pesados, es el requerimiento sobre estándares de 

calidad ambiental (Ej.: límites máximos permisibles o deseables) bajo la perspectiva de 

concentraciones totales (Väänänen et al., 2016). Otra limitación en cualquier estudio 

detallado en condiciones de control radica en la falta de ajuste relacionada a la variación 

espacial que pudiera influir de manera sensible sobre las especies locales (Xu et al., 2015).  

No obstante, el monitoreo de concentraciones totales o disueltas puede ser insuficiente o 

excesivamente protector, ya que no tiene en cuenta las condiciones locales y 

precisamente, la biodisponibilidad aunque se reconoce que, es una primera guía de 

aproximación para incorporar esta herramienta en la ERA de elementos químicos 

inorgánicos u orgánicos (OECD, 2016). Asimismo, continua siendo difícil la creación de 

métodos de ERA globalmente confiables para la biodisponibilidad de metales pesados 



2 
 

debido a, las variaciones o transformaciones de la contaminación que suceden en el tipo 

de medio receptor (Smith et al., 2015). Dado que, los metales pesados al presentarse como 

agentes tóxicos se pueden dispersar con relativa facilidad en los ambientes acuáticos, 

además, de hallarse en concentraciones por debajo de los límites detectables donde 

pueden estar disponibles para su absorción y acumulación por organismos vivos (Schöne 

& Krause, 2016), es que se emplea como método de evaluación el biomonitoreo (Cerveny 

et al., 2016). 

Las comunidades acuáticas son reconocidas como buenos indicadores en términos de 

evaluación del impacto antropogénico a diferentes niveles y el biomonitoreo se reconoce 

como un aspecto pertinente de la gestión y conservación de los ecosistemas acuáticos 

(Masese et al., 2013). El biomonitoreo contribuye a la evaluación integral del efecto 

nocivo real de los contaminantes expuestos, pues considera los efectos potenciales y las 

toxicidades positivas de los contaminantes en el medioambiente, siendo el método 

significativo porque las respuestas biológicas se pueden correlacionar con las 

concentraciones químicas que se encuentren por debajo de los límites de detección 

analítica o incluso después de que la exposición química ocurrió (Zuykov et al., 2013). 

En general, el biomonitoreo significa una herramienta final para evaluar y cuantificar los 

procesos subyacentes entre las interacciones de la biota con las matrices agua-sedimentos 

y con ello, las transferencias humanas pudiendo determinar la sostenibilidad ambiental 

ante cualquier regulación sobre los ciclos ecológicos perturbados (Zalewski, 2015). 

El proyecto de tesis se enmarcó en el área de investigación correspondiente a la 

ecotoxicología acuática siendo la predicción de riesgo ambiental la línea de investigación 

mientras que, el tema de investigación fue el monitoreo ambiental en los ecosistemas 

acuáticos. El propósito se refirió a la interpretación ecotoxicológica ambiental con 

sustento sobre uso de biomarcadores en la especie Gambusia punctata (Poeciliidae) 

utilizada como organismo biomonitor y de forma conjunta con, el análisis integrado de 

parámetros físico-químicos de selección los cuales fueron registrados en el modelo 

computacional Gecotoxic quien se basó en descriptores de datos con medición real, 

constituyendo una excelente herramienta en la toma de decisiones ambientales para la 

ecotoxicología acuática 

 

 

 



3 
 

 

 

 

 

 

CAPÍTULO I 

REVISIÓN DE LA LITERATURA 

 

1.1. Contexto y marco teórico 

 

1.1.1. Costo ambiental de la contaminación 

 

La disponibilidad de agua dulce en el mundo, es una condición crítica y cada día 

resulta más compleja debido a, diversos factores como la propia contaminación 

orgánica e inorgánica, manipulación económica y la fuente de poder que representa 

para aquellos que la posee (Duarte et al., 2002). La demanda de agua para las 

diversas actividades y entre ellas la agricultura, industria y el consumo doméstico 

crea competencias que se reflejarán probablemente en unos 15 años, pues la 

negligencia en la planificación, baja educación y conciencia irresponsable para el 

manejo y uso adecuado de este recurso está generando algunas consecuencias 

negativas destacándose los trastornos edafológicos, engrosamiento de la capa 

sedimentaria en ríos y lagos, enfermedades gastrointestinales y malformaciones 

genéticas por la presencia de elementos no deseados. La desmedida ambición que 

ciertos grupos económicos reflejan para aumentar la explotación, control y 

administración de recursos como el petróleo, gas natural y la propia agua dulce hace 

que este último recurso ya sea estratégico en el presente siglo XXI, pues representa 

un elemento esencial, único e insustituible para la supervivencia humana (Agudelo, 

2005; He et al., 2014). 

Durante el 3er Informe sobre ¨Desarrollo de los Recursos Hídricos en el Mundo¨ 

celebrado el 16 de marzo de 2009 en la ciudad de Estambul-Turquía se mostró con 

múltiples datos que, en el 2030 el 47% de la población mundial vivirá en zonas con 
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estrés hídrico (OECD, 2008) y donde diversos científicos sostuvieron el argumento 

que el calentamiento global intensificará, acelerará o aumentará el ciclo hidrológico 

global (Loaiciga et al., 1996; Trenberth, 1999; Held & Soden, 2000; He et al., 

2014). De igual modo, una revisión realizada por Huntington (2006) sobre más de 

100 estudios basados en observaciones referidas a los cambios recientes en el ciclo 

hidrológico mundial evidenció que, durante la segunda mitad del siglo XX 

aconteció mayor tendencia a sufrir escorrentías, inundaciones y sequías, así como 

otros fenómenos y variables relacionados con el clima a niveles regionales y 

mundial (Montenegro et al., 2015). Varios científicos entre ellos Zhang et al., 

(2007), indicaron que durante el transcurso de este siglo XXI, las sequías han sido 

más intensas, las cuales están ligadas al aumento de las temperaturas y descenso de 

las precipitaciones, incidiendo en mayor afectación a la población humana.  

Desde hace más de veinte años la FAO (1992), definió la contaminación del agua 

como ¨la introducción por el hombre en el ambiente acuático (mares, ríos y lagos) 

de elementos abióticos o bióticos que causen efectos dañinos o tóxicos, perjudiquen 

los recursos vivos, constituyan un peligro para la salud humana, obstaculicen las 

actividades marítimas (incluida la pesca), menoscaben la calidad del agua¨. 

Conjuntamente, Wang & Zang (2014), plantean que la contaminación del agua 

disminuye los valores estéticos y de recreación. Sin embargo, hoy en día la 

contaminación de las aguas es cada vez más preocupante por su exposición a 

sustancias y preparados químicos con mayor grado de peligrosidad entre los que se 

encuentran: biocidas y plaguicidas fitosanitarios, compuestos orgánicos volátiles 

¨COV¨ (Olivares et al., 2012; Iannacone et al., 2016), sustancias persistentes 

bioacumulables y tóxicas ¨PBT¨, dioxinas (Kogevinas & Janer, 2000), furanos, 

bifenilos policlorados ¨PCB¨ que son alteradores endocrinos (Olea et al., 2002), así 

como los metales pesados (Iannacone & Alvariño, 2005; Argota & Iannacone, 

2014a; Dixit et al., 2015). Todos estos contaminantes representan reales amenazas 

para los ecosistemas acuáticos por cuanto, corresponderá ser objeto de medidas de 

evaluación, reducción y control de su riesgo cumpliéndose la necesidad de ser 

incorporados a cualquier legislación nacional e internacional y así, proteger no solo 

desde el punto de vista ambiental sino en la valoración económica de las aguas 

(Wang & Zang, 2014). 



5 
 

La degradación ambiental sobre la calidad de las aguas condiciona que este recurso 

natural renovable sea más limitante; pues la persistencia de contaminantes disueltos 

y/o acumulados, puede indicar en ciertos casos, estado irreversible por su valor de 

uso y quizás como consecuencia sobre la incorrecta interpretación del ¨Derecho 

Ambiental¨ en ciertas generaciones referido al manejo eficiente de las aguas (He et 

al., 2014).  

Dentro de las grandes incertidumbres para muchas sociedades está conocer, cuál 

sería el costo ambiental de la contaminación de los recursos hídricos, pues la 

problemática no es tan simple como pudiera parecer ya que la calidad, además, de 

ser referida a la variación de los parámetros fisico-químicos y microbiológicos, 

presencia de elementos químicos naturales que superan sus concentraciones o 

xenobióticos disponibles (Corwin & Bradford, 2008; Argota & Iannacone, 2014a; 

García & Iannacone, 2014; Guimarães et al., 2012; Wang & Zang, 2014), también 

se incluye entender, cuánto resultaría la recuperación y accesibilidad de los recursos 

hídricos una vez que se encuentren impactados por actividades antropogénicas 

(Shortle, 2013; Dixit et al., 2015). 

La gran inquietud científica sobre los diferentes contaminantes no es únicamente 

que, puedan entrar al ambiente por diversas vías sino, que los criterios específicos 

de calidad ambiental, no son establecidos para todos los contaminantes 

identificados de manera que, las consecuencias culminan en incorrectos diseños 

sobre tratamientos para eliminarlos de las aguas residuales (Swaetz et al., 2006; 

Watanabe et al., 2010; Eggen et al., 2010) y entre éstos se encuentran los metales 

pesados. 

La tabla periódica incluye unos 70 elementos metálicos y de ellos, 59 pueden ser 

considerados ¨metales pesados¨, ya que presentan peso atómico mayor al Fe (55,85 

g/mol). Sin embargo, con esta precisión se excluirían metales con pesos atómicos 

menores al propio Fe y que con frecuencia pueden ser metales contaminantes como 

el V (50,95), Mn (54,44), Cr (52,01) y otros que realmente no son metales como 

As, F y P. Por ello, resulta adecuado hablar de ̈ elementos trazas¨, reconociendo que 

los contaminantes inorgánicos en su mayoría son ¨metales pesados¨. Los elementos 

trazas por lo general, están presentes en concentraciones relativamente bajas 

(mg.kg-1) tanto en la corteza de la Tierra, suelos y las plantas. En general, todos los 
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elementos trazas son tóxicos si se ingieren o inhalan en cantidades suficientemente 

altas y durante largos períodos de tiempo (Plant et al., 2001). 

Entre las principales fuentes antropogénicas para los elementos trazas se encuentran 

las actividades agrícolas, metalúrgicas, la energía tanto en su producción como 

transporte, además, de los productos micro-electrónicos y la deposición de residuos 

(Zhou et al., 2008).  

A nivel de ecosistemas acuáticos los metales pesados se transforman, a través de 

procesos biogeoquímicos en especies con distintas características físico-químicas 

(Tercier & Taillefert, 2008). La medición sobre los niveles de metales pesados 

disueltos en las aguas naturales (indicador de matriz ambiental) presenta varios 

problemas analíticos como las concentraciones bajas o cercanas a los límites de 

detección de los métodos empleados siendo necesario realizar pre-concentraciones. 

Asimismo, la medición de concentraciones totales provee una estimación del grado 

de contaminación que presentan las aguas pero la fracción biodisponible de cada 

especie metálica resulta con mayor relevancia toxicológica en la bioacumulación 

(Raibonw, 1995). Los elementos químicos forman parte de distintas moléculas en 

función de su estado de oxidación y del medio en que se encuentren por cuanto, el 

análisis de especiación consistirá en una herramienta esencial para la evaluación de 

riesgo ambiental permitiendo que se realicen diagnósticos y controles efectivos de 

los elementos trazas, aunque la limitación radica sobre la ausencia de análisis de 

especiación química en las legislaciones ambientales (Sigg et al., 2006).  

La contaminación por metales pesados en realidad, tampoco es un problema 

reciente derivado de la industrialización, ya que comenzó cuando se inició el 

procesamiento de minerales (Förstner & Wittman, 1983). Desde entonces, el uso de 

los metales y sus impactos sobre el medioambiente se han acelerado siendo visible 

en el siglo XX. El ingreso de los metales hacia los cuerpos de aguas superficiales 

puede ser natural o antropogénico (Gupta et al., 2013; Kashyap et al., 2016; 

Sheykhi, 2016). Las fuentes naturales de metales que impactan en el ambiente por 

lo general, no son significativa en comparación a la generada por las actividades 

humanas (Varol, & Şen, 2012; Dixit et al., 2015). Las malas prácticas en continuar 

descargando sin tratamiento alguno desechos y aguas residuales hace que la 
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concentración de metales en las aguas de los ríos siga en aumento (Martín et al., 

2015; Ali et al., 2016, Capangpangan et al., 2016). 

1.1.2. Eficiencia tecnológica en las plantas de tratamientos ambientales: 

necesidad social 

El saneamiento de aguas residuales es esencial para el desarrollo sostenible y resulta 

un requisito fundamental para los ecosistemas y la salud humana (UNESCO, 2015). 

En este sentido, el número de plantas de tratamiento de aguas residuales (PTARs) 

que operan en todo el mundo ha aumentado significativamente, aunque la 

evaluación de su eficiencia desde un punto de vista holístico, aún no ha integrado 

cuestiones económicas y ambientales para garantizar la sostenibilidad del propio 

recurso agua a largo plazo (Lu et al., 2017). 

En las últimas décadas, el tratamiento de aguas residuales ha recibido cierta 

atención constituyendo de esta forma, una de las actividades más relevantes para el 

control, calidad y reconocimiento sobre el proceso implementado (Fuentes et al., 

2015). Sin embargo, a pesar del gran impacto ambiental del proceso de tratamiento 

de las aguas residuales, pocos documentos desconsideran la disminución o 

erradicación de elementos y/o productos no deseados como primera razón de la 

sostenibilidad (Santos et al., 2013; Morais et al., 2014; Färe et al., 2014). 

Por lo general, las plantas de tratamientos de aguas residuales convencionales están 

diseñadas para la eliminación de sólidos en suspensión y materia orgánica (Binelli 

et al., 2014). Como resultado, todo producto de uso personal, farmacéutico e 

industrial (UPFI) salen de las PTARs, a través del efluente y nuevamente, regresan 

hacia los cuerpos receptores acumulándose en sedimentos y organismos acuáticos 

(Carmona et al., 2014; Zenker et al., 2014; Arlos et al., 2015).  

Se estima que el 50% de los UPFI que llegan a las PTARs se descargan, a través 

del efluente sin ningún cambio en su actividad tóxica. Muchos investigadores al 

analizar las concentraciones de UPFI en ríos y lagos sobre los cuales se han 

descargado efluentes de las plantas de tratamientos, encuentran una realidad no 

deseada, alta presencia de diversos elementos no tratados (Blair et al., 2013; Wang 

et al., 2015; Zenobio et al., 2015). 
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Los UPFI contenidos en las aguas residuales se presentan en una mezcla compleja 

de sustancias (Gomes et al., 2017), cuya toxicidad afecta incluso hasta la 

comunidad microbiana que, a pesar de significar eslabones tróficos inferiores, 

juegan un papel productor en el ecosistema acuático (Liu & Wong, 2013). Los UPFI 

comúnmente encontrados en las aguas residuales urbanas incluyen plastificantes, 

surfactantes, fármacos, fármacos de abuso, hormonas, compuestos de cuidado 

personal, medios de contraste y edulcorantes entre otros (Miege et al., 2009; Pal et 

al., 2014).  

Una forma posible de reducir los niveles de UPFI en los cuerpos de agua es, a través 

de tecnologías de tratamiento terciario; sin embargo, en todos los casos las PTARs 

no incorporan dicha clasificación tecnológica (Praveen, Ping & Chee, 2016; Zhang 

et al., 2017b; Wang et al., 2018). Esta situación hace que la presencia de UPFI en 

el efluente de las PTARs sea significativa en cuanto a, considerar la reutilización 

del agua. Por lo tanto, sería necesario cuantificar los costos generales de los 

procesos de tratamiento de aguas residuales (incluyendo mejoras tecnológicas en 

las PTARs) para seleccionar aquella tecnología que pudiera ser la apropiada en 

eliminar lo perjudicial. 

Investigadores como Tang et al., (2014) y Mailler et al., (2016), han evaluado la 

eficiencia de la eliminación de UPFI por diferentes procesos indicando que la 

oxidación avanzada, ozonización y carbón activado permiten su remoción; y con 

ello, mejorar y aceptar la calidad ambiental del agua.  

Picazo et al., (2008) y Molinos et al., (2014, 2015) señalan que, todo tipo de agua 

que ingresa a las PTARs, no solo presenta variación significativa de acuerdo a su 

calidad normativa, sino que contienen diferentes elementos pero siempre se tendrá 

que recordar, el objetivo de cualquier planta de tratamiento ambiental: eliminar lo 

indeseado y reutilizar nuevamente el agua. 

1.1.3. Análisis e interpretación ambiental evolutiva 

Los análisis de elementos y compuestos de forma acoplados con los parámetros 

físico-químicos y microbiológicos a medir, posibilitan evaluar el nivel de riesgo 

sobre la biodiversidad local y asociada de los ecosistemas en forma superficial, ya 

que no ofrecen informar, posibles efectos e impactos adversos en algunas 

poblaciones de modo que, el uso de organismos representativos de los ecosistemas 
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acuáticos, constituyen excelentes bio-herramientas para las interpretaciones 

ambientales (Argota & Iannacone, 2014b). 

Los paradigmas ambientales estimulan o contribuyen a innumerables avances en 

todas las esferas de la sociedad. La revolución científico-técnica, llamada de igual 

manera ¨Tercera Revolución Industrial, Revolución Tecnológica o Tecnotrónica¨ 

es reconocida, a partir de la segunda mitad del siglo XX y su surgimiento puede 

deberse a dos factores: 1ro), el nivel de madurez cognoscitivo existente (factor 

predisponente interno); y 2do), la II Guerra Mundial como acontecimiento de escala 

universal y catalizadora sobre los primeros acontecimientos científico-técnicos 

entre ellos, el Proyecto Distrito Manhattan que culminó con la fabricación de la 

bomba atómica, fabricación de la primera computadora, proyecto del radar y otros 

que fueron considerados realmente factores externos (Hernández, 2009).  

La reinserción armónica de la responsabilidad social humana en tiempo y espacio 

correspondiente a su entorno debe ser reconocido como una re-interpretación que 

la ciencia contemporánea debe ofrecer al nuevo prototipo de la sostenibilidad de 

manera que, resulta necesario no solo la aspiración sino una materialización que 

transite desde las teorías del  desarrollo hacia las teorías de un nuevo modelo de 

sostenibilidad y equilibrio (Gutiérrez, 2007; Vergara & Ortiz, 2016). 

Es muy difícil comprender, cómo los avances de la ciencia se multiplican cada vez 

más pero sus resultados, siguen siendo no accesibles incluso a muchas sociedades 

que ven comprometidos sus recursos por altos hábitos de consumo e inadecuada 

forma de bienestar social excluyendo de forma constante, la capacidad de crear 

nuevos conocimientos e ideas que sean materializadas en productos y que 

representen finalmente, el alimento palpable (Lukomski & Mancipe, 2008). 

Se planteó como razón histórica la concepción del desarrollo para las sociedades lo 

que sigue siendo, una realidad ignorada para la mayoría de los países en vía de 

desarrollo (Castro, 1992) debido a, los avances tecnológicos de la ciencia que no 

son generalmente aceptados o practicados por todos (Herrera, 2004; Piedra, 2010). 

Una de las características de la ciencia moderna que causa intranquilidad, es que la 

gestión está cada vez más motivada por los intereses económicos, por cuanto se 

pierde la lógica de la ciencia como necesidad para el bien común en la humanidad. 

De Siqueira (2002), expresó que: "El mundo se convierte en un enorme laboratorio 
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a disposición de la tecnociencia y la naturaleza humana y extrahumana es 

investigada y modificada sin respeto alguno por cualquier límite ético”. El carácter 

de la ciencia debe ser orientado hacia la sostenibilidad social y ello significa una 

prioridad. Toda práctica científica está concebida a minimizar la incertidumbre 

implícita en el riesgo de manera que, exige un posible control a mantener relaciones 

de armonía entre el entorno y sus habitantes.   

Mavárez (2002), expresó que la visión clásica de la ciencia, es la búsqueda y 

descubrimiento de la verdad donde solo puede avanzar y alcanzar su fin, si se 

mantiene libre de las interferencias de concepciones y prejuicios humanos 

concentrándose de este modo, como único proceso autónomo cultural con 

actividades valorativamente neutrales. 

Lukomski & Mancipe (2008), indican que la naturaleza de la ciencia está basada en 

cuatro paradigmas fundamentales: positivismo, realismo, instrumentalismo y 

relativismo siendo muy complejo en cada uno de ellos su análisis y donde la 

sociologización sobre la teoría de la ciencia, supone insistir tanto en una sociedad 

como en determinada clase de sociedad y así, igualmente es expresado en las teorías 

planteadas por Popper (1962) y Kuhn (1982). 

Al analizarse lo abordado por Lakatos (1983) sobre los programas de investigación 

puede reconocerse que solo la producción del conocimiento científico es 

materializado por aquellos que practican el ejercicio sobre la búsqueda de la 

¨verdad¨, a partir de métodos científicos e intercambios de resultados hallados 

creando de esta forma, comunidades científicas como la estructura esencial para 

realizar transformaciones y demostrar el bien social.  

La historia y el funcionamiento contemporáneo de las instituciones científicas  

transparentan claramente su condicionamiento social. Desde la creación en el siglo 

XVII de la Sociedad Royal de Londres y de la Academia de Ciencias de Paris, las 

cuales sirvieron como verdaderos modelos tanto a las instituciones actuales, 

sociedades académicas y organismos gubernamentales dedicados a realizar, 

organizar, promover y aplicar el trabajo científico, es que la historia revela una línea 

ascendente de compromiso en las estructuras políticas y económicas de la sociedad 

con la institucionalidad de la ciencia. Un ejemplo de lo señalado es, cómo pudo 

institucionalizarse una disciplina científica en Venezuela y México, a partir de 
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institutos que apoyaron a la formación y desarrollo en las universidades (Pulido & 

Aguilera, 2004; Kleiche et al., 2013). 

1.1.3.1. Impacto tangible de las contradicciones para el desarrollo 

cognoscitivo 

Toda aproximación cognoscitiva, difiere de las aproximaciones del 

aprendizaje en dos maneras principales y así, Durán & Lara (2013) lo señalan: 

1ro), las aproximaciones cognoscitivas se centran en las percepciones 

actuales más que en el aprendizaje transcurrido; y 2do), ellas enfatizan en la 

importancia de la percepción o interpretación que el individuo hace de una 

situación y no, en la realidad objetiva de la situación como puede ser vista por 

un observador neutral en condiciones neutrales; por ello, la ciencia avanza, a 

través de nuevos esquemas de innovaciones (Srinivas & Sutz, 2008; 

Alzugaray et al., 2011; Bergeron et al., 2012).  

En la medida en que la ciencia se comporta como entidad corporativa 

colectiva, la construcción de consensos mediante el debate, polémica y 

escrutinio de opinión, es que puede comprenderse que la ciencia se convierte 

y representa un tema de importancia, pues gran parte del capital intangible 

constituido por inversión en capacitación, instrucción, actividades de 

investigación-desarrollo y coordinaciones están siendo consagradas para la 

producción y transmisión del conocimiento (Pensado & Ortiz, 2013). 

La situación de los científicos, inventores y tecnólogos modernos en los 

países menos desarrollados está cambiando, pues muchos de ellos pueden 

adquirir hasta la última edición de cualquier libro referido a diversas 

disciplinas, tener acceso a informaciones en internet y facilitarse la asistencia 

a congresos científicos. No obstante, aún persisten los problemas para acceder 

y generar el conocimiento científico y tecnológico. No siempre resulta fácil 

ingresar a las redes internacionales de ciencia y participar incluso en 

proyectos de colaboración. El acceso a la información más valiosa 

considerando que ha sido publicada, es cada vez más costoso. En la práctica 

observable, no todos los gobiernos están dispuestos a realizar esfuerzos 

necesarios para que la ciencia y la tecnología local se vuelvan capaces de 
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sostener el crecimiento de estas economías; y así, poder garantizar su 

contribución a la ciencia mundial (Forero & Jaramillo 2002).  

El papel de las universidades debe consolidarse, pues como institución 

representan la premisa fundamental para el desarrollo social (Arocena, 2014) 

marcándose una posición geopolítica y estratégica para el conocimiento 

científico como puede ser América Latina (Brunner, 2014). 

1.1.3.2. Interpretación evolutiva desde las matrices abióticas hasta los 

biomonitores 

Como se mencionó, la calidad ambiental de los ecosistemas acuáticos, ha 

estado referida históricamente a la determinación de los parámetros físico-

químicos de calidad del agua (Ramírez et al., 2008). Sin embargo, las 

fluctuaciones de los parámetros físico-químicos pueden ser tan normales que 

cualquier tipo de contaminación natural puede traer en consecuencia, 

incorrectas interpretaciones del comportamiento ambiental o salud de los 

ecosistemas (Lakshmanan et al., 2009). 

En cuanto a la determinación sobre la calidad del agua para determinado 

ecosistema, siguen existiendo un sin-número de índices que son calculados 

mediante alguna expresión matemática y un ejemplo, es el Índice de Calidad 

de Agua (Tyagi et al., 2013). El índice ¨Water Quality Index¨ (por sus siglas 

en inglés: WQI) o ICA fue desarrollado en 1970 por la National Science 

Foundation de los Estados Unidos (NSF) para comparar la calidad de distintos 

ríos localizados en lugares distantes de la USA, siendo uno de los índices más 

difundidos. El nombre del método el cual estuvo basado en el oráculo de 

Delfos habla de cierta metodología con investigación de tipo multidisciplinar 

para la realización de pronósticos y predicciones. En este contexto, Brown et 

al., (1970) indicó que 142 expertos analizaron la pertinencia de 35 variables 

asociadas a la calidad del agua, calificando a cada una según consideraban si 

debían ser ¨incluida¨, ¨no incluida¨ o quizás estar ¨confusas¨. Las variables 

seleccionadas fueron calificadas de 1 a 5, siendo 1 el valor más importante. 

En relación a los resultados del sondeo que se realizó, estas variables se re-

distribuyeron entre los expertos volviéndose a elegir los parámetros hasta que 

finalmente, la lista quedó reducida a nueve de ellos con su propio peso 
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específico sobre el valor total. Estos parámetros fueron: pH, sólidos disueltos 

totales, turbidez, nitritos, fosfatos, temperatura, demanda bioquímica de 

oxígeno, coliformes totales y el oxígeno disuelto.  

Por su parte, Tyagi et al., (2013), realizaron una evaluación de cuatro índices 

de calidad de agua formulados por varias organizaciones internacionales 

calificando este recurso en cinco categorías que va de excelente hasta muy 

mala calidad del agua. De mismo modo, Sierra (2011) señaló que en 

Colombia se ha propuesto el índice ICOCOSU ¨Índice de calidad del agua 

para corrientes superficiales¨ donde estuvieron incluidos varios de los 

parámetros fisico-químicos y biológicos que habían sido sugeridos por los 

142 expertos. A pesar de, seleccionarse un amplio número de parámetros y 

luego compararlos con determinada norma, Argota & Iannacone (2014a) 

señalaron que, no podrán valorarse los posibles efectos e impactos que 

generan las contaminaciones sobre las poblaciones biológicas, ni tampoco sus 

transferencias hacia otras matrices ambientales incluyendo a la propia salud 

humana debido a su carácter de medición e interpretación momentánea. Por 

ejemplo, se muestra el valor de un metal (0,4 mg.L-1) comparado con el límite 

máximo permisible que expresa determinada norma de regulación ambiental 

(0,5 mg.L-1) pero, cómo responder a que se observó efectos y/o impactos en 

la biota, si el valor obtenido que fue de 0,4 mg.L-1 resultó menor que el 

recomendado (0,5 mg.L-1) (Figura 1). 

  

 

 

 

 

 

 

  

 

Figura 1. Observación de efectos y/o impactos en la biota ante un valor menor 

al límite máximo permisible 

Fuente: Argota & Iannacone (2014a) 
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La principal razón para justificar lo hallado radica en las limitaciones de los 

programas de vigilancia ambiental, ya que no es lo mismo, permitir que 

desear y por lo general, las normas de regulación ambientales lo que 

consideran son límites permisibles. Conjuntamente, en múltiples estudios 

sobre ecosistemas acuáticos antropizados han sido observados cambios 

perjudiciales en la biota que están asociados a determinados valores por 

debajo de lo recomendado de modo que, lo único a considerar estaría en 

modificar los valores referenciales por los reportados siempre que los estudios 

estén basados en programas de monitoreo histórico y donde Pesson (1979), 

señaló que los límites máximos deseados, garantizan ausencias de daños en 

la biota.  

Los parámetros fisico-químicos y microbiológicos de calidad ambiental 

presentan como principal desventaja, no predecir cambios observados en los 

organismos y por tal razón, en los últimos años se ha intensificado la 

búsqueda de métodos de estudio para detectar los efectos e impactos sobre 

ecosistemas acuáticos y con ello, diseñar e implementar cualquier medida 

preventiva. Dentro de la búsqueda metodológica para la prevención ambiental 

se encontró el reconocimiento de los bioindicadores. Este hallazgo sigue 

siendo un gran aporte a los estudios de predicción ambiental pero los 

organismos en esta condición, solo expresan su ausencia o presencia según 

las fluctuaciones del parámetro o elemento de interés lo cual trae consigo, 

limitación al utilizarse en un programa ambiental de monitoreo o vigilancia 

histórica (Aguirre et al., 2012; Cortéz & Mendoza, 2012). Ante tal situación, 

una nueva condición está siendo utilizada y son los biomonitores quienes 

independientemente de las fluctuaciones en los parámetros físico-químico y 

microbiológicos de calidad ambiental, conjuntamente con los contaminantes 

de interés, siempre muestran su presencia pudiendo evaluarse 

sistemáticamente, cualquier aspecto biológico de selección (Argota & 

Iannacone, 2017). 

1.1.3.3. Criterios para la selección de organismos biomonitores 

La utilización de organismos o comunidades de organismos para registrar y 

evaluar ciertas características del medioambiente data aproximadamente del 
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siglo XVI. Con el comienzo de la era industrial se comprobó que los 

organismos eran capaces no solo de identificar las características naturales de 

los lugares donde se desarrollan, sino que podían proveer información 

cualitativa y cuantitativa de los cambios ambientales provocados por el 

hombre, de ahí que existe amplia información acerca de la utilización de los 

biomonitores, ya sean plantas o animales para el estudio integral de la 

contaminación ambiental en todo el planeta (Martín & Coughtrey, 1990). El 

biomonitoreo en sentido general, es el uso de las propiedades de un organismo 

o parte de él, para obtener información acerca del contenido de la biosfera 

(Birungi et al., 2007). La información puede registrarse según cambios en el 

comportamiento del organismo monitor como la morfología, composición de 

las especies, predominio de sexo, cantidad de individuos dentro de una 

población y la concentración de un elemento en el tejido biológico entre otras 

informaciones (Market et al., 1997) aunque en la actualidad, las estrategias 

para mejorar la eficiencia y la celeridad en cualquier programa de 

biomonitoreo está con el uso de enfoque de taxa superior (Zhang et al., 2015; 

Mazón, 2016) en lo cual consiste en usar datos correspondientes a la 

biodiversidad de niveles taxonómicos superiores en comparación al nivel 

genérico y esto indica que es más sencillo, rápido y confiable el programa de 

monitoreo implementado (Carneiro et al., 2013; Bennett et al., 2014), pues 

con ello, además, es reducido la resolución numérica sobre índices de calidad 

ambiental (Landeiro et al., 2012; Heino, 2014; Gomes et al., 2015). 

Dos aspectos relevantes del mismo modo, están resultando en los programas 

de monitoreo ambiental, 1ro) que los organismos seleccionados para la 

vigilancia ambiental, no presente una alta tasa de depredación sobre el 

ecosistema, ya que con ello se reduciría la biodiversidad local (Mathers et al., 

2016ab); y 2do), la posible relación con especies introducidas (especies 

invasoras), lo cual al ejercer presiones sobre la biota nativa residente de los 

hábitats invadidos, pudiera generar cierto sesgo por incorrecta interpretación 

sobre la propia depredación, competencia o el desplazamiento en la dinámica 

trófica (Lodge et al., 2012). En este sentido, es recomendado que se 

comprenda mejor el potencial que pueden desempeñar alguna especie que se 

haya introducido dentro del ecosistema, ya que influyen en los resultados del 
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biomonitoreo (MacNeil et al., 2013) por lo que las agencias reguladoras a 

nivel mundial, también lo consideran antes de diagnosticar la degradación 

ecológica en los ecosistemas (Birk et al., 2012).  

Todo ecosistema acuático tiene diferentes matrices ambientales y en cada una 

de ellas pueden seleccionarse algún organismo biomonitor donde existirán 

ventajas y desventajas de acuerdo a la estrategia analítica que se pretenda 

analizar en la propia matriz ambiental (tabla 1).   

En la literatura científica internacional, varios trabajos de investigación han 

indicado disímiles características en cuanto a los criterios que deben cumplir 

un organismo para ser considerado biomonitor.  

Sin embargo, solo las recomendaciones por Rosenberg & Pesh (1993) y Díaz 

(1995), serán las discutidas por considerarse completas y donde mencionan 

que los biomonitores deben cumplir con siete criterios para su selección: 1ro) 

tener una distribución cosmopolita, 2do) ser de fácil identificación 

taxonómica, 3ro) tener tamaño apropiado, 4to) presentar movilidad limitada 

y ciclo de vida relativamente largo, 5to) ser tolerantes a la contaminación, 

6to) presentar fácil manejo para estudios de laboratorios; y 7mo) debe existir 

una correlación entre el contaminante de interés y el resto de las matrices 

ambientales. 

Un ejemplo descrito sobre el cumplimiento de los criterios para los 

biomonitores puede mostrarse con la especie Gambusia punctata 

(Cyprinodontiformes; Poeciliidae). 

 Distribución cosmopolita 

Investigaciones reportadas por Alayo (1973), quien ha sido considerado uno 

de los naturalistas que más estudió la ictiofauna en Cuba, mencionó que la 

Gambusia punctata es una de las especies más representativa dentro del 

género. En la actualidad presenta distribución cosmopolita en todo el 

archipiélago cubano (Pérez & Schmitter, 2007) aunque Ponce de León & 

Rodríguez (2010) indicaron que los estudios en los ecosistemas lenticos son 

escasos. 
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Tabla 1 

Ventajas y desventajas estratégicas para el monitoreo de contaminantes en 

diferentes matrices de ambientes acuáticos 

 

Estrategia Ventajas Desventajas 

 

 

Agua  

- Obtención de valores base para 

calcular factores de 

bioconcentración en organismos 

- Dificultades analíticas: 

concentraciones cercanas al límite de 

detección  

- Variaciones según el régimen de 

mareas, entradas de agua dulce, 

temporada del año, etc.  

- Se obtiene la concentración total del 

contaminante, no sólo la parte 

biodisponible  

- Muestras susceptibles a la 

contaminación accidental 

 

 

 

Sedimento  

- Obtención de valores base para 

calcular factores de 

bioconcentración en organismos  

- Niveles de concentración fáciles 

de cuantificar  

- Muestras poco susceptibles a la 

contaminación accidental  

- Ofrecen un grado de integración 

en el tiempo 

- La concentración de los 

contaminantes está en función de las 

características del tipo de sedimento 

(ej.: tamaño de partícula, materia 

orgánica, condiciones redox, etc.)  

- Se obtiene la concentración total del 

contaminante, no sólo la parte 

biodisponible 

 

 

Organismo  

- Niveles de concentración 

fácilmente cuantificables 

- Ofrecen un grado de integración 

en el tiempo 

- Conocimiento directo de la parte 

biodisponible 

- Ausencia del organismo en el área de 

monitoreo  

- Variaciones por procesos 

fisiológicos, edad, sexo, etc. 

- Posible impacto en las poblaciones 

del biomonitor  

- Dificultades en la identificación de 

ciertas especies  

- No se pueden hacer 

intercomparaciones directas entre 

diferentes grupos de organismos 

 

 

 

 

 

 

 

Dispositivos 

artificiales 

- Se usan en áreas donde un mismo 

biomonitor no se distribuye 

- Provee una integración espacial y 

temporal de las concentraciones 

del contaminante 

- Pueden acumular metales en 

niveles relevantes 

- La captura y liberación del 

contaminante parece estar menos 

afectada por la salinidad y 

temperatura que algunas especies 

de mejillones 

- Las concentraciones no son 

afectadas por factores propios de 

los organismos (ej.: edad, sexo, 

etc.)  

- Aspecto ecológico (no se 

sacrifican organismos) 

 

- Es efectivo para la captura de ciertos 

contaminantes (ej.: Cd, Pb y Zn)  

- Costo de producción de los 

dispositivos 

- No refleja exactamente la fracción 

biodisponible 

- Sólo se han usado para el análisis de 

algunos metales 

Fuente: Phillips & Rainbow (1994); Wu et al., (2007) 
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Una observación interesante en el ecosistema Almendares ubicado en La 

Habana-Cuba, consiste sobre la coexistencia entre la Gambusia punctata con 

la Gambusia puncticulata (Poey, 1854) pero su distribución en el medio 

acuático es desigual y donde no se ha encontrado una respuesta sobre el 

porqué del predominio de una especie con relación a la otra, variando tal 

respuesta en el propio lugar y momentos diferentes para un mismo período 

del año. 

 Fácil identificación taxonómica 

Desde el Reino hasta nivel o categoría de Especie, ha podido clasificarse tres 

especies del género Gambusia en las aguas superficiales del archipiélago de 

Cuba: Gambusia punctata (Lara et al., 2010; FishBase, 2013), Gambusia 

puncticulata y la especie Gambusia rhizophorae, aunque esta última solo ha 

sido descrita en lugares muy específicos.  

Un ejemplo descrito sobre el cumplimiento de los criterios para los 

biomonitores puede mostrarse con la especie Gambusia punctata 

(Cyprinodontiformes; Poeciliidae). 

 Distribución cosmopolita 

Investigaciones reportadas por Alayo (1973), quien ha sido considerado uno 

de los naturalistas que más estudió la ictiofauna en Cuba, mencionó que la 

Gambusia punctata es una de las especies más representativa dentro del 

género. En la actualidad presenta distribución cosmopolita en todo el 

archipiélago cubano (Pérez & Schmitter, 2007) aunque Ponce de León & 

Rodríguez (2010) indicaron que los estudios en los ecosistemas lenticos son 

escasos. 

Una observación interesante en el ecosistema Almendares ubicado en La 

Habana-Cuba, consiste sobre la coexistencia entre la Gambusia punctata con 

la Gambusia puncticulata (Poey, 1854) pero su distribución en el medio 

acuático es desigual y donde no se ha encontrado una respuesta sobre el 

porqué del predominio de una especie con relación a la otra, variando tal 

respuesta en el propio lugar y momentos diferentes para un mismo período 

del año. 
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 Fácil identificación taxonómica 

Desde el Reino hasta nivel o categoría de Especie, ha podido clasificarse tres 

especies del género Gambusia en las aguas superficiales del archipiélago de 

Cuba: Gambusia punctata (Lara et al., 2010; FishBase, 2013), Gambusia 

puncticulata y la especie Gambusia rhizophorae, aunque esta última solo ha 

sido descrita en lugares muy específicos.  

La especie Gambusia punctata es fácilmente identificable de las otras dos 

especies, ya que fenotípicamente presenta un ¨sistema de puntos o banda de 

manchas¨ en la región lateral y aleta caudal donde los mismos se distribuyen 

uniformemente en la región lateral pero son muy escasos en la región de la 

aleta caudal (Eigenmann, 1903; Ponce de León & Rodríguez 2010). 

 Tamaño apropiado 

Los machos alcanzan de 3,0 a 3,5 cm de longitud donde tienen el cuerpo 

alargado y la aleta anal transformada en un larguísimo gonopodio eréctil que 

constituye el órgano copulador durante la fecundación (Kobelkowsky & 

Alva, 2000). Las hembras más redondeadas llegan a medir más de 7,0 cm de 

longitud (dimorfismo sexual muy acusado) presentando gran aleta caudal. 

Estas longitudes son consideradas de forma significativa para validar por 

ejemplo; umbrales de bioconcentración por exposición a metales pesados en 

órganos dianas como el cerebro, hígado y las branquias (Argota et al., 2012a). 

Estudios realizados han reportado que en condiciones de contaminación 

ambiental no solo el tamaño natural de los peces puede verse afectado (Argota 

et al., 2012b) sino hasta la etapa de madurez sexual (Dadda et al., 2005).  

El tamaño está ligado ambientalmente con su rol en la cadena alimentaria 

pudiendo variar, a través de todo su ciclo de vida (Trujillo & Toledo, 2007).  

En el proceso de crecimiento, el cambio en la relación del tamaño depredador-

presa, va posibilitando que se varíe y/o amplíe la dieta. Tanto los alevines 

como juveniles se alimentan por lo general, de organismos pequeños (incluso 

microscópicos: ej. zooplancton), ya que son los únicos que tienen una 

capacidad natatoria nula o reducida, además, de ser quienes pueden atravesar 

la cavidad bucal (Falcón et al., 2011).  
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En esta etapa del ciclo de vida, los alevines de la especie son clasificados 

como plantófagos hasta ir acentuando su capacidad de cazar presas pasando 

luego a la etapa adulta donde se alimentan incluso de organismos bentónicos. 

Otro patrón alimentario está relacionado con su capacidad del canibalismo 

siendo este comportamiento bien voraz. La tasa alimentaria de las hembras es 

alta, mientras que en los machos resulta baja, quizás a su función 

reproductiva, aunque no existen diferencias en sus dietas (Fong & Garcés, 

1997). 

 Movilidad limitada y ciclo de vida relativamente largo  

Gambusia punctata, presenta una forma percoidea de su cuerpo, lo cual le 

garantiza una excelente rapidez para alcanzar a las presas y pronta huida ante 

el acercamiento de un depredador. Sin embargo, no existe un patrón 

migratorio, pues por lo general, en su nicho ecológico existen vegetaciones y 

piedras que les garantiza alimentación y refugio. El  desplazamiento es bento-

pelágico con predominio en la superficie del agua para capturar 

constantemente, pequeños insectos flotantes (Pyke, 2005). 

Estudios realizados en condiciones de laboratorio, muestran que su ciclo de 

vida es relativamente largo llegando a sobrevivir por más de 32 meses siendo 

relevante este criterio en ecotoxicología ambiental, ya que una de las 

principales ventajas está sobre monitorear la relación de biomarcadores con 

parámetros fisico-químicos y microbiológicos de calidad y elementos tóxicos 

que pudieran estar en forma biodisponible. Conjuntamente, en condiciones 

naturales el número de individuos capturados en cada estación seleccionada 

para el muestreo siempre resulta significativo; y ello obedece principalmente, 

a la tasa de reproducción que es bien alta en las hembras (producción en línea 

o superfetación), cuyo estado embrionario oscila entre 45 y 60 días 

aproximadamente. El estado juvenil puede estar entre las 4 a 5 semanas y 

alrededor de unas 6 semanas, los machos comienzan a diferenciarse por el 

desarrollo del gonopodio, evidenciando clara madurez sexual debido al 

comportamiento acosador para realizar la cópula en más de una oportunidad 

(Argota et al., 2013a). En este periodo los machos pueden medir alrededor de 

1,8cm de longitud donde se diferencian con relación a las hembras por su 
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menor peso corporal y transcurridas dos semanas, es notable el crecimiento 

en las hembras. 

 Tolerante a la contaminación  

Los peces de la familia Poeciliidae presentan 600 especies aproximadamente 

y donde han sido introducidos en varias regiones del mundo por su utilidad al 

control biológico (biorreguladores) y así, eliminar larvas de mosquitos que 

constituyen un peligro para los cuerpos de aguas naturales y artificiales 

(fundamentalmente del género Anopheles y Aedes) debido a que, trasmiten 

enfermedades al ser humano como el dengue, malaria o paludismo 

(Iannacone & Alvariño; 1997; Vargas & Vargas, 2003) y últimamente, 

reportes de fiebre por chikungunya (Restrepo, 2014; Martínez & Torrado, 

2015).  

Al soportar amplio margen de temperatura, salinidad y fluctuaciones de 

parámetros fisico-químicos (Pérez & Schmitter, 2007), es que puede ser 

considerada la especie, tolerante a la contaminación siendo este criterio, la 

base en diferentes estudios para analizar la salud ambiental de los ecosistemas 

acuáticos (Argota, 2013ab, 2014b). 

 Fácil manejo para estudios de laboratorios 

Gambusia punctata es una especie que se estresa durante el muestreo y 

traslado a estantes y/o peceras. Su sensibilidad es tal, que puede hasta morir 

un alto porcentaje del número total de organismos capturados. Sin embargo, 

si se tiene en cuenta condiciones óptimas de captura y depósito en reservorios 

para su traslado hacia las condiciones controladas de laboratorio, rápidamente 

se adaptan y su porcentaje de viabilidad en ambos sexos es elevado, siendo 

observado en diversos estudios ecotoxicológicos para evaluar niveles de 

proteínas (enzimas) y metales (Argota et al., 2012c; Argota & González, 

2013b). 

 Correlación entre contaminante de interés y resto de las matrices 

ambientales 

Representa uno de los criterios más difíciles de evaluar, ya que se necesita un 

equipo multidisciplinario que analice en forma simultánea, diferentes 
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matrices abióticas (agua, sedimentos) y bióticas (moluscos: ej.-Tarebia 

granífera, Lamarck, 1822, plantas: ej.: Eichhornia crassipes y peces) dentro 

del mismo ecosistema. El trabajo de proyecto tesis doctoral realizado por 

Lima (2005) en el ecosistema Almendares, permitió que este indicador fuera 

realizado. Aunque se señaló siete criterios como condición para ser 

organismo biomonitor, no significan que sean los únicos e invariables, pues 

Argota & Iannacone (2017) sugirieron un 8vo, el cual denominaron: 

predicción cuantitativa de riesgo histórico entre ecosistemas impactados y de 

referencia ambiental mediante uso permanente de biomarcadores.  

Para comprender este criterio, reproduzcamos lo reportado donde 

inicialmente se mencionó que, no solo es importante el uso de biomonitores 

como herramientas predictivas, pues según Eissa et al., (2003), Papis et al., 

(2011) y Werner & Hitzfeld (2012), las nuevas tendencias en los estudios 

ambientales de ecotoxicología como rama encargada de evaluar y regular los 

efectos producidos por los contaminantes sobre las poblaciones en el tiempo, 

está relacionado con el uso de biomarcadores donde a nivel de ecosistema 

acuático, Zhou et al., (2008), Sisinno & Oliveira (2013), refieren que los 

peces son excelentes organismos de utilización como biomonitores (Heidary 

et al., 2012; Al-Ghais, 2013; Çiftçi et al., 2015).  

Para el reporte del 8vo criterio se utilizaron dos tipos de biomarcadores: 

exposición y efecto. Como biomarcador de exposición se realizó la 

determinación de Cu, Zn, Pb y Cd en las branquias (órgano diana) mientras 

que, la actividad acetilcolinesterasa cerebral, presencia de cámara incubatriz 

y el factor de condición de Fulton fueron utilizados como biomarcador de 

efecto. A partir de la tabla 2, puede irse analizando el fundamento de este 

criterio. 
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Tabla 4 

Factor de condición de Fulton / ecosistemas / periodo / años 

  

Ecosistema 2012 2013 2014 2015 2016 

Ll E Ll E Ll E Ll E Ll E 

San Juan 0,22 0,22 0,31 0,27 0,38 0,32 0,44 0,42 0,39 0,37 

Almendares  0,35 0,35 0,47 0,44 0,37 0,36 0,43 0,41 0,44 0,43 

Filé 0,88 0,88 0,88 0,88 0,88 0,78 0,88 0,88 0,88 0,88 

 

La tabla 5 muestra el número de hembras con presencia de cámara incubatriz 

por cada ecosistema, periodo y años. 

 

Tabla 5 

Hembras con presencia de cámara incubatriz / ecosistemas / periodo /  años 

 

  

  

 

 

 

 

 

No se consideró en el estudio, realizar comparaciones y tratar mediante 

discusiones cada uno de los biomarcadores con los valores de referencia ya 

que indicaría, no solo el posible nivel de contaminación existente sino, cómo 

influyen las condiciones del medio sobre la etología, pues lo esencial fue 

mostrar la posibilidad de medir cada biomarcador de manera sistemática.  

Sin embargo, resultó de interés referir que algunas comparaciones 

(perteneciente a cada uno de los ecosistemas), arrojaron significación: p≤ 0.05 

(concentración media de acetilcolinesterasa cerebral, F=117158843,40; 

presencia de cámara incubatriz, F=303948,24). Las tablas 6 y 7 muestran tales 

diferencias según valor de los biomarcadores entre los ecosistemas. 

 

Ecosistema 

2012 2013 2014 2015 2016 

Ll E Ll E Ll E Ll E Ll E 

San Juan 69 57 72 66 61 58 68 65 67 62 

Almendares 75 64 70 61 68 59 69 58 77 71 

Filé 342 339 355 348 347 341 344 338 352 349 
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Las evaluaciones realizadas permitieron analizar el estado ambiental 

ecosistémico, pues una primera seguridad en la toma de decisiones radicó en 

el carácter sistemático de medición de lo contrario, resultaría más complejo 

entender cualquier anomalía de efecto indirecto que se  produzca en 

determinado momento, pues cualquier factor biótico como abiótico en 

condiciones naturales puede influir no solo sobre los ecosistemas, también 

sobre las poblaciones que lo integran y estos factores como lo señala Yi & 

Zhang (2012), no siempre se presentan de forma cíclica.  

Orrego et al., (2005) y Öztürk et al. (2009), plantean que cada nivel de 

respuesta biológica medida, a través de biomarcadores representa una señal 

integrada de los niveles de contaminación en un área ambiental (ejemplo; los 

ecosistemas analizados) y de esta forma, funciona como indicador del riesgo 

ecotoxicológico a que una población natural está siendo expuesta.  
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Tabla 6 

Prueba múltiple de rangos para la concentración media de 

acetilcolinesterasa cerebral / ecosistemas / periodo / años 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Leyenda: F = Filé (Santiago de Cuba) (condición de referencia ambiental). A = 

Almendares (La Habana) (ecosistema impactado). SJ = San Juan (Santiago de 

Cuba) (ecosistema impactado) 

 

 

 

 

E - / año / P Casos Media Grupos Homogéneos 

F 2016 E 12 449,31  X 

F 2012 Ll 12 449,76    X 

F 2013 E 12 450,19      X 

F 2016 Ll 12 450,58        X 

F 2012 E 12 451,06          X 

F 2015 E 12 451,27            X 

F 2014 E 12 451,33              X 

F 2013 Ll 12 452,20                X 

F 2014 Ll 12 452,83                  X 

F 2015 Ll 12 453,66                    X 

A 2014 E 12 548,42                      X 

A 2014 Ll 12 553,91                        X 

A 2012 Ll 12 555,33                          X 

SJ 2013 Ll 12 556,34                            X 

A 2012 E 12 558,49                              X 

SJ 2014 E 12 559,87                                 X 

SJ 2013 E 12 559,87                                   X 

SJ 2012 Ll 12 560,21                                     X 

SJ 2012 E 12 562,45                                       X 

SJ 2015 Ll 12 566,98                                         X 

SJ 2014 Ll 12 568,66                                            X 

SJ 2016 Ll 12 569,37                                              X 

A 2015 Ll 12 570,06                                                X 

SJ 2015 E 12 571,12                                                  X 

A 2013 Ll 12 572,36                                                      X       

A 2016 Ll 12 573,25                                                        X 

SJ 2016 E 12 573,35                                                          X 

A 2013 E 12 574,66                                                            X 

A 2015 E 12 577,82                                                              X 

A 2016 E 12 578,16                                                                X 
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Tabla 7 

Prueba múltiple de rangos para el factor de condición de Fulton / 

ecosistemas y periodo / años 

 

 Casos Media Grupos Homogéneos 

SJ 2012 E 12 0,222  X 

SJ 2012 Ll 12 0,227    X 

SJ 2013 E 12 0,276      X 

SJ 2013 Ll 12 0,314        X 

SJ 2014 E 12 0,329          X 

A 2012 E 12 0,351            X 

A 2012 Ll 12 0,356              X 

A 2014 E 12 0,363                X 

A 2014 LL 12 0,377                  X 

SJ 2016 E 12 0,377                  X 

SJ 2014 LL 12 0,388                  X 

SJ 2016 LL 12 0,395                     X 

A 2015 E 12 0,417                       X 

SJ 2015 E 12 0,427                         X 

A 2016 E 12 0,431                           X 

A 2015 Ll 12 0,431                           X 

A 2016 Ll 12 0,444                             X 

SJ 2015 Ll 12 0,446                               X 

A 2013 E 12 0,446                               X 

A 2013 Ll 12 0,476                                  X 

F 2014 E 12 0,780                                    X 

F 2014 Ll 12 0,880                                      X 

F 2012 E 12 0,880                                      X 

F 2016 E 12 0,881                                      X 

F 2015 E 12 0,882                                      XX 

F 2015 Ll 12 0,882                                      XX 

F 2016 Ll 12 0,883                                         XX 

F 2012 Ll 12 0,884                                            XX 

F 2013 E 12 0,885                                                XX 

F 2013 Ll 12 0,886                                                   X 

  

 

Asumiendo que, la presencia de Cu, Zn, Pb y Cd en las branquias obedecieron 

a condiciones de disponibilidad en la matriz agua o fueron re-suspendidos 

desde la matriz sedimento, indicaría que la calidad ambiental como 

ecosistema en algún momento, no fue aceptada y permanece invariable, 

siendo demostrado por los resultados históricos. Si ello es así, puede 

analizarse las siguientes condiciones: 

a) Presencia de calidad ambiental del agua no aceptada, por cuanto existió 

condiciones de inseguridad medida como vulnerabilidad para que 
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determinadas propiedades de algunos elementos (ej.: metales pesados) se 

hayan expresado toxicológicamente 

b) Si la predicción de riesgo cuantitativo se expresa como: Prc = P (peligro) 

+ V (vulnerabilidad) donde V, se comunicó como no aceptada, entonces la 

Prc fue de tipo alto, ya que V, es directamente proporcional a Prc. Esto puede 

señalarse mediante el análisis por bioacumulación de Cu, Zn, Pb y Cd en las 

branquias de los peces. Del mismo modo, si Prc es atribuido a la presencia de 

estos metales en las branquias, es porque hubo condiciones que lo 

propiciaron, es decir, en algún momento la calidad del ecosistema fue 

vulnerable 

c) Si se asume en términos de magnitud de riesgo (Argota & Iannacone, 

2014b) que fue de tipo leve donde existen daños atribuibles a lesiones, 

trastornos o comportamientos anómalos no sistémicos (bioacumulación solo 

en branquias), es porque existió una probabilidad de riesgo medio (daños de 

ocurrencia en determinadas ocasiones) por una consecuencia baja (respuesta 

biológica poco comprometida con lesiones, trastornos y comportamientos 

anómalos) o probabilidad de riesgo bajo (daños de ocurrencia raras veces) por 

una consecuencia media (respuesta biológica comprometida con lesiones, 

trastornos y comportamientos anómalos). Sin embargo, podría pensarse en 

una magnitud de riesgo de tipo moderada (daños atribuibles a lesiones, 

trastornos o comportamientos anómalos que conducen a una o determinadas 

pérdidas donde comienza a comprometerse la vida de los organismos) y en 

este sentido, la presencia baja de hembras con cámara incubatriz como 

respuesta disminuida de la reproducción fue perjudicada, comprometiendo a 

la población de individuos   

Las demostraciones anteriores sugieren que, aplicando los métodos teóricos 

por modelación o sistemático, es posible predecir cuantitativamente el riesgo 

en determinado periodo de tiempo, además, presumir tendencias de 

comportamientos biológicos y esto significa, una de las ventajas en los 

estudios e investigaciones con medición in-situ.  

En el estudio, a partir de la medición con biomarcadores y el establecimiento 

sobre un control ecosistémico en términos de seguridad puede alcanzarse 

mayores predicciones (Yi & Zhang, 2012). Por su parte, Rawson (1991) y 
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Páez & Osuna (2011), señalaron que los estudios in-situ ofrecen avance, 

desarrollo y la aplicación de últimas tecnologías como biosensores para 

supervisar posibles cambios en el medioambiente por contaminantes 

específicos y esto sigue siendo una ventaja.  

Castañe et al., (2013) informa que la utilización de organismos biomonitores 

en la valoración de efectos funcionales en ecosistemas contaminados, 

posibilitan la correlación entre determinado elemento con parámetros físico-

químicos y ello proporciona, ciertas e incuestionables evidencias del grado de 

deterioro en cualquier ecosistema por lo que en última instancia, Heidary et 

al., (2012) indican que se puede identificar, cuáles son los contaminantes 

responsables de las afectaciones. 

Al considerar la presencia de los metales pesados como elementos tóxicos 

dada su bioacumulación, entonces pueden presentarse diversos efectos desde 

el nivel celular hasta organismo y población donde se pudo observar mediante 

las comparaciones entre los ecosistemas San Juan y Almendares con el de 

referencia (Filé), diferencias estadísticamente significativas, lo cual evidencia 

que se produjeron efectos no deseados.  

Rainbow (1995), mencionó que los niveles de metales disueltos en los 

ecosistemas acuáticos pueden variar apreciablemente en el tiempo, ya sea por 

emisiones de las fuentes antropogénicas o las estaciones climáticas, de ahí la 

necesidad de realizar programas de monitoreo intensos para lograr resultados 

fidedignos de manera que, en el estudio se siguió tal recomendación, pues al 

determinarse niveles de bioacumulación en un periodo histórico de cinco 

años, fue señalado que los metales disueltos al estar disponibles, entonces 

tuvieron alcance ecotoxicológico (Camacho, 2007; Castañe et al., 2013). 

Seleccionar para el monitoreo las branquias de los peces resultó necesario, ya 

que no solo es un órgano blanco, además, de ser diana y al estar vascularizado 

pueden aparecer daños morfológicos cuando las condiciones del medio 

presentan variaciones no deseadas. Dentro de éstos daños se encuentran 

respuestas proliferativas que generan deformación y fusión de las lamelas, 

necrosis, apoptosis celular y pseudoepitelización (Bernet, 2004).  
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Los daños mencionados pueden tener algún tipo de implicación sobre el 

sistema nervioso central y donde determinadas actividades enzimáticas 

quizás se vean afectadas. Una de estas enzimas y que sirve como biomarcador 

ante el posible efecto negativo es la acetilcolinesterasa, por tal razón fue 

medida en el estudio. La acetilcolinesterasa es una enzima crucial para el 

desarrollo y el funcionamiento del sistema nervioso donde juega un papel 

importante en la diferenciación hematopoyética, así como en el desarrollo 

neural. Su función clásica es modular el impulso nervioso, a través de la 

hidrólisis del neurotransmisor acetilcolina en la hendidura sináptica (Assis et 

al., 2015). Esta enzima puede ser empleada como biomarcador en peces no 

solo para demostrar la presencia de algunos tóxicos orgánicos (plaguicidas 

organofosforados y carbámicos), sino para indicar presencia de metales 

pesados (Carvalho et al., 2013; Santillán et al., 2016). Otros autores 

manifiestan que aumento o disminución de la AChE puede estar dado en 

función a la duración de la exposición y del tipo de tejido involucrado en los 

peces (Balambigai & Aruna, 2011; Richetti et al., 2011; Al-Ghais 2013) 

donde en el estudio, tal modulación fue consecuencia sobre la permanencia 

de los agentes químicos.   

Por otra parte, el crecimiento de los peces dependerá en gran medida de la 

intensidad metabólica dentro de la población, siempre que el complejo 

corriente de energía (en la cadena trófica), factores físicos y las acciones 

recíprocas con otras poblaciones lo permitan. Las condiciones del 

medioambiente constituyen una de las razones fundamentales que regulan el 

crecimiento y cuando éste se encuentra alterado o en desequilibrio, influye de 

manera directa en el crecimiento y desarrollo (Odum, 1986; Heidary et al., 

2012). Una medición del crecimiento y desarrollo, es mediante el factor de 

condición biológico, pues Egea et al., (2002), señalan que la evolución en este 

biomarcador, pone de manifiesto la tendencia a recuperarse sus pesos 

corporales y cuando no se alcanza, entonces indica el índice de 

adelgazamiento sufrido bajo cualquier situación estresante del medio 

(Heidary et al., 2012; Yi & Zhang, 2012), pudiendo encontrarse incluso, 

relaciones negativas entre el factor de condición y los metales. 
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El desarrollo de biomarcadores ha cobrado un interés creciente para evaluar 

el riesgo por exposición algún agente potencialmente tóxico, ya que los 

biomarcadores señalan un cambio en las respuestas biológicas de forma 

temprana (Orrego et al., 2005; West et al., 2006; Öztürk et al., 2009) y al ser 

utilizados durante un período no menor a cinco años en un organismo 

biomonitor que posibilite la comparación de dos o más ecosistemas con 

relación a otro dispuesto en calidad de referencia ambiental, resulta ser un 

criterio eficiente para los biomonitores en ecotoxicología acuática. 

1.1.3.4. Predicción de riesgo ambiental en ecotoxicología acuática 

La modelización ecotoxicológica se refiere al estudio de las interacciones 

químicas en los tejidos  diana de un organismo individual y los efectos del 

tóxico sobre la esperanza de vida y otros efectos reversibles y/o irreversibles 

en un organismo y, posteriormente, el ecosistema (Escher & Hermens, 2004). 

La modelización ecotoxicológica se enfrenta a dos desafíos principales: 1ro) 

la gran cantidad de especies que pueden entrar en contacto con la sustancia 

química objetivo; y 2do) la gran cantidad y variedad de productos químicos 

que pueden afectar a un organismo objetivo (Verhaar et al., 1997). A pesar 

de la gran cantidad de bibliografías sobre toxicidad para organismos acuáticos 

que existen tanto en la base de datos ECETOC-Aquatic Toxicity (EAT) y 

ECOTOXicology (ECOTOX) perteneciente a la Agencia de Protección 

Ambiental de los Estados Unidos (por sus siglas en inglés: EPA) como las 

registradas en TOXicology data NETwork (TOXNET) por la Biblioteca 

Nacional de Medicina de los Estados Unidos, siguen siendo limitadas las 

informaciones de efectos tóxicos (Chapman & Riddle, 2003) sobre todo por 

los insuficientes trabajos experimentales realizados en ecotoxicología 

acuática (Olsen et al., 2011). 

Toda predicción en ecotoxicología acuática debe ser precisa sobre las 

consecuencias del cambio ambiental para las poblaciones naturales y las 

comunidades donde solo así, puede informarse sobre las estrategias de 

conservación, gestión y adaptación a seguir (Clark et al., 2001). Sin embargo, 

los nuevos enfoques sobre la predicción deben ser en forma anticipada, cuyo 

propósito es, proporcionar información útil sobre el estado futuro de un 
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sistema (Mouquet et al., 2015; (Petchey et al., 2015) de manera que pudieran 

garantizarse cualquier servicio del ecosistema. Las relaciones que existen 

entre los hábitats y su biodiversidad con el bienestar humano son múltiples, 

además, de complejas (Sandifer et al., 2015) y donde establecer un concepto 

referido a los tipos de servicios que ofrece el ecosistema, realmente es 

limitado (Millennium Ecosystem Assessment, 2005), por cuanto no hay una 

definición única de servicio ecosistémico (Nahlik et al., 2012), aunque existe 

consenso de que los servicios ecosistémicos proceden de estructuras y 

procesos biofísicos (Haines & Potschin, 2010). 

Debido a que los ecosistemas contrastan en la composición de sus especies, 

los servicios a ofrecer pueden variar en tiempo y espacio (Science for 

Environmental Policy, 2015). Por lo general se gestionan a los ecosistemas 

para una finalidad particular o específica (conservación de la naturaleza, 

producción de alimentos y fibras de madera entre otros) y dada la ocurrencia 

de interacciones como proceso ecológico, entonces el diseño, ejecución y 

control para determinado servicio puede comprometer a otro(s) (Raudsepp et 

al., 2010), haciendo que la visión de manejo sobre los recursos sea estratégica 

e integral.   

Diversos agentes químicos que ingresan al medioambiente pueden degradar 

los diferentes componentes; y por ende, comprometer la optimización de un 

determinado recurso utilizado  para una finalidad como servicio ecosistémico 

(Maltby, 2013). La evaluación de riesgos ecológicos (ERE) debe cuantificar 

los efectos adversos que los agentes químicos (fundamentalmente) causan y 

comprometen después, a los múltiples servicios ecosistémicos donde cada 

uno de los objetivos en la ERE, estará direccionado a la protección en lugar y 

tiempo, además, con los intereses por recursos disponibles (Hommen et al., 

2010; Brown et al., 2017).   

Morgan & Henrion (1990), señalaron que las evaluaciones de riesgo 

proporcionaban un valor simple como estimación conservadora del riesgo, 

mientras hoy se acepta que en la caracterización del riesgo se requiere 

proporcionar mayor entendimiento de los métodos de estimación y la 

incertidumbre involucrada en dicha estimación. En el caso de la evaluación 
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de riesgo ambiental (ERA), Carpenter (1995) menciona que se sigue las reglas 

de la teoría de la probabilidad mediante una expresión de todos los posibles 

valores de cada parámetro analizado. Un importante camino en la 

formulación de problemas con la ERA, es la puesta funcional de los objetivos 

de protección genéricos en objetivos de protección específicos que puedan 

utilizarse para orientar a la ERA en diseños prospectivos o retrospectivos 

(Munns et al., 2009; Nienstedt et al., 2012; Thomsen et al., 2012).  

MPGD (2004) indica que la evaluación de riesgo ecológico, es un proceso 

que evalúa la probabilidad y consecuencia de un impacto adverso, el cual 

ocurre como resultado de la exposición a uno o más estresores. Para ello, 

diversos estudios suelen recurrir a modelos informáticos tradicionales para 

simular las condiciones de calidad del agua. Diversos modelos tradicionales 

están representados por el sistema QUAL2E de la USEPA (Agencia de 

Protección de Medio Ambiente de los Estados Unidos), el cual fue propuesto 

por Brown & Barnwell (1987). 

Autores como Bharti & Katyal, (2011), Chowdhury et al., (2012) y Kankal et 

al., (2012) indican que las modificaciones sobre el monitoreo de la calidad 

del agua está con base a una expresión escalar de puntuación y quizás, 

resultaría valorar los riesgos ecológicos en el ecosistema. Parkhurst (1995) 

propone que realizar una valoración de los riesgos ecológicos acuáticos, 

ayuda a establecer los límites de control para cualquier tipo de contaminación 

y especialmente, proteger la vida acuática. Cualquier valoración del riesgo 

ecológico debe asegurar el nivel correcto de protección, además, en aquellos 

lugares que sean adecuados (Nienstedt et al., 2012; Devos et al., 2015). 

Los métodos de valoración de riesgo pueden utilizarse para estimar los 

efectos ecológicos de la contaminación de las aguas superficiales en 

diferentes condiciones como pueden ser: contaminación por fuentes 

localizadas, contaminación por fuentes dispersas, sedimentos contaminantes 

en los cauces de agua, acumulación de residuos peligrosos en masas de agua; 

y análisis de los criterios existentes para el control de la contaminación donde 

todas las mediciones que se pretendan evaluar deben considerar un enfoque 

sobre gestión de los riesgos ecológicos (Crane et al., 2009; Silveira & 

Oliveira, 2013). 
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1.2. Antecedentes 

Durante un estudio relacionado con hongos acuáticos en relación con los parámetros 

físicos y químicos de la calidad del agua en el canal de Augustow-Polonia se indicó que, 

la diversidad y abundancia en el grupo taxonómico de estudio se debió los iones de 

cloruro y sulfato (VI), además, de la conductividad electrolítica lo cual indica que la 

biomasa en los ecosistemas acuáticos dependen de las condiciones hidroquímicas y se 

correlacionan significativamente con parámetros de calidad del agua (Cudowska, 

Pietryczka & Hauschild, 2015). 

Sin embargo, cuando la calidad de las aguas es referida a elementos tóxicos como los 

metales pesados, la respuesta poblacional en los organismos se disminuye y el riesgo 

humano es elevado. Una investigación sobre la contaminación por metales pesados en el 

río Ganges de la India encontró que, el agua y los sedimentos estuvieron expuestos a Cd, 

Cr, Cu, Co, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb y Zn en concentraciones por encima a los valores 

permisibles. Se mencionó que ambas matrices ambientales estaban expuestas por varios 

años y donde existe gran preocupación debido al peligro de la bioacumulación y 

biomagnificación donde se evidenciaron daños en el crecimiento, tamaño, supervivencia 

y extinción en algunas poblaciones de peces, así como en los delfines del río. Fue sugerido 

monitorear de forma directa, varias fuentes tributarias de metales, además, de la 

sugerencia en que se reduzca la carga de efluentes metalúrgicos depositados al ecosistema 

(Dipak, 2017).    

Otro estudio realizado en Bangladesh-Tailandia sobre arsénico y plomo en cereales, 

vegetales y peces como alimentos fueron calculados tres indicadores para evaluar el 

riesgo sobre la salud no carcinogénico y carcinogénico: el cociente de peligro objetivo 

(THQ), índice de riesgo (HI) y riesgo carcinogénico objetivo (TR). Aunque solamente 

los cereales y vegetales se reconocieron como de alto riesgo carcinogénico para las 

personas adultas en el área de estudio (Islam et al., 2014), el vínculo o medio probable de 

acumulación de los metales, quizás fue la fuente de agua. Sin embargo, en el propio 

Bangladesh, Ahmed et al., (2015) reportó altas concentraciones de arsénico en tres 

especies de peces que tienen preferencia en el consumo humano: Labeo rohita, Pangasius 

pangasius y Oreochromis mossambicus, indicándose que las aguas donde habitan estas 

especies se encuentran altamente contaminadas.  
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En un estudio realizado por Ponsadailakshmi et al., (2018) sobre evaluación de la 

idoneidad de la calidad del agua para beber utilizando el índice de calidad del agua potable 

en el distrito de Nagapattinam, Tamil Nadu en el sur de la India se mencionó que, la 

condición general de la calidad del agua se explica utilizando múltiples variables de 

calidad del agua mediante el desarrollo de un índice de calidad del agua como un solo 

número. En este estudio, los resultados demostraron que el índice de calidad de agua 

potable (por sus siglas en inglés: DWQI) fue optimista, lo que reflejó la condición real de 

la calidad del agua. El DWQI geométrico identificó claramente el tipo de deterioro de la 

calidad del agua que ayuda a iniciar una acción inmediata de control de la contaminación 

del agua. Una evaluación detallada de los índices confirmó que el sistema geométrico de 

indexación DWQ mostró el estado real de la calidad del agua potable en el área de estudio 

con relación al pH, conductividad eléctrica, aniones, cationes y metales como el Cu, Zn, 

Pb, Fe y Cr. 

Otro estudio realizado en la propia India sobre los ríos Narmada y Madhya Pradesh para 

evaluar la calidad del agua utilizaron del mismo modo, índices de calidad y donde 

encontraron que los parámetros fisicoquímicos y biológicos se encontraron alterados 

debido a diversos factores incluyendo las actividades antropogénicas (Gupta et al., 2017).  

Sin embargo, en los últimos años ha sido intensificada la búsqueda sobre herramientas 

que indiquen efectos e impactos ante la presencia de sustancias exógenas tóxicas que 

provoquen cambios biológicos y para ello, los biomarcadores constituyen valiosos 

indicadores (West et al., 2006; Borbón & González, 2012). Conjuntamente, no solo 

bastan los biomarcadores, ya que la trascendencia para su utilización está en evaluar 

históricamente determinado ecosistema. Durante el estudio realizado por Argota et al., 

(2013c) sobre la evaluación ecotoxicológica histórica del ecosistema San Juan se 

encontró, presencia de metales pesados en las branquias, hígado y cerebro. Se concluyó 

en el estudio que, al transcurrir un año hubo efectos ecotoxicológicos ascendentes, pues 

Argota y Argota (2012), determinaron exposición bioacumulativa a metales en el propio 

ecosistema San Juan, utilizando intervalos de clases de edades según el sexo en la misma 

especie Gambusia punctata. Se hallaron diferencias significativas (p<0,05) no solo en la 

bioacumulación durante el crecimiento (longitud total) sino entre los sexos. En este 

estudio se concluyó que existió riesgo ambiental en las aguas ante los niveles elevados de 

metales pesados. 
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Otro estudio sobre similitud entre daños en biomarcadores de efecto y probabilidades de 

riesgo mediante el modelo computacional Gecotox® (Argota & Iannacone, 2014b) 

reportaron que, la acumulación de metales en tejidos de la especie Gambusia punctata 

ocasionó, coeficiente de condición biológico bajo y reproducción disminuida por cuanto, 

la carga contaminante generada al ecosistema San Juan fue perjudicial 
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CAPÍTULO II 

PLANTEAMIENTO DEL PROBLEMA 

 

El agua, es un recurso necesario en cualquier parte del mundo (Elgallal et al., 2016); 

y actualmente como matriz ambiental se encuentra en desequilibrio dentro de los 

ecosistemas acuáticos, ya que las plantas de tratamientos convencionales, no están 

diseñadas para la remoción de los contaminantes emergentes (Pal et al., 2014) y 

donde se conoce sus efectos endocrinos sobre la salud humana (Rodríguez et al., 

2017), así como, los procedimientos tecnológicos implementados en las plantas de 

tratamiento por lo general, tampoco eliminan la toxicidad de los metales pesados: 

MP (Lee & Dhar, 2012; Dixit et al., 2015), lo cual hace que los efluentes sean 

vertidos con elevada peligrosidad, resultando que su seguridad por valor de uso 

posterior sea poco eficiente.      

Particularmente, la disminuida biodegradabilidad de los MP (Qadir & Malik, 2011; 

Raval, Shah & Shah, 2016) hace que puedan bioacumularse en organismos 

inferiores y luego, biomagnificarse (Molina et al., 2012) causando riesgos 

irreparables en la salud humana (Han et al., 2016). Para predecir cualquier riesgo 

por exposición a MP en los ecosistemas acuáticos se han utilizado algunos 

organismos naturales como los peces, ya que estuvieron entre los primeros en ser 

empleados por protocolos de evaluación ecotoxicológica (Heidary et al., 2011; 

Hamza, 2014; Çiftçi et al., 2015), unido a su condición de organismos centinelas 

para cualquier estudio ambiental (Argota et al., 2013; AbdAllah, 2017).  

Cada nivel o diversos cambios biológicos que expresan los peces son señales de 

posible alteración antropogénica y de esta forma, auxilia como indicador del riesgo 

ecotoxicológico a que una población natural puede estar expuesta, pues todo ente 
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biológico tiene la capacidad potencial de ofrecer respuesta ante cualquier estímulo 

que se presenta en el medio pero cualquiera de la(s) respuesta(s) puede variar en 

forma correlacionada, si el organismo es considerado bioindicador o biomonitor.  

Jebali et al., (2013) y Cassanego et al., (2015), destacan que la condición como 

biomonitor, es más reflexiva para ̈ explicar¨ la calidad ambiental de los ecosistemas 

debido a que, poseen mejores ventajas interpretativas. De igual modo, no solo 

resultará significativo el uso de biomonitores como herramientas predictivas, pues 

las nuevas tendencias en ecotoxicología acuática está relacionada con, uso de 

biomarcadores como expresión de síntesis sobre determinada información 

cualitativa y/o cuantitativa en el tiempo indicando finalmente, posibles efectos e 

impactos que generan los contaminantes (Lock & Bonventre, 2008; Argota & 

Iannacone, 2017).  

Por otra parte, la predicción del riesgo ecotoxicológico por exposición a MP, ha 

sido medida mediante modelos informatizados (Chapman & Riddle, 2003; 

Patlewicz & Fitzpatrick, 2016), uso de índices (López et al., 2016) y por bioensayos 

(Pereyra et al., 2012; Fahd et al., 2014; Sadeghi & Hedayati, 2014). Sin embargo, 

estas mediciones de forma independientes, quizás limiten algunas interpretaciones 

en la calidad ambiental económica y sostenible de los recursos acuáticos. 

La medición económica y sostenible en la calidad ambiental, ha sido abordada 

desde diferentes perspectivas, externalidades, contingencias, derecho de propiedad, 

eficiencia económica y desde la razón sobre la pérdida del bienestar (Butler et al., 

2005). Algunos enfoques intentan, además, establecer conexiones teóricas entre los 

sistemas ecológicos y económicos (Volk et al., 2007; Jiajun et al., 2014) pero estas 

conexiones resultan muy complejas; posiblemente por la inexistencia valorativa en 

muchas legislaciones internacionales con razón a lo económico (David et al., 2004; 

Pérez et al., 2011). 

Por todo lo anteriormente mencionado, en este proyecto de tesis de investigación 

se planteó lo siguiente:  

2.1 Problema científico 

¿Cómo puede predecirse la ecotoxicología por metales en el ecosistema San Juan de 

Santiago de Cuba, Cuba? 
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2.1.1. Pregunta general de investigación 

¿Qué indicador de costo ambiental, parámetros biológicos y modelo computacional 

podrían predecir la ecotoxicología por metales en el ecosistema San Juan de 

Santiago de Cuba, Cuba? 

2.1.2. Preguntas específicas de investigación 

1. ¿Cuáles parámetros interpretativos de calidad podrían estimar el costo 

ambiental sostenible por metales en el ecosistema San Juan? 

2. ¿Qué herramientas biológicas podrían predecir la toxicidad por metales en el 

ecosistema San Juan? 

3. ¿Cuál modelo computacional podría integrar la funcionalidad ecotoxicológica 

por metales en el ecosistema San Juan? 

2.1.3. Justificación de la investigación 

El proyecto tesis de investigación presentó, un enfoque cuantitativo según el estado 

actual del conocimiento científico conociendo lo siguiente: 

2.1.3.1. Valores potenciales de la investigación 

Conveniencia: se conoció el costo ambiental sostenible relativo según las 

variaciones limnológicas de parámetros físico-químicos y biodisponibilidad 

de Cu, Zn, Pb y Cd en las matrices abióticas aguas y los sedimentos del 

ecosistema San Juan en Santiago de Cuba-Cuba 

Relevancia social: se indicó, cuáles fueron los daños generados por la 

variabilidad físico-química y exposición ecotoxicológica a metales en las 

aguas y sedimentos refiriendo luego, el valor de uso como matriz receptora 

del ecosistema San Juan de Santiago de Cuba-Cuba 

Implicaciones metodológicas: se utilizó la especie Gambusia punctata como 

organismo biomonitor en ecotoxicología acuática, además, del modelo 

computacional Gecotoxic como herramientas para las predicciones de riesgo 

ambiental 

 



41 
 

2.1.3.2. Viabilidad de la investigación 

La investigación presentó como alcance su expresión concreta de realización, 

ya que se dispuso de recursos materiales, financieros y humanos, 

permitiéndose de esta forma, ejecutar las acciones declaradas en el plan de 

diseño, según el tiempo asignado.  

2.1.3.3. Consecuencias de la investigación 

La investigación presentó todo el juicio de valor ético y bioético, por cuanto 

no solo estuvo sustentada sobre principios y normas científicas 

internacionales de protocolo de desarrollo, además, de una plataforma de 

competencia profesional que posibilitó el análisis ambiental para la correcta 

predicción ecotoxicológica.  

2.2. Objetivos de la investigación 

2.2.1. Objetivo general 

Predecir la ecotoxicología por metales mediante el costo ambiental sostenible 

relativo, biomarcadores y modelo computacional Gecotoxic en el ecosistema San 

Juan, Santiago de Cuba-Cuba 

2.2.2. Objetivos específicos 

1. Estimar el costo ambiental sostenible ante las concentraciones de dureza total, 

pH,  sólidos totales, oxígeno disuelto, demanda bioquímica de oxígeno, Cu, Zn, 

Pb y Cd en agua y sedimentos 

2. Correlacionar la bioacumulación de Cu, Zn, Pb y Cd en las branquias, hígado 

y cerebro con el factor de condición biológico, reproducción, patrón trófico y 

actividad bioquímica en la especie Gambusia punctata  

3. Predecir el riesgo ecotoxicológico mediante descriptores del modelo 

computacional Gecotoxic según parámetros físico-químicos, bioacumulación 

de metales y biomarcadores en la especie Gambusia punctata 
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CAPÍTULO III 

METODOLOGÍA 

 

3.1. Lugar de estudio 

 

El estudio se realizó en el ecosistema San Juan, ubicado en la ciudad de Santiago de Cuba-

Cuba (figura 2) durante el periodo de lluvia y estiaje (seca o poco lluvioso) del 2018. 

Las aguas del ecosistema, es de gran importancia para la ciudad, ya que en la cuenca 

hidrográfica (del mismo nombre: San Juan), existe un gran número de pozos que son 

utilizados para el abastecimiento potable a la población humana. El río principal de la 

cuenca hidrográfica recorre una longitud aproximada de 23,0 Km2 donde a su cauce se 

descargan efluentes que modifican las propiedades físico-químicas de las aguas y 

contaminan con metales.  

 

  

 

 

 

 

Figura 2. Ecosistema San Juan (rectángulo) en Santiago de Cuba-Cuba 

Fuente: Mapa de Cuba (Wikipedia, Historia territorial de Cuba). Consultado 05/01/2019. 

https://es.wikipedia.org/wiki/Historia_territorial_de_Cuba 

Mapa cartográfico. Centro Nacional de Investigaciones Sismológicas-Cuba (2015). 

 

 

https://es.wikipedia.org/wiki/Historia_territorial_de_Cuba
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3.2. Población  

Se seleccionó mediante un muestreo no probabilístico por conveniencia cinco estaciones 

de exposición donde se capturó mediante un jamo profesional, individuos de la especie 

Gambusia punctata. 

3.3. Muestra 

Se consideró un muestreo probabilístico aleatorio para las aguas y sedimentos, además, 

de seleccionar solo aquellos individuos (G. punctata) que midieron entre 2,1-3,1cm de 

longitud evaluándose, biomarcadores de exposición y efecto según la disponibilidad a 

metales. 

3.4. Métodos  

3.4.1. Estimación del costo ambiental sostenible  

Ante la inexistencia de una expresión matemática referida al análisis de parámetros 

físico-químicos de calidad ambiental de las aguas y que indique su posible costo 

ambiental sostenible,  se utilizó la fórmula reportada por Argota et al., (2016) donde 

se expresa lo siguiente: 

                                   

RESCO  =        COA /      CONP 

 RESCO = costo ambiental sostenible relativo* 

 COA = costo de evaluación (condición sobre cumplimiento de parámetros 

físico-químicos y metales seleccionados) 

 CONP = costo de prevención normativo (número de parámetros físico-

químicos y metales medidos) 

 i) observación inicial y n) observación final 

* está dado por la no disponibilidad de determinar los mismos parámetros físico-

químicos u otros elementos de interés en cualquier estudio 

Mediante la fórmula señalada puede conocerse la sostenibilidad del recurso agua 

de acuerdo, al cumplimiento de parámetros (COA) obteniéndose un cociente, según 

el tipo de categorías (tablas 8 y 9).    

Σ 
n
 

i
 

Σ 
n
 

i
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Tabla 8  

Criterio de puntuación / costo ambiental sostenible relativo 

 

Criterio Puntuación  

cumple el valor establecido por la norma regulatoria utilizada 1 

no cumple el valor establecido por la norma regulatoria utilizada 0 

 

Tabla 9 

Categorías del costo ambiental sostenible relativo / intervalo 

 

Categoría de sostenibilidad relativa Intervalo  

recurso sostenible relativo 1,0 

recurso moderadamente sostenible relativo 0,85 – 0,99 

recurso ligeramente sostenible relativo 0,6 – 0,84 

recurso poco sostenible relativo 0,41 – 0,59 

recurso no sostenible relativo 0,0 – 0,4 

 

3.4.1.1. Análisis de parámetros físico-químicos de calidad ambiental 

La dureza total (DT), pH, sólidos totales (ST) y el oxígeno disuelto (OD) se 

midieron in-situ, mientras que, la DBO5,20 se realizó por el método del 

respirómetro de Warburg. El cumplimiento normativo para el pH, DT y los 

ST fue mediante la Norma Cubana: NC. 827–2010. Agua Potable – 

Requisitos Sanitarios (Anexo 1) mientras que, el OD y la DBO5,20 se 

evaluaron por la Norma Cubana: NC. 93–1986. Fuente de abastecimiento de 

agua. Calidad y protección sanitaria (Anexo 2).   

3.4.1.2. Determinación de metales: agua, sedimentos, muestra 

biológica 

Agua: Para la determinación de Cu, Zn, Pb y Cd se muestreó en cada estación 

un volumen de 5L (ISO, 1980, 1991, 1994) seleccionando finalmente, 1L 

como muestra de tipo compuesta conservada para su análisis en frascos 

plásticos previamente endulzado con las aguas del propio ecosistema 
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Sedimentos: Las muestras correspondieron a la capa superficial (5cm de 

espesor) tendiendo cuidado de no alterar la interfase agua-sedimento (Gómez 

et al., 2000). Luego, los sedimentos muestreados en cada estación se 

depositaron en bolsas de nylon para su traslado hacia el laboratorio. Fueron 

secados a temperatura ambiente durante 10 días según lo reportado por 

Nyingi (2002). Con ayuda de un agitador horizontal en tamices (63μm) fueron 

analizadas las arcillas (<2,0μm) y limos (2,0-63,0μm) por representar las 

fracciones donde los metales pesados se encuentran en mayor concentración 

(Rosas, 2001) 

Muestras biológicas: Para analizar la bioacumulación de metales se 

seleccionó, peces adultos que pertenecieron al intervalo de longitud total entre 

2,1-3,0cm (anexo 3). Luego en posición ventral y mediante la utilización de 

una pinza de sujeción dentada se realizó, conización posterior a los orificios 

nasales correspondiente en la región cefálica hasta visualizar y extraer con 

ayuda de una pinza de disección lisa el cerebro. Al instante, la especie fue 

colocada en posición dorsal y mediante la utilización de dos pinzas de 

disección lisas fueron abiertos los opérculos para extraer los arcos 

branquiales. En esta misma posición se realizó, corte con una tijera curva para 

extraer el hígado 

Las muestras de agua, sedimentos y muestras biológicas se colocaron en 

vasos de precipitados (250mL) donde se adicionaron 5mL de mezcla ácida: 

HClO4: H2SO4 (7:1) y 15mL de HNO3 concentrado, realizandose la digestión 

en plancha de calentamiento a 80°C, hasta la evaporación total de la mezcla 

de ácidos. Nuevamente se adicionaron 5mL de HNO3 concentrado en 

condiciones de calentamiento hasta la aparición de sales húmeda.  

Finalmente se trasvasó cuantitativamente a un frasco volumétrico (25mL) con 

ayuda de una disolución de ácido nítrico 0,7M para disolver las sales y luego, 

se enrasó con agua desionizada hasta un volumen de 100mL. La 

cuantificación de los metales se realizó mediante la técnica, espectrometría 

de absorción atómica por plasma inductivamente acoplado con vista axial 

(ICP-AES) según condiciones instrumentales descritas (tabla 10) (Argota & 

Iannacone, 2017).  
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Las curvas de calibración se prepararon, a partir de reactivos de calidad 

espectral verificando las características metrológicas del método y usando 

valores certificados de muestras patrones de referencia. Se inició con una 

solución patrón de 1000 mg/L-1 y los estándares de calibración se prepararon 

por dilución con la misma solución de HNO3 (0,7 M). Los resultados fueron 

reportados por el  Laboratorio de Minerales ¨Elio Trincado¨ de la Empresa 

Geominera Oriente en Santiago de Cuba-Cuba (Anexo 4). 

Tabla 10 

Condiciones instrumentales 

 

Parámetros  Condiciones  

Tipo de nebulizador Meinhard 

(concéntrico) 

Energía del plasma 1,4 KW 

Velocidad de bombeo de 

la muestra 

15,0 r.p.m. 

Tiempo de integración 3,0 segundos 

 

 

Las concentraciones de metales en las aguas se evaluaron mediante la Norma 

Cubana, la Norma Cubana: NC. 27–1999. Vertimiento de aguas residuales a 

las aguas terrestres y al alcantarillado. Especificaciones mientras que, las 

concentraciones de metales pesados en los sedimentos se compararon con 

valores de la Guía de Calidad Ambiental Canadiense: CEQG (2001) (anexo 

5). 

3.4.2. Correlación de la bioacumulación de Cu, Zn, Pb y Cd en las branquias, 

hígado y cerebro con el factor de condición de Fulton, reproducción, 

patrón trófico y actividad bioquímica en la especie Gambusia punctata 

3.4.2.1. Determinación del factor de condición de Fulton 

Para el análisis del desarrollo, los individuos una vez muestreados fueron 

identificados por sexo, siendo posible a simple vista dada la presencia del 

gonopodio en machos de acuerdo con los criterios de Reznick (1990) y 

McPeek (1992).  
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Todos los ejemplares fueron pesados (balanza analítica: METTLER AE-163; 

±0.01g) pero en caso de las hembras, el peso total se calculó sin la presencia 

de la cámara incubatriz atendiendo a la fórmula:  

P = Pt - Pci 

- Donde: P (peso), Pt (peso total), Pci (peso de la cámara incubatriz) 

Para analizar el desarrollo en los peces se utilizó el coeficiente o factor de 

condición de Fulton (K) (Da Costa & Gerson, 2003; Camara et al., 2011) 

quien se se calculó mediante la fórmula siguiente:  

K = Pt / Lt3 * 100 

- Donde: Lt (longitud total)  

3.4.2.2. Determinación de la reproducción 

La reproducción consideró el largo del gonopodio (LG en centímetros) y 

número de hembras con presencia distinguible de la cámara incubatriz (CI).  

3.4.2.3. Determinación del patrón trófico 

Las muestras de los individuos una vez muestreados fueron conservados en 

frasco de cristal con  solución formaldehído al 4%. A los tres días se lavaron 

con agua corriente donde se les extrajo el contenido del tracto digestivo 

completo.  

Mediante la observación al microscopio óptico (JENAMED-2) fueron 

separadas e identificaron las presas ingeridas hasta la categoría taxonómica 

más precisa en dependencia del estado de conservación del material biológico 

donde solamente se enumeró, la cantidad de ejemplares totales por clase 

taxonómica.  

3.4.2.4. Determinación de la actividad acetilcolinesterasa cerebral 

Una vez obtenida la muestra del cerebro fue homogenizada en tampón 

TRIS/HCL 0,1M; 0,1% Triton pH-8 en la proporción de 1ml por 0,5g de 

tejido, centrifugándose a 1000 r.p.m. durante 12 min (Ellman, Courtney, 

Andres & Featherstone, 1961). Fue registrada la actividad de la enzima 

mediante un espectrofotómetro (Perkin-Elmer Uv/VIS) a 410nm.  
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La actividad se expresó como μmol/min./mg de tejido, realizándose todos los 

análisis por triplicado. 

3.4.3. Predicción del riesgo ecotoxicológico mediante descriptores del modelo 

computacional Gecotoxic según parámetros físico-químicos, 

bioacumulación de metales y biomarcadores en la especie Gambusia 

punctata 

El modelo computacional Gecotoxic se encuentra registrado por el Instituto 

Nacional de Defensa de la Competencia y de la Protección de la Propiedad 

Intelectual (INDECOPI) con No. Partida Registral: 01025-2019 (anexo 6). 

Gecotoxic, está estructurado por dos tipos de descriptores: I) análisis residual 

prospectivo de la carga contaminante antes de tributarse hacia un cuerpo receptor; 

y II) análisis de efecto ambiental  retrospectivo sobre el cuerpo receptor. Para el 

desarrollo de la investigación, solamente se consideró, el análisis de efecto 

ambiental retrospectivo el cual presentó cuatro tipos de menús, 1ro) característica 

de la fuente contaminante, 2do) seguridad de parámetros físico-químicos y 

microbiológicos, 3ro) toxicidad del efecto ambiental; y 4to) análisis en modelos 

biológicos de experimentación. Cada uno de los menús refiere diferentes variables, 

las cuales fueron codificadas arábigamente. Todas las variables son 

operacionalizadas sobre datos reales, realizándose análisis en forma individual; y 

luego, el riesgo se analizó por los menús mediante efecto de interacción donde se 

consideró para la predicción, los fundamentos básicos de la progresión aritmética 

según la ecuación siguiente:  

An   = A0 + r (n – 1) 

- Donde:   

An = n –ésimo término  

A = valor inicial 

r = razón  

Finalmente, en la predicción ecotoxicológica, el riesgo puede ser clasificado como 

bajo, medio o alto (según ecuaciones de intervalos de probabilidad de riesgo) siendo 

validada la asignación de los códigos arábigos mediante un análisis de similitud 
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entre las variables del modelo computacional Gecotoxic con biomarcadores en la 

especie Gambusia punctata, pues la misma posibilita reconocer la magnitud del 

valor de riesgo (Argota & Iannacone, 2014b). 

Probabilidad de riesgo 

A. [X – nX]: bajo 

B. [nX + n´ – nX + n´´]: medio 

C. [nX + n´´´ – nX]: alto 

3.5. Análisis estadístico de los datos 

Se utilizó el programa estadístico profesional ¨Statgraphics Centurion 18¨ para el 

tratamiento de los datos. La prueba de normalidad (distribución normal de Gauss) de las 

mediciones para cada variable fue mediante el test de bondad de ajuste: distribución del 

estadístico Kolmogorov–Smirnov (contraste de hipótesis: [D = max | Fn(x) – Fo(x)|] (Fn(x) 

la función de distribución muestral y Fo(x) la función teórica o correspondiente a la 

población normal especificada en la hipótesis nula). Se comparó la diferencia de 

significancia entre las fuentes de variación (tabla 11) según los valores promedios de cada 

variable en estudio (parámetros físico-químicos: DT, pH, ST, OD y DBO5,20; estaciones: 

1, 2, 3, 4 y 5; periodo: lluvia y estiaje) mediante el análisis de varianza con réplicas 

(Montgomery, 2004). Para diferenciar los promedios de grupos, se utilizó la prueba de 

contraste múltiple de rango mediante el Test de Bonferroni.  

Tabla 11 

Fuentes de variación / parámetros físico-químicos / estación / periodo 

    

 

 

 

 

 

 

 

 

Mes Periodo Estación DT pH ST OD DBO5,20 

 

mayo-octubre 

 

lluvia 

1      

2      

3      

4      

5      

 

noviembre-abril 

 

estiaje 

1      

2      

3      

4      

5      
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Por otra parte, se realizó un análisis de coeficiente lineal de Pearson (Y = a + b*X) entre 

los biomarcadores (factor de condición biológico, reproducción, actividad enzimática 

acetilcolinesterasa) y los metales pesados (Cu, Zn, Pb, Cd). Los resultados se 

consideraron significativos a un nivel de confianza del 95% (p≤ .05). 
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CAPÍTULO IV 

RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

4.1. Investigación  

4.1.1. Estimación del costo ambiental sostenible ante las concentraciones de 

dureza total, pH,  sólidos totales, oxígeno disuelto, demanda bioquímica 

de oxígeno, Cu, Zn, Pb y Cd en agua y sedimentos 

La determinación de parámetros fisico-químicos de calidad del agua provee una 

estimación sobre la biodisponibilidad de los metales pesados por cuanto, se 

determinó su concentración según el periodo de lluvia y estiaje en cinco estaciones 

seleccionadas de  exposición (Tabla 12).  

Los resultados indican que, la dureza total, el pH, los sólidos totales y el oxígeno 

disuelto estuvieron en el valor o rango establecido por la norma reguladora 

ambiental utilizada mientras que, la demanda bioquímica de oxígeno para ambos 

periodos presentó concentraciones no deseadas.  

Debido a, la variación en las concentraciones de los parámetros físico-químicos 

durante el periodo de lluvia (efecto de dilución), solamente se realizó el análisis de 

varianza para este periodo (anexo 7) donde hubo diferencias estadísticamente 

significativas (p≤ .05) en los valores de los parámetros físico-químicos entre las 

estaciones y el periodo (DT: F=843,87; p=.00 / pH: F=13,67; p=.00 / ST: 

F=1879506,97; p=.00 / OD: F=15,47; p=.00 / DBO5,20: F=11826,83; p=.00). 
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Tabla 12 

Parámetros físico-químicos / periodo y estaciones de muestreo / agua 

Leyenda: dureza total (DT), pH, sólidos totales (ST), oxígeno disuelto (OD), 

demanda bioquímica de oxígeno (DBO5,20). El valor de desviación estándar (±) 

refiere a réplicas de lecturas analíticas sobre la misma muestra (agua) 

 

La tabla 13 muestra, la prueba de comparación múltiple de rango por Bonfferoni 

para discriminar de forma significativa aquellos valores promedios diferentes. 

La tabla 14 muestra el análisis de componentes principales para los dos períodos. 

En el caso del período de lluvia, la dureza total y el pH justificaron, 

aproximadamente el 95% de la variabilidad dentro del ecosistema mientras que, en 

el periodo de estiaje los sólidos totales del mismo modo, influyó.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Periodo Estación DT (mg.L-1) pH ST (mg.L-1) OD (mg.L-1) DBO5,20 (mg.L-1) 

 

 

Lluvia  

1 240±0,42 7,2±0,2 540,10±7,42 4,7±0,2 28,4±2,3 

2 220±0,44 7,4±0,1 556,36±5,31 5,0±0,2 22,1±1,7 

3 242±0,41 6,9±0,1 550,30±6,18 5,1±0,3 33,7±2,6 

4 240±0,42 7,1±0,1 548,66±4,34 5,1±0,3 34,8±1,9 

5 240±0,42 6,9±0,2 544,20±5,21 5,2±0,2 30,2±2,4 

 

 

Estiaje  

1 280±0,36 6,7±0,2 550,30±4,28 4,7±0,2 42,2±2,8 

2 260±0,38 6,9±0,1 567,44±6,17 4,9±0,1 39,3±2,1 

3 260±0,38 7,1±0,2 560,33±5,33 4,6±0,2 35,8±1,2 

4 260±0,38 6,8±0,1 556,24±6,64 4,5±0,2 39,6±1,5 

5 240±0,42 6,9±0,1 554,66±4,55 4,8±0,2 40,4±2,4 

Referecia: NC. 827–

2010 / NC. 93–1986 

≤400 6-9 ≤1000 ≥4,0 ≤4,0 
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Tabla 13 

Prueba de contraste múltiple / parámetros físico-químicos 

 

DT Media Grupos 

Homogéneos 
pH Media Grupos 

Homogéneos 

Ll 2 220,0 a Est 1 6,7 a 

Ll 1 240,0 b Est 4 6,8 ab 

Ll 4 240,0 b Ll 3 6,9 b 

Ll 5 240,0 b Ll 5 6,9 b 

Est 5 240,0 a Est 5 6,9 b 

Ll 3 242,0 c Est 2 6,9 b 

Est 2 260,0 b Est 3 7,0 c 

Est 4 260,0 b Ll 4 7,1 c 

Est 3 260,0 b Ll 1 7,2 c 

Est 1 280,0 c Ll 2 7,4 d 

ST OD  

Ll 1 540,1 a Est 4 4,5 a 

Ll 5 544,2 b Est 3 4,6 ab 

Ll 4 548,66 c Est 1 4,7 bc 

Est 1 550,3 d Est 5 4,8 cd 

Ll 3 550,3 d Ll 1 4,8 cd 

Est 5 554,66 e Est 2 4,9 d 

Est 4 556,24 f Ll 2 4,9 d 

Ll 2 556,36 g Ll 3 5,1 e 

Est 3 560,33 h Ll 4 5,1 e 

Est 2 567,44 i Ll 5 5,2 e 

DBO5,20 

Ll 2 22,1 a 

Ll 1 28,4 b 

Ll 5 30,2 c 

Ll 3 33,7 d 

 Ll 4 34,8 e 

Est 3 35,8 f 

Est 2 39,3 g 

Est 4 39,6 h 

Est 5 40,4 i 

Est 1 42,2 j 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Letras: significa, diferencias significativas entre 

las fuentes de variación 

- Rojo: periodo de lluvia / estación 

- Azul: periodo de estiaje / estación 
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Tabla 14 

Análisis de componentes principales  / parámetros físico-químicos 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

La figura 3 muestra el dendograma que se aplicó únicamente para el periodo de 

lluvia, ya que los parámetros físico-químicos al estar bajo la influencia del efecto 

de dilución, existe baja probabilidad de formar conglomerados.  

 

 

 

 

 

 

Figura 3. Dendograma / periodo de lluvia   

 

 

Periodo de lluvia 

Parámetro  Eigenvalor Porcentaje de 

de la varianza acumulado 

DT 3,38241 67,648 67,648 

pH 1,20099 24,020 91,668 

ST 0,323296 6,466 98,134 

OD 0,0933063 1,866 100,000 

DBO5,20 2,16466E-16 0,000 100,000 

Periodo de estiaje 

Parámetro  Eigenvalor Porcentaje de 

de la varianza acumulado 

DT 2,61148 52,230 52,230 

pH 1,33813 26,763 78,992 

ST 0,808093 16,162 95,154 

OD 0,242295 4,846 100,000 

DBO5,20 2,05709E-17 0,000 100,000 
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Según los resultados de la figura y considerándose los resultados de la tabla 12 se 

interpretó que, existió transparencia en el ecosistema y así lo indicó, las 

concentraciones de los sólidos totales que quizás permitió la difusión del oxígeno 

disuelto donde existió asociación entre ellos. Sin embargo, este OD parece ser 

consumido o demandado de forma rápida por organismos de respiración aerobia 

para degradar la materia orgánica presente, la cual resultó muy alta y donde existió 

poca distancia entre la asociación del parámetro físico-química demanda 

bioquímica de oxígeno con el único conglomerado directo que resultó ser los ST y 

el OD.     

Çadraku et al., (2016) durante su estudio sobre variaciones en los parámetros físico-

químicos de las aguas subterráneas de la cuenca del Blinaja en Kosovo 

mencionaron que, la calidad, cantidad y seguridad del agua es uno de los principales 

problemas donde los resultados hallados mostraron alteración en la temperatura, 

conductividad, alcalinidad, pH, oxígeno disuelto, turbidez, y en los cationes como: 

Ca+, Mg+, K+, Na+ y aniones como el Cl-, SO4
2-, HCO3

- y NO3
-, respectivamente. 

Se concluyó que, la variación de la calidad físico-química se debió al estancamiento 

del agua natural como a la corriente del cuerpo de agua en aquellas localidades 

donde existe actividad antropogénica.  

En esta investigación se esperaba modificaciones en la calidad ambiental de las 

aguas debido a, descargas directas tributarias de origen antropogénico con poco 

tratamiento. El oxígeno disuelto fue uno de los parámetros que presentó valores no 

deseados en los dos períodos y donde Dakoli (2007), mencionó que, a poco nivel 

de profundidad relacionada con la columna de agua, así como presencia de 

contaminación, es característica la disminución del oxígeno disuelto. A pesar que, 

no fue medida la profundidad, el volumen del caudal, no supera un 1m de altura, lo 

cual corroboraría lo planteado. 

Carere et al., (2011) indicaron que en climas cálidos (ej.: Cuba), el aumento de la 

temperatura está directamente relacionado con una menor solubilidad del oxígeno, 

además, de cierta aceleración en los procesos metabólicos lo que resulta finalmente, 

en reducción de los propios niveles de oxígeno y aunque no se consideró la variable 

temperatura, pudo influir en los resultados hallados.   
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El ecosistema San Juan en los últimos años su capacidad hídrica ha disminuido 

debido a, las bajas precipitaciones que sobre el archipiélago cubano se reportan 

(Brown et al., 2015). Como consecuencia, toda escasez de agua hace más notorio 

las fluctuaciones físico-químicas (Barceló & Sabater, 2010), exposición de 

contaminantes (Hamilton et al., 2005) y exacerbación de los riesgos ecológicos 

(Arenas & Andreu, 2016). Los bajos caudales están relacionados de forma directa 

con menor capacidad de dilución, lo que resulta en un aumento de la concentración 

de contaminantes en el agua (Ricart et al., 2010; Osorio et al., 2014).  

Cuando la disponibilidad del agua es reducida, puede influir sobre la turbidez y 

penetración de la luz solar de manera que, existirá menor turbulencia y mayores 

tasas de deposición de las partículas en suspensión (Kirkby & Froebrich, 2006), 

aunque en la investigación, las partículas en suspensión como sedimentables fueron 

bajas y así lo demuestra, las concentraciones de sólidos totales que se hallaron por 

debajo del límite establecido. 

Por otra parte, los niveles bajo de agua pueden resuspender nutrientes con lo cual, 

la velocidad del caudal al estar disminuida, también reduce niveles de oxígeno por 

procesos de refrigeración impedidos que se generan (Petrovic et al., 2011), en 

conjunto con mayores tasas en la deposición de la materia orgánica (Ademollo et 

al., 2011). En esta investigación se consideró, la materia orgánica biodegradable 

donde pudo resuspender como deposicionarse desde y hacia la matriz sedimentaria. 

En cualquier caso, los valores determinados indicaron que sus concentraciones 

fueron muy elevadas donde las concentraciones de oxígeno disuelto, no fueron 

suficientes para degradar dicha materia orgánica. 

Las perturbaciones físico-químicas pueden dar forma a la biodisponibilidad y 

posterior toxicidad xenobióticas para aquellos organismos que están expuestos 

(Piggott et al., 2015). Uno de los tóxicos son los metales pesados y éstos estuvieron 

presentes en las matrices ambientales aguas y sedimentos. Se determinó en el 

periodo de lluvia las concentraciones de metales y donde a excepción del Cu en la 

matriz sedimentos, todos los elementos superaron el valor establecido por la norma 

reguladora ambiental, incluyendo al propio Cu para el agua (tablas 15 y 16). No se 

realizó el análisis de varianza debido al incumplimiento de los valores según el 

límite máximo permisible.  
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Tabla 15 

Concentración promedio de metales (mg.L-1) en agua / periodo de lluvia 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

* NC. 27–1999. Vertimiento de aguas residuales a las aguas terrestres y al 

alcantarillado 

 

Tabla 16 

Concentración promedio de metales en sedimentos (mg.Kg-1) / periodo de lluvia 

 

 

 

 

 

 

 

* Guía de Calidad Ambiental Canadiense: CEQG 

 

Dias et al., (2009), Kumar et al., (2015) y Yan et al., (2015) expresaron que en 

regiones con intensas actividades antropogénicas, siempre estarán presentes los 

metales en las aguas y sedimentos lo que representa una amenaza para la vida y 

desde luego, en el ecosistema San Juan pueden presentarse diversos impactos 

ambientales debido a, las concentraciones encontradas. 

Los efectos nocivos de los metales pesados en los ecosistemas acuáticos los han 

convertido en un tema principal de la investigación ambiental donde en las últimas 

décadas, el monitoreo sobre sus concentraciones ha sido objeto de interés por varios 

científicos (Ali et al., 2013; Ahmed, 2015). 

Estación Cu Zn Pb Cd 

1 11,24 ± 1,28 23,12 ± 3,22 0,11 ± 0,06 0,007 ± 0,001 

2 16,3 ± 1,11 26,3 ± 2,19 0,14 ± 0,04 0,12 ± 0,002 

3 10,38 ± 1,26 17,34 ± 2,31 0,11 ± 0,03 0,006 ± 0,001 

4 16,27 ± 2,21 26,61 ± 2,11 0,16 ± 0,05 0,14 ± 0,002 

5 13,58 ± 1,05 23,44 ± 2,17 0,11 ± 0,03 0,008 ± 0,002 

Referencia

*  
1,0  5,0  0,05  0,005  

Estación Cu Zn Pb Cd 

1 1,39 ± 0,71 4,13 ± 1,81 0,07 ± 0,02 0,004 ± 0,001 

2 1,4 ± 0,39 6,2 ± 2,33 0,08 ± 0,02 0,03 ± 0,002 

3 1,55 ± 0,25 5,28 ± 1,89 0,07 ± 0,01 0,006 ± 0,001 

4 1,72 ± 0,19 7,04 ± 2,17 0,07 ± 0,02 0,08 ± 0,02 

5 1,33 ± 0,52 6,59 ± 2,32 0,06 ± 0,02 0,006 ± 0,002 

Referencia

*  
18,7  123,0  35,0  0,7  
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Ghasemi et al., (2017) señalaron que las concentraciones de metales pesados por 

encima de los valores recomendados, representan degradación ambiental de las 

aguas sobre todo en aquellos sitios donde son determinados. 

Por otra parte, Skalak et al., (2016) señalaron que, la variabilidad hidrogeológica 

puede contribuir a una redistribución de los sedimentos, así como un ciclo 

biogeoquímico alterado en la interfase agua-sedimento y donde Li & Cai (2015) 

indicaron que varios contaminantes, incluyendo los metales pesados pueden quedar 

retenidos. Entre las preocupaciones ambientales acerca de los ecosistemas acuáticos 

cuando éstos retienen metales pesados en los sedimentos está la movilidad 

ambiental como su toxicidad. La retención no necesariamente significa que sea 

permanente, ya que podrían re-suspender hacia la columna de agua ocasionando 

efectos a corto y largo plazo sobre la biodiversidad (Ghosh et al., 2011). En este 

proyecto de tesis, solo el Cu se encontró sobre los valores permisibles en todas las 

estaciones, lo que pudiera existir algún riesgo posterior a la columna de agua por 

exposición al Zn, Pb y Cd. La selección de las estaciones de monitoreo, arrojó 

información espacial sobre la distribución del contenido total de los metales tanto 

en agua como sedimentos indicándose que el riesgo ambiental, no resultó específico 

o puntual para determinada zona. Dentro de las preocupaciones ambientales para 

valorar la calidad del ecosistema San Juan está la estimación referida a la 

sostenibilidad. Para ello se estimó, el costo ambiental sostenible relativo 

considerando los parámetros físico-químicos y las concentraciones de metales 

pesados en agua y sedimentos determinadas según las siguientes expresiones: 

                                   

RESCO  =        COA /     CONP 

RESCO* = PFQ [lluvia: 1 + 1 + 1 + 1 + 0; estiaje: 1 + 1 + 1 + 0 + 0] metales agua 

- sedimentos [lluvia: 0 + 0 + 0 + 0; estiaje: 1 + 0 + 0 + 0] / 18 

RESCO  = PFQ [6] metales agua - sedimentos [1] / 18 

RESCO  = 8 / 18 

RESCO  = 0,44 

* Sumatoria de valores considerando los períodos 

Σ 
n
 
i
 

Σ 
n
 

i
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Dado el valor 0,44 calculado del costo ambiental sostenible relativo para el 

ecosistema San Juan la categoría asignada fue como recurso poco sostenible 

relativo (tabla 17).  

 

Tabla 17 

Costo ambiental sostenible relativo / parámetros físico-químicos / metales en agua-

sedimentos 

 

Categoría de Sostenibilidad Relativa Intervalo  RESCO 

Recurso poco sostenible relativo 0,0 – 0,4                          0,39 

 

El resultado indicó que, las variaciones de parámetros físico-químicos como los 

metales pesados representan daños ecotoxicológicos y por tanto, considerar un 

monitoreo sobre biomarcadores en biomonitores significa un enfoque de decisión 

ambiental durante cualquier programa de biomonitoreo para la contaminación en 

los ecosistemas acuáticos (Rajeshkumar et al., 2017). 

4.1.2. Correlación de la bioacumulación de Cu, Zn, Pb y Cd en las branquias, 

hígado y cerebro con el factor de condición de Fulton, reproducción, 

patrón trófico y actividad bioquímica en la especie Gambusia punctata 

La tabla 18 muestra la bioacumulación de metales pesados en los órganos diana de 

la especie Gambusia punctata, durante el periodo de lluvia donde la estación de 

exposición 4, fue quien presentó las mayores concentraciones en las aguas. 

 

Tabla 18 

Bioacumulación de metales (mg.Kg-1) / biomarcadores / sexo / G. punctata /   

 

Factores influyentes Variable respuesta 

sexo  órgano  Cu Zn Pb Cd 

Machos  

Cerebro no detectado no detectado no detectado no detectado 

Hígado 42,29 ± 0,02 79,19 ± 0,02 ND ND 

Branquias 48,20 ± 0,02 50,66 ± 0,02 0,026 18,51 ± 0,01 

Hembras 

Cerebro no detectado no detectado no detectado no detectado 

Hígado 44,57 ± 0,02 80,46 ± 0,02 no detectado no detectado 

Branquias 49,22 ± 0,02 51,76 ± 0,02 0,035 ± 0,02 19,69 ± 0,02 
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No se detectó bioacumulación de los metales pesados en el cerebro, tampoco en el 

hígado para el plomo y cadmio, aunque éste órgano de forma conjunta con las 

branquias, acumularon Cu y Zn en ambos sexos. La tabla 19 muestra el factor de 

condición de Fulton (K) ante las concentraciones bioacumuladas de metales 

pesados en las branquias para ambos sexos pertenecientes a la estación de 

exposición 4 donde, no se encontró asociación significativa (correlación lineal de 

Pearson) entre el K y los metales pesados para los sexos, ya que el valor-P ≥ .05 

(tabla 20 y 21).  

 

Tabla 19 

Factor de condición de Fulton / bioacumulación de metales (mg.Kg-1)    

 

Sexo  Pt Lt3 K 

machos  0,027 ± 0,001 2,04 ± 0,043 (8,489) 0,31 ± 0,014 

hembras  0,089 ± 0,001 2,47± 0,026 (19,039) 0,46 ± 0,009 

 

 

Tabla 20 

Correlación lineal de Pearson / factor de condición de Fulton / bioacumulación de 

metales (mg.Kg-1) / machos   

 

Metal  
 Mínimos Cuadrados Estándar Estadístico  

 

Cu 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 24,41 20,8712 1,16955 0,3071 

Pendiente -0,5 0,433013 -1,1547 0,3125 

Ecuación del modelo K Machos = 24,41 – 0,5*Cu M 

 

Zn 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto -25,0205 21,9369 -1,14057 0,3177 

Pendiente 0,5 0,433013 1,1547 0,3125 

Ecuación del modelo K M = -25,0205 + 0,5*Zn M 

 

Pb 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto -25,0205 21,9369 -1,14057 0,3177 

Pendiente 0,5 0,433013 1,1547 0,3125 

Ecuación del modelo K M = 0,44 - 5*Pb M 

 

Cd 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 9,565 8,01507 1,19338 0,2987 

Pendiente -0,5 0,433013 -1,1547 0,3125 

Ecuación del modelo K M = 9,565 – 0,5*Cd M 
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Tabla 21 

Correlación lineal de Pearson / factor de condición de Fulton / bioacumulación de 

metales pesados (mg.Kg-1) / hembras   

 

Metal   Mínimos Cuadrados Estándar Estadístico  

 

Cu 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 1,07466 1,55981 0,688968 0,5287 

Pendiente -0,0124567 0,031611 -0,394061 0,7136 

Ecuación del modelo K H = 1,07466 – 0,0124567*Cu H 

 

Zn 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto -1,29211 1,88159 -0,686714 0,5300 

Pendiente 0,0339348 0,036442 0,93119 0,4045 

Ecuación del modelo K H = -1,29211 + 0,0339348*Zn H 

 

Pb 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 0,505909 0,041155 12,2926 0,0003 

Pendiente -1,36364 1,21786 -1,1197 0,3255 

Ecuación del modelo K H = 0,505909 – 1,36364*Pb H 

 

Cd 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto -0,679765 1,90985 -0,355926 0,7399 

Pendiente 0,0503356 0,097127 0,518244 0,6316 

Ecuación del modelo K M = -0,679765 + 0,0503356*Cd H 

 

La tabla 22 muestra, el largo del gonopodio y número de hembras con presencia de 

la cámara incubatriz (CI) como indicadores de la reproducción ante la 

bioacumulación de metales pesados en las branquias para los ejemplares de la 

estación 4.  

 

Tabla 22 

Reproducción / bioacumulación de metales (mg.Kg-1) / branquias 

 
Indicador Medición Cu Zn Pb Cd 

LG (cm) 0,88 ±0,16 48,20 ±0,02 50,66 ±0,02 0,026 ±0,008 18,51 ±0,008 

No. hembras 

(CI) 

3(17): 17,65% 
49,22 ±0,02 51,76 ±0,02 0,035 ±0,02 19,69 ±0,02 

 

En las tablas 23 y 24 se muestran las correlaciones lineales de Pearson según el 

largo del gonopodio y número de hembras con presencia de la cámara incubatriz 

ante la bioacumulación de metales pesados donde, no se evidenció asociación 

(correlación lineal de Pearson), ya que el valor-P ≥ .05. 
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Tabla 23 

Correlación lineal de Pearson / largo del gonopodio / bioacumulación de metales 

(mg.Kg-1)   

 
Metal   Mínimos Cuadrados Estándar Estadístico  

 

Cu 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 0,933333 501,682 0,0018604 0,9986 

Pendiente 0 10,4083 0 1,0000 

Ecuación del modelo largo del gonopodio = 0,933333 – 0,0*Cu M 

 

Zn 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 0,933333 527,296 0,0017700 0,9987 

Pendiente 0 10,4083 0 1,0000 

Ecuación del modelo FCB H = -1,29211 + 0,0339348*Zn H 

 

Pb 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 0,933333 2,7075 0,344721 0,7477 

Pendiente 0 104,083 0 1,0000 

Ecuación del modelo largo del gonopodio = 0,933333 + 0,0*Pb M 

 

Cd 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 0,933333 192,658 0,0048445 0,9964 

Pendiente 0 10,4083 0 1,0000 

Ecuación del modelo largo del gonopodio = 0,933333 – 0,0*Cd M 

 

Tabla 24 

Correlación lineal de Pearson / número de hembras con cámara incubatriz  / 

bioacumulación de metales (mg.Kg-1)    

 

Metal   Mínimos Cuadrados Estándar Estadístico  

 

Cu 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto -168,024 176,324 -0,952929 0,5153 

Pendiente 3,46249 3,56977 0,969948 0,5097 

Ecuación del modelo CI = -168,024 + 3,46249*Cu H 

 

Zn 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto -282,051 534,866 -0,527329 0,6911 

Pendiente 5,52995 10,3763 0,532939 0,6883 

Ecuación del modelo CI = -282,051 + 5,52995*Zn H 

 

Pb 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 4,98077 8,04433 0,619166 0,6471 

Pendiente -57,6923 233,161 -0,247436 0,8456 

Ecuación del modelo CI = 4,98077 – 57,6923*Pb H 

 

Cd 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto -132,321 296,886 -0,445697 0,7331 

Pendiente 6,88073 15,0959 0,455803 0,7277 

Ecuación del modelo CI = -132,321 + 6,88073*Cd H 
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En la tabla 25 se muestra el número de individuos por clase taxonómica en machos 

y hembras de la estación 4 donde existió mayor número de presas ingeridas para las 

hembras. 

 

Tabla 25 

Número de individuos / clase taxonómica / sexos  

 

  

 

 

 

 

 

En la tabla 26 se muestra el nivel de proteína total como actividad enzimática ante 

la bioacumulación de metales en las branquias donde no se observó asociación para 

los sexos según las variables analizadas. 

 

Tabla 26 

Concentración de acetilcolinesterasa cerebral / bioacumulación de metales 

(mg.Kg-1) / branquias  

 
actividad 

enzimática 

sexo nivel Metales pesados 

Cu Zn  Pb  Cd  

AChE-

cerebral 

macho 331,64 

±3,22 

48,20 

±0,02 

50,66 

±0,02 

0,026 

±0,008 

18,51 

±0,008 

hembra 342,10 

±2,54 

49,22 

±0,02 

51,76 

±0,02 

0,035 

±0,02 

19,69 

±0,02 

 

 

Las tablas 27 y 28 muestran las correlaciones lineales de Pearson según la actividad 

de la enzima acetilcolinesterasa cerebral en machos y hembras ante la 

bioacumulación de metales pesados (branquias) donde, no se evidenció asociación 

(correlación lineal de Pearson), ya que el valor-P ≥ .05 

 Dieta ingerida 

sexo insectos arácnidos crustáceos gasterópodos 

machos 24 4 7 5 

% 60 10 17,5 12,5 

hembras 43 11 13 9 

% 56,58 14,47 17,11 11,84 
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Tabla 27 

Correlación lineal de Pearson / actividad acetilcolinesterasa cerebral  / 

bioacumulación de metales (mg.Kg-1) / branquias / machos 

 
Metal   Mínimos Cuadrados Estándar Estadístico  

 

Cu 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto -946,17 6470,08 -0,146238 0,9076 

Pendiente 26,5 134,234 0,197417 0,8759 

Ecuación del modelo Ach-M = -946,17 + 26,5*Cu M 

 

Zn 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 1673,65 6800,43 0,246109 0,8464 

Pendiente -26,5 134,234 -0,197417 0,8759 

Ecuación del modelo Ach-M = 1673,65 – 26,5*Zn M 

 

Pb 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 324,24 34,918 9,28575 0,0683 

Pendiente 265,0 1342,34 0,197417 0,8759 

Ecuación del modelo Ach-M = 324,24 + 265*Pb M 

 

Cd 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto -159,385 2484,67 -0,064147 0,9592 

Pendiente 26,5 134,234 0,197417 0,8759 

Ecuación del modelo Ach-M = -159,385 + 26,5*Cd M 

 

 

Tabla 28 

Correlación lineal de Pearson / actividad acetilcolinesterasa cerebral  / 

bioacumulación de metales (mg.Kg-1) / branquias / hembras 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Metal  Mínimos Cuadrados Estándar Estadístico  

 

Cu 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 283,076 96,8017 2,92429 0,2098 

Pendiente 1,19909 1,9598 0,611844 0,6504 

Ecuación del modelo Ach-H = 283,076 + 1,19909*Cu H 

 

Zn 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 614,408 66,0354 9,30422 0,0682 

Pendiente -5,2788 1,28108 -4,12059 0,1516 

Ecuación del modelo Ach-H = 614,408 - 5,2788*Zn H 

 

Pb 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 338,494 0,034475 9818,33 0,0001 

Pendiente 110,962 0,99926 111,044 0,0057 

Ecuación del modelo Ach-H = 338,494 + 110,962*Pb H 

 

Cd 

Parámetro Estimado Error T Valor-P 

Intercepto 225,025 94,691 2,37641 0,2536 

Pendiente 5,9633 4,81478 1,23854 0,4324 

Ecuación del modelo Ach-H = 225,025 + 5,9633*Cd H 
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La evaluación ambiental sobre el efecto toxicológico de los contaminantes puede 

ser estimada mediante ensayos con peces (Bianchi et al., 2015; Steffens et al., 

2015), donde cualquier programa de biomonitoreo mediante estos organismos, 

miden el impacto y consecuencia real de la exposición (Baptista et al., 2013; 

Marcato et al., 2014; Adeogun et al., 2016). En un estudio sobre parámetros de 

calidad del agua, biomarcadores y bioacumulación de metales en peces nativos 

capturados en el río Ilha, sur de Brasil, Dalzochio et al., (2017) encontraron que, 

existió bioacumulación de metales (Cd, Cr y Pb: 0,01 ±0,02–0,019 ±0,44; 0,12 

±0,05–3,45 ±8,78; 0,09 ±0,05–0,34 ±0,19 ppm) significativa en el tejido muscular 

de la especie Bryconamericus iheringii, siendo una gran preocupación, ya que es 

consumida por la población. Otros metales como el Mn, Al, Ni, y el Zn, no 

representaron riesgos, ya que su concentraciones correspondieron a variaciones 

temporales. A pesar que, el órgano estudio en este proyecto tesis fue las branquias, 

los valores encontrados para el Pb y el Cd fueron superiores al tejido muscular. 

Van der Oost et al., (2003) señalaron que, las branquias y el hígado son los sitios 

principales donde se almacenan los metales para la desintoxicación, a través de las 

metalotioneínas y aunque el músculo, no es un tejido activo para acumular metales 

pesados, siempre podrá justificarse su estudio y análisis debido a, que representa 

una parte comestible para el consumo humano (Costa & Hartz, 2009).  

En otro estudio de tipo experimental en condiciones in vivo (14-28 días) sobre la 

bioacumulación de metales en juveniles de Oncorhynhus mykiss (trucha arcoíris), a 

través de la exposición de la dieta a los mejillones azules se encontró que, los 

mejillones recolectados en los sitios afectados contenían tres veces más 

concentraciones de Co, Mo, Sn y V comparativamente con los mejillones de un 

sitio A, menos afectados. Después de 28 días de exposición dietética, las 

concentraciones de As y Se en músculo, además, de Pb, Se y el Zn en la piel fueron 

significativamente mayores que, aquellos peces alimentados con dieta regular 

(McEneff et al., 2017). Estos resultados muestran que una de las principales vías 

de entrada de los metales es, a través del tracto alimentario (Sauliutė & Svecevičius, 

2015) donde en el estudio se evidenció, la rápida bioacumulación cuando la 

exposición a metales es significativa. 
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Según lo establecido en el Programa de Monitoreo Ambiental Coordinado (por sus 

siglas en inglés: OSPAR, 2014), las concentraciones permisibles de Pb y Cd en 

peces son: 0,13 µg.g-1 (dry weight) mientras que, la Comisión Europea (2006) 

establece 1,5 para el Pb y 0,25-5,0 al Cd, respectivamente. En el presente proyecto 

de investigación, las concentraciones de Cd superaron lo recomendado y aunque se 

reitera que se cuantificó en las branquias, el tejido muscular podría presentar factor 

de bioacumulación.  

Cifuentes et al., (2012) plantean que, el uso de indicadores como la relación 

longitud-peso y el factor de condición de Fulton (K) posibilitan obtener información 

sobre el crecimiento, nutrición, reproducción, además, analizar cómo las 

condiciones ambientales de los ecosistemas acuáticos afectan las poblaciones de 

peces. Los peces están considerados dentro de aquellos organismos más 

susceptibles a sustancias tóxicas como los metales presentes en el agua (Jarić et al., 

2011). 

En este proyecto de investigación, el factor de condición biológico para machos y 

hembras fueron bajo (M: 0,31 ±0,014; H: 0,46 ±0,009) de manera que, las 

condiciones ambientales de su medio, no fueron las adecuadas. Durante un estudio 

realizado por Leyton et al., (2015) sobre estimación del factor de condición de 

fulton (K) y la relación longitud-peso en tres especies ícticas (Oreochromis 

niloticus, Prochilodus magdalenae, Pimelodus grosskopfii) de la cuenca alta del río 

Cauca en Cali, Colombia se encontró que, la especie O. niloticus tuvo un promedio 

de 2,20 ±0,29 donde se indicó que este alto valor posiblemente se debió a, que es 

una especie omnívora, tolerante a una baja calidad del agua y rápido crecimiento 

mientras que P. grosskopfii presentó valor de K por debajo de 1, indicando que tuvo 

dificultades en su crecimiento. Los valores encontrados en este proyecto de 

investigación comparativamente estuvieron por debajo y aunque no se encontró 

correlación con la bioacumulación de los metales, las condiciones ambientales 

fueron limitantes. 

Durante un experimento con la gamitana (Colossoma macropomum), la cual es un 

pez amazónico ampliamente cultivado en Sudamérica debido a, la rusticidad, rápido 

crecimiento en cautiverio, régimen omnívoro y la alta demanda de su carne en el 

mercado regional se indicó que después de transcurrido 54 días, los alevinos 
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presentaron un crecimiento de tipo alométrico y el factor de condición indicó una 

declinación paulatina de la condición de la especie que pudo corresponderse a, uno 

de los factores como es la escasez de alimento (Felipa et al., 2016) de manera que, 

el valor hallado en este proyecto de investigación quizás se debió a, la limitación 

sobre la disponibilidad alimentaria. Ramos (2009) señaló que, el factor de condición 

es estacionario en adulto y donde en cierto periodo se comporta inversamente 

proporcional a la alometría del crecimiento. En este estudio, el análisis se realizó 

sobre individuos adultos y aunque los valores hallados fueron superiores a los 

encontrados en la misma especie y ecosistema siguen siendo muy bajos al 

considerarse que, la propia especie en el ecosistema de Referencia Filé, presentó 

factor de condición biológico estimado de 0,885 (Argota & Tamayo, 2012). 

Aunque no existen antecedentes sobre la medición en el largo del gonopodio, el 

valor encontrado de 0,88 ±0,16cm puede estimarse como disminuido, pues este 

órgano reproductor  al ser proporcional a la longitud total y donde los machos de la 

especie en el ecosistema Filé alcanzan un promedio de 2,85 ±0,043 y el valor 

encontrado fue de 2,04 ±0,043 (Argota & Tamayo, 2012), entonces puede señalarse 

que, las condiciones del medio influyeron en la reproducción siendo observado 

mediante la longitud del gonopodio. Este resultado se corrobora con el bajo 

porcentaje (17,65%) observado en las hembras que tuvieron presencia de la cámara 

incubatriz con lo cual se señala posible disminución poblacional. La reproducción, 

no solo es afectada por la variación de parámetros físico-químicos de calidad de 

agua (Miller & Rose, 2014) sino por limitación trófica (Argota et al., 2013a). El 

mayor porcentaje en la dieta para los machos y las hembras correspondió a insectos 

siendo muy probable que, obedeciera durante el momento flotación (¨reposo 

fisiológico¨) sobre la columna de agua, pues el resto del grupo taxonómico se 

consideró bajo. El mayor porcentaje en la dieta fue para las hembras y este resultado 

se corresponde con la mayor parte del orden Cyprinidontiformes y la familia 

Poeciliidae donde por lo general, no existe diferencia en sus dietas pero sí en la 

cantidad de individuos consumidos (Trujillo & Toledo, 2007).  

Solamente se encontró, correlación entre la bioacumulación a metales con la dieta 

sobre insectos en los machos. Este resultado fue de interés, pues pudiera responder 

a cierta limitación en el desplazamiento hacia la búsqueda de alimentos en todo el 

nicho ecológico y únicamente por instinto, preferir la capturar de presas 
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(incluyendo a los insectos) que se encuentren en la superficie de la columna de agua 

donde existe, además, elevados niveles de oxígeno disuelto. Si este 

comportamiento, pudiera justificar de forma similar e indirectamente, el bajo 

porcentaje de hembras con presencia de la cámara incubatriz.  

En ambientes acuáticos las excesivas concentraciones de los metales, afectan a los 

organismos de diferentes formas pudiendo ocasionar desde la disminución de su 

metabolismo y crecimiento hasta la muerte celular, ya que esta última puede 

ocasionarse por asfixia debido a la coagulación de las mucosidades sobre las 

branquias. A pesar que, no hubo correlación entre los metales  bioacumuladas en 

las branquias y la enzima acetilcolinesterasa, Biol et al., (2013), indicaron que 

incrementos de la temperatura (aunque no se midió pero es elevada sobre el 

ecosistema) provocan efectos deletéreos y depresión metabólica en organismos 

marinos donde Madeira et al., (2013) señalaron que, esta variable provoca cambios 

notorios a nivel de tejido como afectación en el sistema antioxidante. Luísa et al., 

(2017) mencionaron que el cerebro puede verse afectado con aumento de la 

temperatura y donde se inhiben determinadas enzimas (ej.: glutatión-S-transferasa, 

superóxido transferasa), incluida la acetilcolinesterasa. La exposición a compuestos 

aromáticos policíclicos (Oropesa et al., 2007), pesticidas (Topal et al., 2017) y 

metales (José et al., 2017) en las aguas pueden provocar, disminución de la AChE-

cerebral en peces pudiendo existir en un periodo de tiempo prolongado.  

Finalmente, las respuestas de los biomarcadores sobre la concentración de los 

metales en cualquier tejido de las especies residentes representa una imagen 

integrada y ecológicamente relevante de la biodisponibilidad en un sitio específico 

(Jonge et al., 2015) de modo que, los metales una vez bioacumulados pueden influir 

en el comportamiento biológico, aunque no se evidenciaron correlaciones 

significativas con respecto a, el factor de condición de Fulton, reproducción y la 

alimentación pero no se excluye que pudiera existir cuando la exposición transcurre 

a mediano y largo plazo, pues Ferrante et al., (2017) en su estudio sobre 

bioacumulación de metales y biomarcadores del estrés ambiental en la especie 

Parablennius sanguinolentus (Pallas, 1814) muestreada a lo largo de la costa 

italiana indicaron que, hubo correlación significativa entre la bioacumulación de 

metales con micronúcleos y anormalidades nucleares, especialmente con metales 

genotóxicos indiscutibles como el Cd, Cr, Hg y Pb.  
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En este propio estudio, el análisis genético molecular reveló disminución de la 

variabilidad genética en las poblaciones más sometidas a presión antrópica siendo 

un resultado hallado relevante, pues pudiera señalar algún tipo de daño genotóxico 

existente en la especie Gambusia punctata, aunque aún no han sido corroborado. 

4.1.3. Predicción del riesgo ecotoxicológico mediante descriptores del modelo 

computacional Gecotoxic según parámetros físico-químicos, 

bioacumulación de metales y biomarcadores en la especie Gambusia 

punctata 

La necesidad de comprender los impactos generados por la contaminación sobre los 

ecosistemas acuáticos en término de evaluación de riesgo ambiental (ERA) resulta 

una razón de necesidad y para ello, determinar la concentración expuesta como 

obtener datos de toxicidad en algunas especies de interés, además, de la medición 

final en término de nivel de efectos no observados (NOEL), representa una 

herramienta de predicción (Fahd et al., 2014). En otros casos se recomiendan 

aplicar métodos ecotoxicológicos in-sílicos para generar datos de toxicidad 

faltantes (Brinkmann et al., 2014; Patlewicz & Fitzpatrick, 2016). 

La modelización ecotoxicológica se refiere al estudio de las interacciones químicas 

en los tejidos diana de un organismo individual y los efectos del tóxico que pueden 

suceder sobre la vida u otros efectos reversibles y/o irreversibles en el propio 

organismo con los posibles daños que finalmente puedan presentarse a nivel de 

ecosistema (Ashauer et al., 2011). 

Aunque se han propuesto para la ERA, diferentes modelos como el empírico (Miller 

et al., 2000), toxicocinético (Giulio & Hinton, 2008) y toxicodinámico (Ashauer et 

al., 2013) entre otros, aún faltaría probablemente cómo poder, incorporar variables 

que evalúen desde la caracterización de las fuentes contaminantes, comportamiento 

de parámetros de calidad sobre los efluentes antes y después de su ingreso a la 

matriz receptora, tipo de tratamientos que se utilizan, efectos toxicológicos en 

modelos biológicos de experimentación condiciones de laboratorio y de campo, así 

como el comportamiento de los contaminantes en las matrices receptoras.  

De igual modo, cómo poder utilizar modelos computacionales de medición de datos 

reales que permitan predecir el tipo de riesgo con base a similitud de daños 

observados en especies seleccionadas como biomonitores. En tal sentido se realizó, 
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la predicción de riesgo ecotoxicológico de forma interactuada comenzando con tres 

grupos de expresiones según las progresiones aritméticas de la tabla 29. 

 

Tabla 29 

Progresiones aritméticas secuenciales para optimizar el riesgo de predicción 

ambiental del modelo computacional Gecotoxic 

 

X    _________ 3X       X    _________ 3X       X    _________ 3X 

4X  _________  7X 3X+1    _________ 6X 3X+1    _________ 5X 

8X  _________  11X 6X+1    _________ 9X 5X+1    _________ 10X 

 

Las expresiones presentadas constituyen una parte fundamental de la programación, 

ya que sirven para realizar una o varias operaciones sobre un dato o un conjunto de 

datos, obteniéndose luego, otro dato como resultado. Los operadores definen 

algunas de las instrucciones que pueden realizarse dentro de una expresión.  

Una expresión es una combinación de operadores y operandos. Los datos u 

operandos pueden ser constantes, variables y llamadas a funciones. Cuando se 

ejecuta una sentencia de código que contiene una expresión, posteriormente se 

evalúa y toma un valor que depende del asignado previamente a las variables, 

constantes, operadores, además, de funciones.  

El valor resultante de la evaluación sobre la expresión, correspondiendo a 

determinado tipo de dato. Relacionando las expresiones y tabulando valores para la 

variable X se pudo obtener los intervalos de riesgo (tabla 30). 

 

Tabla 30 

Progresiones aritméticas secuenciales de grupo I 

 

 

 

 

I) X     _________ 3X (R1) 

II) 4X   _________  7X (R2) 

III) 8X  _________  11X (R3) 
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Si X es el valor de peligro (X=P) y esta se considera con un valor cero (0), los 

valores de la expresión precedente y teniendo en consideración la ecuación de 

riesgo, entonces se presentarán las siguientes expresiones: 

- R = 0: no existe riesgo alguno en las tres expresiones 

Si X = P = 1 y  V = 3X 

- R1 = 1 + 3(1) = 4  este valor indica que existe un riesgo 

Si P = 4X y V = 7X 

- R2 =4(1) + 7(1) = 11. Este valor indica que se incrementa el riesgo en un 175%  

respecto al valor del R1 

Si P = 8X y V= 11X 

- R3 = 8(1) + 11(1) = 19 este valor indica que se incrementa el riesgo en un 375% 

respecto al valor de R1 

Asimismo, si el valor de X se tabula con valores positivos, el nivel de riesgo se 

incrementa donde al relacionar la siguiente expresión y tabulando valores para la 

variable X, igualmente pueden obtenerse otros intervalos de riesgo (tabla 31). 

 

Tabla 31 

Progresiones aritméticas secuenciales de grupo II 

 

 

 

 

 

Realizando el análisis para las progresiones aritméticas secuenciales del grupo II, 

puede  mencionarse que, si X es el valor de peligro (X=P) y esta se considera con 

un valor cero (0), los valores de la expresión precedente y teniendo en consideración 

la ecuación de riesgo, entonces en otro tipo de análisis podrá presentarse las 

siguientes expresiones: 

Si X = P = 0 y V = 3X 

- R1 = 0; No existe riesgo 

I)       X     _________ 3X (R1) 

II) 3X+1    _________  6X (R2) 

III) 6X+1   _________  9X (R3) 
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- R2 = 3(0) + 1 + 6(0) = 1;  si existe riesgo 

- R3 = 6(0)+1+9(0) = 1;  si existe riesgo 

Si  X=1, P = 3X+1 y V = 6X  

- R1 = 1 + 3(1) = 4; si existe riesgo 

- R2 = 3(1) + 1 + 6(1) = 10; este valor indica que existe un riesgo de 150% respecto 

a R1 

- R3 = 6(1) + 1 + 9(1) = 16; este valor indica que existe un riesgo de 300% respecto 

a R1 

Finalmente, el análisis para las progresiones aritméticas secuenciales del grupo III, 

puede de forma similar mencionar que, si X es el valor de peligro (X=P) y esta se 

considera con un valor cero (0), los valores de la expresión precedente y teniendo 

en consideración la ecuación de riesgo, entonces este tipo de análisis podrá 

presentarse según las siguientes expresiones y obtenerse los intervalos de riesgos 

(32). 

 

Tabla 32 

Progresiones aritméticas secuenciales de grupo III 

 

 

 

 

Si X = P = 0 y V = 3X 

- R1 = 0; no existe riesgo 

- R2 = 3(0) + 1 +5(0) = 1; si existe riesgo 

- R3= 5(0) + 1 + 10(0) = 1; si existe riesgo 

Si  X = 1, P = 3X + 1 y V = 5X 

- R1 = 1 + 3(1) = 4; si existe riego 

I)       X     _________ 3X (R1) 

II) 3X+1    _________  5X (R2) 

III) 5X+1   _________  10X (R3) 
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- R2= 3(1) + 1 + 5(1) = 9; este valor indica que existe un riesgo de 125% respecto a 

R1 

- R3 = 5(1) + 1 + 10(1) = 16; este valor indica que existe un riesgo de 300% respecto 

a R1 

Si el valor de X se tabula con valores positivos el nivel de riesgo, igualmente se  

incrementa.  

Para la asignación de código arábigo se realizó previamente, la descripción del 

efecto ambiental donde el programa fue dependiente de tres condiciones iniciales 

(tabla 33): fuente contaminante, seguridad de parámetros fisicoquímicos y análisis 

de indicadores biológicos naturales.  

 

Tabla 33 

Descripción del efecto ambiental generado por el modelo computacional Gecotoxic 

 
FUENTE CONTAMINANTE SEGURIDAD DE PARÁMETROS 

FÍSICO-QUÍMICOS 

Zona  

Número de 

parámetros 

 

categoría 

I 4 

1 Aproximación  Contaminantes de 

interés 

II 2 

2 Mezcla  I II ≥3 III 1 

3 Exposición  1 2 3 Cantidad de 

parámetros 

válidos 

cumplen 0 

Indicadores biológicos naturales No cumplen 1 

Daños (anexo 8)  

Trivial  1 

Leve  2 

Moderada  3 

Severa  4 

Extrema 5 

 

En cuanto a la fuente contaminante, la misma consideró una zona de análisis 

(aproximación, mezcla y exposición), así como el número de fuentes identificadas 

y los contaminantes de interés (quienes se expresan por matrices ambientales). De 

igual manera, fue considerada la seguridad de parámetros físico-químicos y 
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microbiológicos (cantidad de parámetros medidos como el número de ellos 

encontrados según la norma utilizada), así como la toxicidad del efecto ambiental 

sobre la base del tipo a evaluar (sustancia, compuesto o mezcla), el ensayo 

(microcosmo o batería) y el número de pruebas que presentan toxicidades, siendo 

las mismas impares (3 o 5) a determinar. 

Para el análisis de indicadores biológicos se consideró el tipo de muestra, la cual 

estuvo evaluada, atendiendo a la magnitud de daño, siguiendo la clasificación 

reportada por Argota & Iannacone (2014b). Considerando que fue necesario evaluar 

las cargas contaminantes de residuales ambientales tributados por las fuentes 

identificadas como contaminantes o potenciales contaminantes fue que se concibió, 

la caracterización inicial sobre el efecto toxicológico que efectúan las mismas y 

para ello se considerados como menús el análisis de riesgo residual, seguridad de 

parámetros físico-químicos y toxicidad del efluente (tabla 34).  

Tabla 34 

Efecto toxicológico generado por el modelo computacional Gecotoxic 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

FUENTE CONTAMINANTE SEGURIDAD DE PARÁMETROS 

FÍSICO-QUÍMICOS 

 

 

 

Tipo de 

fuente 

difusa  

 

Tipo de 

emisión 

Continua de 

larga duración 

 

5 

 

 

 

Número de 

parámetros 

 

 

 

categoría 

I 3 

2 Continua de 

corta duración 

 

3 

II 5 

puntual Intermitente 

de larga 

frecuencia 

 

4 

III 1 

1 Intermitente 

de baja 

frecuencia 

 

2 

Cantidad de 

parámetros 

válidos 

cumplen 0 

Toxicidad del efluente No 

cumplen 

1 

mezcla tóxica 1 Biodegradabilidad  Caracterización 

de riesgo 

 

No tóxica 0 ≤50% 1 PEC>PENEC  1  

  >50% 3 PEC<PENEC 2 
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Asignados los códigos de puntuación para cada variable que correspondieron a los 

descriptores se procedió, a su lenguaje de programación y evaluaciones de 

situaciones ambientales de forma tal, que existió cruzamiento sobre conceptos de 

rangos donde se encontraron los intervalos en el análisis de riesgo, mediante la 

magnitud de su valor (tabla 35) y luego, pudo obtenerse 3 probabilidades de riesgo 

y consecuencias, 9 magnitudes así como, 3 grupos de rangos por tipos de 

consecuencias (figura 4). 

 

Tabla 35 

Magnitud del valor de riesgo 

 

  Consecuencias  

baja media alta 

baja trivial leve moderada 

Probabilidad  media leve moderada severa 

alta moderada severa extrema 

Fuente: Argota & Iannacone (2014b) 

 

 

 

Rango del tipo baja X - 3X X - 3X X - 3X 

Rango del tipo media 4X - 7X 3X + 1 - 6X 3X + 1 - 5X 

Rango del tipo alta 8X - 11X 6X + 1 -9X 5X + 1 - 10X 

 

Figura 4. Correspondencia de rangos de riesgos / grupo de intervalos 

 

Conjuntamente, 3 grupos de intervalos con diferentes secuencias de ecuaciones se 

obtuvieron donde al considerar que, la elaboración de los intervalos fue mediante 

la progresión aritmética de cada caso, entonces puede interpretarse la presencia ante 

3 casos y que cada uno presenta su propia progresión (figura 5). 
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 Caso 1  Caso 2  Caso 3  

Rango del tipo baja X - 3X X - 3X X - 3X 

Rango del tipo media 4X - 7X 3X + 1 - 6X 3X + 1 - 5X 

Rango del tipo alta 8X - 11X 6X + 1 -9X 5X + 1 - 10X 

 

Figura 5. Progresión aritmética por intervalos y rangos de riesgo / códigos 

redesignados  

 

Realizando determinado ensayo y considerando X = 1, entonces se tuvo una primera 

matriz de datos que describió, tipo de rango en correspondencia con la probabilidad 

del daño o la consecuencia (figura 6). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 6. Matriz de interacción entre probabilidad del daño o la consecuencia y 

rangos por intervalos de riesgo 

 

Integrando la tabla sobre la magnitud del valor del riesgo y multiplicándose la 

probabilidad del riesgo por la consecuencia o el daño pueden obtenerse, los 9 grupos 

de magnitudes del valor de riesgo, lo cual coincide con lo indicado por la tabla 24 

por tanto; puede dimensionarse su ajuste óptimo para la predicción de riesgo 

ecotoxicológico (figura 7). 
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Figura 7. Matriz de ajuste óptimo de predicción para la interacción entre 

probabilidad de daño o consecuencia y rangos de por intervalos de riesgo 

 

Aunque fue cierto que se tuvo la matriz de ajuste, no significó que existió 

correspondencia con la predicción de riesgo posible a generar por el modelo 

computacional Gecotoxic y la similitud de daños valorada en situaciones reales 

como se muestra en la tabla 36. 

 

Tabla 36 

Similitud de predicción de riesgo estimado / exposición a metales (mg.Kg-1) 

 

Herramienta  Magnitud del valor de riesgo 

Análisis I Análisis II 

Gecotoxic® 

 

Medio * Medio * 

Especie Gambusia punctata Alto ** Medio ** 

Cu 44,08 ±2,11 Cu  32,27 ±3,42 

Leyenda: medio *: considerando el cuadro 4; alto ** considerando análisis de 

histopatología en branquias (Argota et al., 2012a). 

 

 

La tabla 37, puede mostrarse por ejemplo; la comparación entre los valores de Cu 

bioacumulado en branquias entre dos análisis realizado para la misma especie, lugar 

y dos momentos diferentes con relación a la utilización del modelo computacional 

Gecotoxic donde las condiciones de evaluación fueron similares. 
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Tabla 37 

Resumen estadístico / condiciones de similitud 

 

 Gp Cu 1 Gp Cu 2 

Promedio 44,08 32,27 

Desviación Estándar 0,01 0,01 

Coeficiente de Variación 0,022686% 0,0309885% 

Mínimo 44,07 32,26 

Máximo 44,09 32,28 

Sesgo Estandarizado -2,26086E-12 -2,26086E-12 

 

 

Esta tabla contiene el resumen estadístico para las dos muestras de datos. De 

particular interés fueron el sesgo estandarizado que puede usarse para comparar si 

las muestras provienen de distribuciones normales. Valores de estos estadísticos 

fuera del rango de -2 a +2 indican desviaciones significativas de la normalidad, lo 

que tendería a invalidar las pruebas que comparan las desviaciones estándar. En 

este caso, ambos valores de sesgo estandarizado se encontraron dentro del rango 

esperado. La comparación de las medias entre ambos análisis indicó lo siguiente: 

Comparación de medias 

- Intervalos de confianza del 95,0% para la media de Gp Cu 1: 44,08 ± 0,0248414   

[44,0552; 44,1048] 

- Intervalos de confianza del 95.0% para la media de Gp Cu 2: 32,27 ± 0.0248414   

[32,2452; 32,2948] 

- Intervalos de confianza del 95,0% intervalo de confianza para la diferencia de 

medias 

- Suponiendo varianzas iguales: 11,81 ± 0,0226696   [11,7873, 11,8327] 

Prueba t para comparar medias 

- Hipótesis nula: µ1 = µ2; Hipótesis alt.: µ1 ≠ µ2 

- Suponiendo varianzas iguales: t = 1446,42   valor-P = 1,37068E-12 

- Se rechaza la hipótesis nula para alfa = 0,05 
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De interés particular fue el intervalo de confianza para la diferencia entre las 

medias, el cual se extendió desde 11,7873 hasta 11,8327. Puesto que el intervalo no 

contuvo el valor 0, existió diferencia estadísticamente significativa entre las medias 

de las dos muestras con un nivel de confianza del 95,0% lo cual explicó, que no era 

posible esperar cuando las condiciones ambientales eran similares de manera que, 

esto indicó la necesidad de realizar ajustes en cuanto a la asignación de puntajes 

sobre las variables para el modelo computacional Gecotoxic, ya que el riesgo siguió 

informando la misma predicción.  

Para ello, fue necesario solo rediseñar los puntos asignados al menú que refería a la 

seguridad de parámetros físico-químicos, pues al parecer indicaban intervalos muy 

abiertos en cuanto a la amplitud; y por ende, la puntuación se encontraba por encima 

de lo real, siendo menos preciso y exacto el riesgo final por interacción (tabla 38). 

 

Tabla 38 

Reajuste de códigos de puntuación (derecha) / seguridad de parámetros físico-

químicos 

 

SEGURIDAD DE PARÁMETROS FÍSICO-

QUÍMICOS 

SEGURIDAD DE PARÁMETROS FÍSICO-

QUÍMICOS 

Número de 

parámetros 

categoría I 10 Número de 

parámetros 

categoría I 10 

II 5 II 5 

III 3 III 3 

Cantidad de parámetros 

válidos 
Cumplen 0 Cantidad de parámetros 

válidos 

Cumplen 0 

No 

cumplen 

1 No 

cumplen 

1 

 

Fue considerado apreciar que el número de contaminantes de interés determinado(s) 

por matriz, influyó en los análisis de daños sobre de la especie biomonitor por 

cuanto, algunos códigos de puntuación tuvieron que ser establecidos (tabla 39). 
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Tabla 39 

Código de la variable contaminante de interés 

 

FUENTE CONTAMINANTE 

zona 

1 aproximación Contaminante de 

interés 

2 mezcla I II ≥3 

3 exposición 1 3 5 

 

La tabla 40 muestra las codificaciones finales para el menú referido al efecto 

ambiental que permitió la similitud del riesgo entre biomarcadores de la especie 

biomonitor con el modelo computacional Gecotoxic (figura 8), independientemente 

de cualquier condición que sea determinada en el medio.  

 

Tabla 40 

Código de puntuación del efecto ambiental ajustado 

 

FUENTE CONTAMINANTE SEGURIDAD DE PARÁMETROS FÍSICO-

QUÍMICOS 

Zona  

Número de 

parámetros 

 

categoría 

I 5 

1 Aproximación  Contaminantes de 

interés 

II 3 

2 Mezcla  I II ≥3 III 1 

3 Exposición  1 2 3 Cantidad de 

parámetros válidos 

cumplen 0 

Indicadores biológicos naturales No cumplen 1 

Daños (anexo 8)  

Trivial  1 

Leve  2 

Moderada  3 

Severa  4 

Extrema 5 

 

La asignación de nuevos códigos arábicos para el ajuste óptimo en la predicción de 

riesgo ecotoxicológico por Gecotoxic se basó en la inquietud de búsqueda sobre 
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mejorar la estimación de los posibles efectos adversos valorando en forma conjunta, 

el costo ambiental por pérdida de los recursos en el ecosistema acuático.  

 

Figura 8. Ventana principal (superior), ventana de análisis residual (inferior 

izquierda) y ventana de efecto ambiental (inferior derecha) del modelo 

computacional Gecotoxic 

 

En el modelo computacional Gecotoxic, pudo analizarse biomarcadores como 

expresión de la magnitud del valor de daño, siendo mejor interpretado para la 

predicción total del riesgo ecotoxicológico que anteriormente, era generado. 

Gecotoxic considera el uso de datos medidos en condiciones de laboratorio y 

campo, además, de índices ecológicos que son requeridos para las ERA (López et 

al., 2016). 

Con el ajuste óptimo para la incertidumbre del modelo computacional Gecotoxic 

sobre la predicción de riesgo ecotoxicológico, puede ser pretendido en alguna 

medida lo que se desea en la actualidad y es referido, a la medición económica de 

la calidad ambiental, considerándose no solo el posible bienestar animal, sino todo 

recurso posible a medir (Butler, Corvalan & Koren, 2005) integrando en forma 
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teórica y práctica, posibles análisis ecológicos con valores de recursos 

ecosistémicos (Volk et al., 2007; Ryzyka et al., 2014). 

Finalmente, los nuevos códigos arábigos de puntuación ante la similitud con daños 

en la especie Gambusia punctata posibilitaron que, el modelo computacional 

Gecotoxic, predijera el riesgo ecotoxicológico del ecosistema San Juan (figura 9), 

siendo el mismo de tipo alto (81%) con lo cual se correspondió, al poco valor del 

recurso que se estimó mediante el costo ambiental sostenible relativo.  

Este modelo computacional Gecotoxic permite predecir el riesgo ecotoxicológico 

ante la contaminación de efluentes que se tributan sobre los ecosistemas acuáticos, 

además, de evaluarse las cargas contaminantes tributadas en cualquier matriz 

acuática receptora.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 9. Predicción de riesgo ecotoxicológico del modelo computacional 

Gecotoxic para el ecosistema San Juan 
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CONCLUSIONES 

- El costo ambiental sostenible se estimó como recurso de categoría poco 

sostenible relativo debido al incumplimiento regulatorio simultáneo de la 

demanda bioquímica de oxígeno y concentración de metales en las aguas  

- No se halló correlación entre la bioacumulación de los metales en las branquias 

y el factor de condición de Fulton, la reproducción y actividad 

acetilcolinesterasa (solo en machos)  

- El modelo computacional Gecotoxic indicó predicción de riesgo 

ecotoxicológico de tipo alto siendo limitado el uso de beneficio ecosistémico  
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RECOMENDACIONES 

- Incorporar el análisis de los biomarcadores a la estimación del costo ambiental 

sostenible  

- Evaluar en condiciones experimentales mediante otros modelos biológicos 

reconocidos por la Organización Económica de Cooperación y Desarrollo, los 

biomarcadores seleccionados en la especie Gambusia punctata  

- Comparar la predicción de riesgo ecotoxicológico generado por el modelo 

computacional Gecotoxic con algún modelo validado 
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Anexo 1. Norma Cubana: NC. 827–2010. Agua Potable – Requisitos Sanitarios. 
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Anexo 2. NC. 93–1986. Fuente de abastecimiento de agua. Calidad y protección sanitaria. 
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Anexo 3. Selección de muestra biológica: muestreo poblacional (superior-izquierda), 

medición de los ejemplares (superior-derecha), extracción de órganos diana (inferior 

izquierda), verificación del órgano diana (inferir-derecha). 
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Anexo 4. Resultados de laboratorio. 

 

 

 

______________________________________________________________________ 

 

 INFORME TÉCNICO No 001-2018/FP 

 

Nombre del cliente : Centro de Investigaciones Avanzadas ¨AMTAWI¨ 

Dirección                : Jr. Paz Soldán 123, Puno 

Solicitado por         : George Argota Pérez. Estudiante del Programa de 

Doctorado en Ciencia, Tecnología y Medio Ambiente. 

Escuela de Posgrado – Universidad Nacional del Altiplano 

Proyecto                 : Tesis de Doctorado 

Muestreo por         : Centro de Investigaciones Avanzadas ¨AMTAWI¨ 

Muestra                  : 10 (5 por cada estación) 

Tipo de muestra     :           agua de río, sedimentos 

 

* Las muestras se recepcionaron en condiciones óptimas de conservación analítica  

 

I. Resultados analíticos 

 

 

 

 

Código del cliente DT pH ST OD DBO5 

ArP1-L 240 ±0,42 7,2 540,10 ±7,42 4,7 ±0,2 28,4 ±2,3 

ArP2-L 220 ±0,44 7,4 556,36 ±5,31 5,0 ±0,2 22,1 ±1,7 

ArP3-L 242 ±0,41 6,9 550,30 ±6,18 5,1 ±0,3 33,7 ±2,6 

ArP4-L 240 ±0,42 7,1 548,66 ±4,34 5,1 ±0,3 34,8 ±1,9 

ArP5-L 240 ±0,42 6,9 544,20 ±5,21 5,2 ±0,2 30,2 ±2,4 

ArP1-E 280 ±0,36 6,7 550,30 ±4,28 4,7 ±0,2 42,2 ±2,8 

ArP1-E 260 ±0,38 6,9 567,44 ±6,17 4,9 ±0,1 39,3 ±2,1 

ArP1-E 260 ±0,38 7,1 560,33 ±5,33 4,6 ±0,2 35,8 ±1,2 

ArP1-E 260 ±0,38 6,8 556,24 ±6,64 4,5 ±0,2 39,6 ±1,5 

ArP1-E 240 ±0,42 6,9 554,66 ±4,55 4,8 ±0,2 40,4 ±2,4 
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II. Métodos y referencias 

Tipo de ensayo Norma de referencia Nomenclatura 

Físico-químico 

DT Standard Methods, 1998: 

3500-Ca CALCIUM. 

3500-Ca B.  

EDTA Titrimetric Method. 

Standard Methods for the 

Examination of Water and 

Waste Water, 20tn Edition. 

USA 

pH EPA Method 150.1, ed. 

1982 

pH in Water by Electrometric 

Method. Official Name: pH, 

Electrometric Method 

ST ISO 5667-3 (1994) 

Calidad del Agua – 

Muestreo – Parte 3.  

Guía para la preservación y 

manipulación de muestras 

Oxígeno disuelto SM 4500-O C, 23 ed. 2017 Azide modification  

DBO5 SM 5220 D, 22 Ed, 2012 Chemical Oxygen Demand, 

Clorimetric Method 

ICP-AES 

Plomo  

EPA Method 200.7, rev 

4.4, 1994; EPA Method 

3050-B, rev 02, 1996  

 

Determination of metals trace 

elements in water by 

inductively couple plasma-

atomic emission spectrometry 

Cadmio 

Cobre 

Zinc 

 

III. Observación 

 Los resultados se realizaron considerando la colaboración técnica a la formación 

profesional (análisis de cortesía)  

 

 

 

Código del cliente Cu Zn Pb Cd 

AgP1-L 11,24 ±1,28 23,12 ±3,22 0,11 ±0,06 0,007 ±0,001 

AgP2-L 16,3 ±1,11 26,3 ±2,19 0,14 ±0,04 0,12 ±0,002 

AgP3-L 10,38 ±1,26 17,34 ±2,31 0,11 ±0,03 0,006 ±0,001 

AgP4-L 16,27 ±2,21 26,61 ±2,11 0,16 ±0,05 0,14 ±0,002 

AgP5-L 13,58 ±1,05 23,44 ±2,17 0,11 ±0,03 0,008 ±0,002 

SedP1-E 1,39 ±0,71 4,13 ±1,81 0,07 ±0,02 0,004 ±0,001 

SedP1-E 1,4 ±0,39 6,2 ±2,33 0,08 ±0,02 0,03 ±0,002 

SedP1-E 1,55 ±0,25 5,28 ±1,89 0,07 ±0,01 0,006 ±0,001 

SedP1-E 1,72 ±0,19 7,04 ±2,17 0,07 ±0,02 0,08 ±0,02 

SedP1-E 1,33 ±0,52 6,59 ±2,32 0,06 ±0,02 0,006 ±0,002 
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Anexo 5. Guía de Calidad Ambiental Canadiense: CEQG (2001). 
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Anexo 6. Modelo computacional Gecotoxic se encuentra registrado por el Instituto 

Nacional de Defensa de la Competencia y de la Protección de la Propiedad Intelectual 

(INDECOPI) con No. Partida Registral: 01025-2019. 
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Anexo 7. Análisis de la varianza / parámetros físico-químicos / periodo de lluvia. 

 

DT 

Fuente de 

variación 

Suma de 

cuadrados 

Grados de 

libertad 

Cuadrado 

Medio 

Coeficiente-F Valor-P 

Entre grupos 7594,8 9 843,867 843,87 0,00 

Intra rupos 20,0 20 1,0   

Total (corr.) 7614,8 29    

pH 

Entre grupos 1,148 9 0,127556 13,67 0,00 

Intra rupos 0,186667 20 0,00933333   

Total (corr.) 1,33467 29    

ST 

Entre grupos 1691,56 9 187,951 1879506,97 0,00 

Intra rupos 0,002 20 0,0001   

Total (corr.) 1691,56 29    

OD 

Entre grupos 1,392 9 0,154667 15,47 0,00 

Intra rupos 0,2 20 0,01   

Total (corr.) 1,592 29    

DBO5 

Entre grupos 1064,42 9 118,268 11826,83 0,00 

Intra rupos 0,2 20 0,01   

Total (corr.) 1064,62 29    

 

- Entre grupos (k-1): 10-1  

- Intra grupos (n-k): 30-10 
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Anexo 8. Magnitud del valor de daño. 

 

- Magnitud trivial: cambios o manifestaciones ajenas que no son invalidantes para la vida 

de los organismos. 

- Magnitud leve: daños atribuibles a lesiones, trastornos o comportamientos anómalos no 

sistémicos. 

- Magnitud moderada: daños atribuibles a lesiones, trastornos o comportamientos 

anómalos que conducen a una o determinadas pérdidas donde comienza a comprometerse 

la vida de los organismos. 

- Magnitud severa: daños atribuibles a lesiones, trastornos o comportamientos anómalos 

que son ya invalidantes y donde comienza acortarse la vida de los organismos. 

- Magnitud extrema: daños atribuibles a lesiones, trastornos o comportamientos anómalos 

que son incompatibles con la vida y donde existe una muerte esperada de los organismos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 


