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Resumen 

Debido  a  la  creciente  presencia  de  microcontaminantes  emergentes  en  el 

medio marino,  ha  surgido  la  necesidad  de  estudiar  la  potencial  toxicidad  de  estos 

compuestos  sobre  organismos  acuáticos  como  las  microalgas,  utilizadas  como 

indicadores  de  la  contaminación  debido  a  su  papel  fundamental  como  productores 

primarios. En este  trabajo  se propone una aproximación metodológica basada en el 

análisis  citómico,  para  caracterizar  las  alteraciones  producidas  por  distintos 

compuestos  pertenecientes  a  las  principales  clases  de  fármacos  y  productos  de 

cuidado e higiene personal, en  la microalga marina Tetraselmis  suecica, y establecer 

marcadores específicos de  contaminación que  sean  sensibles  y de  respuesta  rápida. 

Esta microalga verde es de crecimiento rápido,  fácil de cultivar en  laboratorio y muy 

utilizada  en  acuicultura  como  cultivo  auxiliar.  Todos  los  contaminantes  emergentes 

ensayados,  los  antibióticos  cloranfenicol,  florfenicol  y  oxitetraciclina,  el  fármaco 

omeprazol,  el  filtro  solar  benzofenona‐3,  el  conservante  triclosán  y  la  fragancia 

tonalide, provocaron alteraciones fisiológicas en T. suecica. La autoflurescencia celular, 

la  actividad  esterasa  y  el  potencial  de  membrana  citoplasmático,  han  sido  los 

parámetros  más  sensibles,  mostrando  alteraciones  significativas  en  las  células 

transcurridas  sólo 24 h de exposición  a  los  contaminantes,  antes de poder detectar 

cambios en el crecimiento o viabilidad celular de los cultivos. 
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Resumo 

Debido  á  crecente  presenza  de  microcontaminantes  emerxentes  no  medio 

mariño, xurdiu a necesidade de estudar a potencial toxicidade destes compostos sobre 

organismos  acuáticos  como  as  microalgas,  utilizadas  como  indicadores  da 

contaminación debido  ao  seu papel  fundamental  como produtores primarios. Neste 

traballo proponse unha aproximación metodolóxica baseada na análise citómica, para 

caracterizar  as  alteracións  producidas  por  distintos  compostos  pertencentes  ás 

principais clases de  fármacos e produtos de coidado e hixiene persoal, na microalga 

mariña Tetraselmis suecica, e establecer marcadores específicos de contaminación que 

sexan  sensibles e de  resposta  rápida. Esta microalga verde é de  crecemento  rápido, 

fácil  de  cultivar  en  laboratorio  e moi  utilizada  en  acuicultura  como  cultivo  auxiliar. 

Todos  os  contaminantes  emerxentes  ensaiados,  os  antibióticos  cloranfenicol,  

florfenicol  e  oxitetraciclina,  o  fármaco  omeprazol,  o  filtro  solar  benzofenona‐3,  o  

conservante triclosán e a fragrancia tonalide, provocaron alteracións fisiolóxicas en T.  

suecica. A autoflurescencia celular, a actividade esterasa e o potencial de membrana  

citoplasmático,  foron  os  parámetros  máis  sensibles,  mostrando  alteracións 

significativas nas células transcorridas só 24 h de exposición aos contaminantes, antes 

de poder detectar cambios no crecemento ou viabilidade celular dos cultivos. 
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Abstract 

  Due  to  the  growing  presence  of  emerging  micropollutants  in  the  marine 

environment, the need to study the potential toxicity of these compounds on aquatic 

organisms such as microalgae has arisen. These microorganisms are used as indicators 

of pollution due to their fundamental role as primary producers. This study suggest a 

methodological  approach  based  on  the  cytometric  analysis,  to  characterize  the 

alterations  produced  by  different  compounds  belonging  to  the  main  classes  of 

pharmaceuticals  and  personal  care  products,  on  the marine microalga  Tetraselmis 

suecica,  and  to  establish  sensitive  and  fast  specific markers of pollution.  This  green 

microalga  is  fast‐growing,  easy  to  culture  in  the  laboratory  and  widely  used  in 

aquaculture  as  auxiliary  culture. All  the  assayed emerging pollutants,  the  antibiotics 

chloramphenicol,  florphenicol  and  oxytetracycline,  the  pharmaceutical  omeprazole, 

the  ultraviolet  filter  benzophenone‐3,  the  disinfectant  triclosan  and  the  fragrance 

tonalide, caused physiological alterations in T. suecica. Cell autofluorescence, esterase 

activity  and  cytoplasmic membrane  potential  were  the most  sensitive  parameters, 

showing significant alterations in the cells after only 24 h of exposure to the pollutants, 

before being able to detect changes in cell growth or viability of the cultures. 
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1.1. Contaminación marina 

El agua es un recurso natural  indispensable para  la vida y el sostenimiento del 

medio  ambiente  que,  como  consecuencia  del  rápido  desarrollo  humano  y  del  uso 

inadecuado que se ha hecho de ella, ha sufrido un alarmante deterioro. Los sistemas 

acuáticos ejercen  funciones  importantes para el correcto  funcionamiento del planeta 

debido a que sirven de sustento de flora y fauna y poseen un papel fundamental en el 

mantenimiento  de  los  ciclos  naturales  de  nutrientes  (ciclo  del  carbono,  nitrógeno, 

fósforo,  etc.).  Pero  estos  sistemas  no  sólo  son  importantes  por  la  gran  cantidad de 

organismos que los habitan, sino porque muchos organismos terrestres, entre ellos el 

hombre, dependen de este importante recurso para su supervivencia. La preservación 

de los ecosistemas acuáticos es, por tanto, necesaria para la conservación de la vida y 

la diversidad.  

Entre  los  ecosistemas  acuáticos  podemos  diferenciar  ecosistemas marinos  y 

dulceacuícolas. Los océanos y mares cubren aproximadamente tres cuartas partes de 

la superficie terrestre, contienen cerca del 97 % del agua del planeta y se ha estimado 

que  alrededor  del  80  %  de  la  vida  en  la  Tierra  depende  de  la  salud  de  estos 

ecosistemas  (Barange  et  al.,  2010).  Los  océanos  han  sufrido  a manos  del  hombre 

durante  años,  pero  la  degradación  de  los  ecosistemas  marinos  se  ha  acelerado 

notablemente  en  los  últimos  dos  siglos  a medida  que  han  aumentado  los  vertidos 

industriales y  la escorrentía procedente de explotaciones agrarias y de  las  ciudades. 

Durante décadas, toneladas de sustancias biológicamente activas, sintetizadas para su 

uso  en  la  industria, medicina,  agricultura,  ganadería,  acuicultura  y  uso  doméstico, 

entre  otros,  han  sido  vertidas  al  medio  ambiente  sin  reparar  en  las  posibles 

consecuencias.  Todos  estos  compuestos  químicos  pueden  ejercer  un  efecto  tóxico 

sobre  los  diversos  organismos  que  habitan  los  ecosistemas  acuáticos,  afectando 

diferentes  procesos  fisiológicos  y  alterando  la  estructura  de  las  comunidades 

biológicas (Campanella et al., 2001). 

Las  aguas  costeras  son especialmente  vulnerables  a  la  contaminación  ya que 

reciben  los  impactos consecuencia del desarrollo de actividades que se realizan tanto 
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tierra adentro como en el mar. Además, el  litoral costero suele ser el área de mayor 

desarrollo social, económico e  industrial de  la mayoría de  los países. En comparación 

con  el  mar  abierto,  los  niveles  de  contaminación  de  las  aguas  costeras  son 

sustancialmente  superiores,  ya  que  el  efecto  de  dilución  y  autorregeneración  es 

mucho  menor,  especialmente  cuando  el  agua  se  encuentra  estancada  o  semi‐

encerrada  como  en  el  caso  de  los  puertos  y  bahías  (Gimeno  et  al.,  2004).  La 

contaminación  de  dichas  aguas  representa  una  amenaza  para  el  medio  ambiente 

marino,  con  efectos  tales  como  toxicidad  en  organismos  acuáticos,  acumulación  de 

contaminantes en el ecosistema y pérdida de hábitats y biodiversidad  (Sánchez‐Avila 

et al., 2012). Por otro lado, además de suponer una amenaza para la salud humana, la 

contaminación del medio marino puede representar un obstáculo para  la explotación 

de sus recursos.  

Una de las fuentes más importantes de contaminación de las aguas costeras es 

la  descarga  directa  de  aguas  residuales  urbanas  e  industriales  hacia  los mares.  Las 

estaciones  depuradoras  de  aguas  residuales  (EDAR),  con  los  tratamientos 

convencionales, no logran eliminar por completo el complejo cóctel de contaminantes 

contenido en  los  influentes (Verlicchi et al., 2012). Los ríos son considerados también 

una fuente potencial de contaminantes de las aguas costeras. Al cruzar por las grandes 

ciudades  y  zonas  agrícolas  pueden  arrastrar  en  su  cauce parte  de  la  contaminación 

generada en las cercanías de su cuenca. Por otro lado, el incremento de estaciones de 

acuicultura  también  representa  un  impacto  directo.  En  estas  instalaciones  se  utiliza 

una  gran  variedad  de  fármacos  para  prevenir  infecciones  y  para  la  desinfección  y 

terapia de especies cultivables, sustancias para prevenir el crecimiento no deseado de 

algas  (sustancias antifouling) o anestésicos. La presencia de  todos estos compuestos 

fuera  de  las  instalaciones  puede  poner  en  riesgo  otras  especies  no  diana  de  los 

ecosistemas marinos. 

Una  vez  que  los  contaminantes  han  alcanzado  el  medio  marino,  su 

comportamiento, destino y efectos dependerán de sus propiedades fisicoquímicas así 

como  de  factores  propios  del medio.  De  este modo,  los  compuestos más  polares 
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pueden estar disueltos y  transportarse por el agua de mar moviéndose gracias a  las 

mareas  y  corrientes,  mientras  que  los  compuestos  más  lipofílicos  tienen  mayor 

facilidad para penetrar en los tejidos biológicos o para unirse a la materia particulada, 

pudiendo sedimentar en el fondo. Por ello, los organismos pueden estar expuestos a la 

presencia de los contaminantes ya sea en la microcapa de la superficie, la columna de 

agua o los sedimentos marinos. Una vez en los organismos marinos, éstos pueden ser 

metabolizados  y/o  excretados,  pudiendo  bioacumularse  y  en  algunos  casos 

biomagnificarse  a  través  de  la  cadena  trófica  (Mackay  y  Fraser  2000;  Rioboo  et  al., 

2007). Durante la incorporación y transporte de los contaminantes en el medio marino 

pueden sucederse fenómenos de transformación o degradación, pero los compuestos 

resultantes  pueden  ser  incluso más  persistentes  o  tóxicos  que  el  compuesto  inicial 

(DellaGreca et al., 2003;  Isidori et al., 2005; Diniz et al., 2015). Otros contaminantes 

tienen  la capacidad de permanecer estables en el medio ambiente y de resistir a  los 

procesos  de  degradación  (fotolítica,  química  o  biológica),  llegando  a  tener  una  vida 

media de muchos años. 

 

1.2. Contaminantes emergentes 

Durante  décadas,  la  comunidad  científica  ha  centrado  sus  esfuerzos  en  el 

estudio  de  lo  que  se  denominan  contaminantes  prioritarios,  es  decir,  sustancias 

químicas tóxicas, persistentes y bioacumulables cuya presencia en el medio ambiente 

ha estado o está regulada en  las distintas  legislaciones  (herbicidas, metales pesados, 

aditivos industriales, etc.). Sin embargo, en los últimos años, el desarrollo de nuevas y 

más sensibles  técnicas analíticas, ha permitido constatar y alertar de  la presencia de 

otros  contaminantes  potencialmente  peligrosos  denominados  globalmente  como 

emergentes  (Petrović  et  al.,  2003).  Según  la  Directiva  2013/39/UE,  en  la  que  se 

establecen  las  sustancias  prioritarias  en  el  ámbito  de  la  política  de  aguas,  los 

contaminantes emergentes  se definen  como  contaminantes que en  la actualidad no 

están incluidos en los programas de seguimiento sistemático en la Unión Europea (UE), 

pero que suponen un  importante riesgo,  lo cual exige su regulación, dependiendo de 
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sus  posibles  efectos  ecotoxicológicos  y  toxicológicos,  y  de  sus  niveles  en  el medio 

acuático.  

Los contaminantes emergentes son contaminantes previamente desconocidos 

o  no  reconocidos  como  tales  cuya  presencia  en  el  medio  ambiente  no  es 

necesariamente  nueva,  pero  sí  su  detección  y  la  preocupación  por  las  posibles 

consecuencias de la misma. Son compuestos de distinto origen y naturaleza química de 

los  cuales  se  desconoce  su  presencia  e  impacto  en  los  distintos  compartimentos 

ambientales ya que  la disponibilidad de métodos para su análisis es todavía  limitada. 

Por  esta  razón  aún  no  han  sido  regulados,  pero  son  candidatos  a  regulación  futura 

dependiendo de  las  investigaciones  sobre  su  incidencia,  riesgo para  la  salud y datos 

ecotoxicológicos (Barceló, 2003). El estudio de estas sustancias se encuentra entre las 

líneas  de  investigación  prioritarias  de  los  principales  organismos  dedicados  a  la 

protección de la salud pública y medioambiental, como la Organización Mundial de la 

Salud (OMS), la Agencia Europea para el Medio Ambiente (AEMA) y la Agencia para la 

Protección del Medio Ambiente de Estados Unidos (US EPA). 

La  lista  de  contaminantes  emergentes  incluye  una  amplia  variedad  de 

productos de uso diario con aplicaciones tanto industriales como domésticas. Algunos 

de  los  más  relevantes  son:  fármacos  (antiinflamatorios,  analgésicos,  antibióticos, 

psicofármacos,  inhibidores  de  la  bomba  de  protones,  reguladores  de  lípidos,  

hormonas),  productos  de  cuidado  e  higiene  personal  (filtros  solares,  conservantes, 

desinfectantes, fragancias), microplásticos, retardantes de  llama, aditivos  industriales, 

nanopartículas, drogas de abuso, etc. Estos contaminantes se encuentran, en general, 

a bajas concentraciones (en el rango de ng L‐1 y μg L‐1), pero debido al incremento de 

su demanda  y  consumo, unido  a  la  incapacidad de  las plantas depuradoras para  su 

completa  eliminación,  son  introducidos  continuamente  en  el medio  ambiente  y  no 

necesitan ser persistentes para ocasionar efectos negativos (Petrović et al., 2003). 

1.2.1. Fármacos 

Los fármacos son sustancias biológicamente activas utilizadas en el diagnóstico 

médico,  tratamiento  y  prevención  de  enfermedades.  Estos  compuestos  mejoran 
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nuestra  calidad de  vida, pero  su elevada producción  y utilización  tanto en medicina 

humana como en veterinaria y el creciente número de sustancias activas disponibles, 

está aumentando su entrada en el medio ambiente, por  lo que cada vez es mayor el 

impacto  causado  por  estos  compuestos  o  por  sus  metabolitos  y  productos  de 

trasformación  en  los  ecosistemas  naturales  (Ortiz  de  García  et  al.,  2013).  Estos 

compuestos  están  diseñados  para  actuar  en  rutas  metabólicas  y  moleculares 

específicas en humanos o animales, pero cuando se introducen en el ambiente pueden 

afectar  las  mismas  vías  en  otros  organismos  con  órganos,  tejidos,  células  o 

biomoléculas iguales o similares.  

De  todos  los  contaminantes  emergentes,  los  fármacos  son  los  que  han 

suscitado mayor  preocupación  y  estudio  en  los  últimos  años  y  se  han  encontrado 

residuos de estos compuestos incluso en agua potable (Rodil et al., 2012). En la UE se 

utilizan alrededor de 3000 sustancias diferentes en medicina humana pertenecientes a 

diversos  grupos  como  analgésicos,  antiinflamatorios,  antibióticos,  reguladores  de 

lípidos,  inhibidores  de  la  bomba  de  protones,  antidepresivos,  ansiolíticos, 

betabloqueantes, vasoconstrictores, anestésicos, anticoagulantes,  inmunosupresores, 

hormonas, etc. (Fent et al., 2006). El consumo de estos compuestos en los países de la 

UE se cifra en toneladas por año y muchos de ellos, como los antibióticos, se emplean 

en  cantidades  similares  a  las  de  los  pesticidas  (Jones  et  al.,  2001).  Aunque  la 

persistencia  de  los  fármacos  en  general  no  es  muy  alta,  son  considerados 

contaminantes “pseudopersistentes” porque su continua liberación y entrada al medio 

ambiente hace que sus niveles se mantengan más o menos constantes  (Hernando et 

al., 2006). 

Los  fármacos  llegan al medio ambiente como consecuencia de su  fabricación, 

del vertido incontrolado de medicamentos caducados y de su consumo, ya que tras su 

uso  son  excretados  o  eliminados  del  organismo  inalterados  o  modificados  como 

metabolitos  a  través  de  distintas  vías  (Diniz  et  al.,  2015).  Las  aguas  residuales 

municipales, hospitalarias o de  las  fábricas  son  la  ruta principal de entrada de estos 

compuestos  al medio  ambiente.  Además,  se  ha  detectado  que  los  fármacos  están 
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presentes  de  forma  ubicua  en  los  efluentes  de  las  EDAR  en  todo  el mundo  porque 

estas  instalaciones  no  pueden  eliminar  completamente  estos  compuestos  y  sus 

subproductos o metabolitos (Heberer, 2002; Kolpin et al., 2002; Rosal et al., 2010). En 

los últimos años, la acuicultura y la ganadería se han convertido también en una fuente 

importante  de  fármacos  en  los  ecosistemas  acuáticos,  ya  que  se  utilizan  diversos 

compuestos  para  el  tratamiento  de  enfermedades  o  como  estimulantes  del 

crecimiento para aumentar la producción. 

1.2.1.1. Antibióticos  

Los antibióticos son compuestos orgánicos de bajo peso molecular  (menos de 

1000 Da) sintetizados por microorganismos, tanto procariotas como eucariotas, y que 

a bajas concentraciones inhiben el desarrollo (microbiostáticos) o matan (microbicidas) 

a otros microorganismos, por  lo que son utilizados en medicina humana y veterinaria 

como  agentes  quimioterapéuticos  antimicrobianos.  Dentro  de  sus  características 

destacan que son solubles en agua, efectivos a bajas concentraciones, poseen elevada 

estabilidad  química  y  pueden  ser  de  acción  específica  o  de  amplio  espectro.  Los 

primeros  antibióticos  fueron  de  origen  natural,  como  la  penicilina  producida  por 

hongos del género Penicillium o  la estreptomicina producida por bacterias del género 

Streptomyces. Actualmente, los antibióticos también se obtienen por síntesis química, 

como las sulfonamidas, o por modificación química de compuestos de origen natural y 

se pueden clasificar atendiendo a su estructura química o a su mecanismo de acción 

(Kümmerer, 2009). 

Al  igual  que  el  resto  de  fármacos,  los  antibióticos  llegan  al medio  ambiente 

consecuencia de su fabricación, consumo y excreción. Además, la inmensa mayoría de 

los  fármacos utilizados en acuicultura  y ganadería  son antibióticos, por  lo que estas 

actividades se han convertido en una  fuente  importante de estos compuestos en  los 

ecosistemas  acuáticos.  Gran  parte  de  la  preocupación  que  genera  el  uso  de 

antibióticos  se  centra  en  la  aparición  de  resistencias  bacterianas.  La  liberación  de 

forma  continuada de efluentes  contaminados  con antibióticos genera una  constante 

presión  de  selección  que  ha  propiciado  el  cambio  en  la  microbiota  del  entorno, 
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incrementando  la  aparición  de  cepas  resistentes  (Boon  y  Cattanach,  1999).  Los 

antibióticos  pueden  persistir  en  el  sedimento  y  en  los  ambientes  acuáticos  durante 

varios  meses  después  de  su  administración,  pudiendo  afectar  a  las  comunidades 

bacterianas sedimentarias (Smith et al., 1994; Schmidt et al., 2001). Estudios sobre  la 

estabilidad  de  algunos  compuestos  en  los  sedimentos  marinos  demuestran  que 

algunos tipos de antibióticos como el ácido oxolínico, la flumequina o la oxitetraciclina, 

son tan estables que su vida media en las capas más profundas del sedimento marino 

no pudo ser determinada (Burka et al., 1997). Además, en la mayoría de los casos, los 

niveles  tóxicos  de  los  antibióticos  se  incrementan  cuando  se  combinan  entre  sí, 

propiciando un efecto sinérgico (Rodea‐Palomares et al., 2015). Estas mezclas pueden 

tener una acción tóxica  incluso a  las bajas concentraciones en  las que aparecen en el 

medio acuático (González‐Pleiter et al., 2013). 

1.2.1.2. Antiinflamatorios no esteroideos 

Los  antiinflamatorios  no  esteroideos  (AINE)  son  un  grupo  de  fármacos  con 

efectos  analgésicos,  antipiréticos  y  antiinflamatorios,  en  el  que  se  incluyen,  por 

ejemplo, el  ibuprofeno, diclofenac, ketoprofeno, naproxeno o el ácido acetilsalicílico. 

Actúan bloqueando  las  enzimas que  ayudan  a  la producción de prostaglandinas, un 

grupo  de  compuestos  lipídicos  derivados  de  ácidos  grasos  que  se  producen 

naturalmente  y que  tienen un papel  importante en el dolor  y  la  inflamación. Por  lo 

tanto, se utilizan en todo el mundo para el alivio del dolor en adultos y para reducir los 

signos de inflamación como fiebre o hinchazón. Se consumen tanto para problemas de 

salud temporales, como para problemas crónicos a largo plazo, o incluso como método 

preventivo como es el caso del uso del ácido acetilsalicílico para reducir la posibilidad 

de sufrir un ataque cardíaco o accidente cerebrovascular en personas de alto riesgo. 

Por  todo  ello  y  debido,  en  parte,  a  que muchos  de  ellos  no  requieren  prescripción 

médica,  son  el  grupo  de  medicamentos  de  uso  más  frecuente  y  detectados 

comúnmente en las aguas europeas (Buchberger, 2007; Behera et al., 2012; Martínez‐

Bueno et al., 2012).  
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1.2.1.3. Inhibidores de la bomba de protones 

Los inhibidores de la bomba de protones o PPI (por sus siglas en inglés; proton 

pump inhibitors) son un grupo de fármacos diseñados como bases débiles que pueden 

reaccionar con el ácido secretado en las células parietales de la mucosa gástrica, dando 

como  resultado  una  forma  tiofílica del  fármaco  que  puede  unirse  a  los  residuos  de 

cisteína  de  la  bomba  de  protones  (H+/K+‐ATPasa)  (Sachs  et  al.,  1995;  Vesper  et  al., 

2009). De este modo, actúan bloqueando irreversiblemente la enzima H+/K+‐ATPasa de 

las  células  parietales,  disminuyendo  la  cantidad  de  ácido  secretado  al  estómago  al 

actuar en el último eslabón fisiológico del proceso (Horn, 2000; Sterbini et al., 2016). 

Este grupo de fármacos se utiliza para el tratamiento de trastornos gastrointestinales 

como  dispepsia,  reflujo  gastroesofágico,  úlcera  péptica  e  infección  por Helicobacter 

pylori (Kosma et al., 2016). Aunque la vida media en plasma es corta (de 1 a 2 horas) su 

efecto es más prolongado debido a que la inhibición irreversible requiere la síntesis de 

nuevas bombas de protones para reanudar la secreción ácida. 

La  familia  de  los  PPI  constituye  uno  de  los  grupos  de  fármacos  de  mayor 

consumo en todo el mundo. Actualmente se comercializan distintos  fármacos dentro 

de este grupo como omeprazol, esomeprazol,  lansoprazol, rabeprazol, o pantoprazol, 

todos  ellos moléculas  bencimidazólicas  en  su  estructura,  que  pueden  diferir  a  nivel 

celular en la velocidad con la que éstos se ligan y disocian de la H+/K+‐ATPasa, así como 

en los distintos residuos cisteínicos a los que se unen.  

1.2.2. Productos de cuidado e higiene personal 

Los productos de cuidado e higiene personal o PCPs  (por sus siglas en  inglés; 

personal  care  products)  son  un  grupo  diverso  de  compuestos  usados  en  jabones, 

lociones, pastas de dientes, perfumes, protectores solares, etc. Los PCPs son productos 

destinados  a uso  externo, por  lo  que no  están  sujetos  a  alteraciones metabólicas  y 

pueden  entrar  inalterados  en  el  medio  ambiente.  Las  principales  clases  de  PCPs 

incluyen  filtros  solares,  conservantes  o  desinfectantes  y  fragancias  (Brausch  et  al., 

2011).  Todos  estos  compuestos  se  utilizan  en  grandes  cantidades  y  ya  han  sido 

detectados  con  frecuencia en  las aguas  superficiales de  todo el mundo  (Peck, 2006; 
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Montes‐Grajales et al., 2017), sin embargo, se sabe relativamente poco acerca de su 

ecotoxicidad. 

1.2.2.1. Filtros solares 

La progresiva destrucción de la capa de ozono, la cual absorbe gran parte de la 

radiación  ultravioleta  (UV),  unida  a  los  largos  periodos  de  exposición  solar, 

principalmente en actividades de ocio, ha contribuido a una mayor  incidencia de  las 

enfermedades  relacionadas con  la piel. Dada  la concienciación actual que existe con 

respecto a estos efectos perjudiciales de  la  radiación  solar,  los  filtros que actúan de 

pantalla  frente  a  los  rayos UV  se  utilizan  cada  vez  con más  frecuencia  y  en mayor 

cantidad  en  la  industria  cosmética.  Además,  existen  filtros  solares  que  se  utilizan 

también en otras actividades industriales como conservantes, potenciadores del sabor 

y el olor,  fotoionizadores o  inhibidores de polimerización  (conservación de pinturas, 

plásticos, textiles, etc) (Giokas et al., 2007). 

Durante  años,  la única preocupación  con  respecto  a estos  compuestos hacía 

referencia a su eficacia para atenuar  los efectos nocivos de la radiación UV sin causar 

riesgo a la salud humana. No ha sido hasta las últimas dos décadas que se dispone de 

los primeros datos, aunque escasos, sobre su presencia, destino y efectos en el medio 

ambiente  (Poiger et  al., 2004).  Los  filtros  solares  acceden al medio  acuático por  vía 

directa, a través de actividades acuáticas recreativas y por vía indirecta, a través de las 

estaciones de  tratamiento de aguas  residuales  (Balmer et al., 2005). El uso de estos 

compuestos es especialmente alto en las costas españolas, donde se llevan a cabo gran 

cantidad de actividades acuáticas recreativas, sobre todo en temporada estival, por lo 

que una gran cantidad de estos compuestos van a parar al medio marino.  

Hasta el momento,  los estudios  sobre  la presencia de  filtros UV en el medio 

ambiente son muy  limitados  (Díaz‐Cruz et al., 2012; Rodil et al., 2012; Benedé et al., 

2014),  especialmente  si  los  comparamos  con  los  referidos  a  otros  contaminantes 

emergentes como los fármacos. Los escasos estudios que existen sobre la degradación 

de estos compuestos en EDARs indican que la eliminación es incompleta para los pocos 

compuestos investigados, lo que pone en evidencia la necesidad de desarrollar nuevos 



Marta Seoane Méndez 

12 
 

procesos de tratamiento de aguas para su completa eliminación (Gago‐Ferrero et al., 

2011).  

Los filtros UV se pueden dividir en dos grandes grupos teniendo en cuenta su 

naturaleza: 

∙  Filtros  inorgánicos  o  físicos,  son  aquellos  que  poseen  una  función 

fundamentalmente  impermeabilizante,  reflejando gran parte de  la  radiación UV que 

les llega. Debido a la uniformidad de las partículas que los componen y su tamaño son 

fotoestables  y  seguros.  Se  utilizan  como  tales  algunos  óxidos  metálicos,  los  más 

representativos son el óxido de zinc y el dióxido de titanio. 

∙ Filtros orgánicos o químicos,  son aquellos que absorben  la  radiación UV. Se 

trata  de  moléculas  orgánicas  constituidas  por  uno  o  varios  anillos  bencénicos, 

conjugados con dobles enlaces C‐C y/o grupos carbonilo, proporcionando un sistema 

de  alta  deslocalización  electrónica,  que  les  confiere  un  elevado  coeficiente  de 

absortividad molar en la zona UVA (400‐320 nm) y/o UVB (320‐290 nm). 

Existen 28  filtros UV regulados en  la UE para su uso en  la  industria cosmética 

(Anexo  VI  Reglamento  (CE)  Nº  1223/2009)  de  los  cuales  27  son  orgánicos  y  1,  el 

dióxido  de  titanio,  inorgánico.  La  legislación  estipula  el  porcentaje,  en  peso  de 

producto acabado, de cada compuesto permitido en las formulaciones cosméticas.  

1.2.2.2. Conservantes 

Los conservantes son sustancias cuya principal  función es  inhibir el desarrollo 

de  microorganismos  en  los  productos  durante  la  fabricación,  almacenaje  y  uso 

cotidiano del consumidor, aunque también se emplean como antioxidantes para evitar 

la degradación por exposición al oxígeno. Estas sustancias se utilizan en la elaboración 

de  numerosos  PCPs  como  jabones,  pasta  de  dientes  o  cosméticos  e  incluso  en 

fármacos o alimentos (Daughton y Ternes, 1999).  

La  presencia  de  conservantes  en  los  distintos  productos  de  consumo  es 

necesaria para evitar riesgos al consumidor derivados del crecimiento microbiano. Sin 

embargo, su presencia puede provocar daños no solo medioambientales, sino también 

para  la  salud  de  los  consumidores.  A  diferencia  de  los  antibióticos,  de  los  que  se 
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conoce  el modo  de  acción  a  nivel molecular  frente  a  los microorganismos,  de  los 

conservantes únicamente se conocen de forma generalizada  los puntos de actuación. 

Muchos actúan desnaturalizando  las proteínas o afectando a  la permeabilidad de  la 

membrana  de  los  microorganismos  y,  por  tanto,  bloqueando  el  transporte  y  la 

generación de energía. 

En  la UE, el uso de conservantes en productos cosméticos está regulado en el 

anexo V del Reglamento (CE) Nº 1223/2009, donde se establecen las concentraciones 

máximas  permitidas  de  cada  conservante  en  dichos  productos.  Dentro  de  los 

conservantes  listados  se  incluyen  distintas  familias  de  compuestos  como  los 

parabenos, los conservantes bromados, los conservantes fenólicos o el triclosán. 

1.2.2.3. Fragancias 

Por  fragancia se entiende una mezcla de compuestos químicos, que permiten 

diferenciar  e  identificar  los  distintos  productos  por  el  aroma  que  desprenden.  Sin 

embargo, es habitual hablar de fragancia, refiriéndose a un único compuesto de esta 

familia. Los almizcles (del inglés, musks) son una clase de ingrediente de las fragancias 

presentes  en  numerosos  PCPs  y  productos  de  limpieza.  Son  compuestos  de  olor 

penetrante y persistente que no sólo contribuyen a darle un olor distintivo al producto 

de  consumo,  sino que  también  sirven  como  fijadores del perfume para mantener  la 

integridad del aroma  (García‐Jares et al., 2002; Reiner y Kannan, 2006). Los almizcles 

naturales se obtienen de plantas o de glándulas de ciertos animales y se han usado en 

Asia desde hace más de 5000 años en la medicina tradicional y para la elaboración de 

perfumes.  En  Europa,  el  uso  de  este  tipo  de  fragancias  comenzó  a  reducirse  a 

principios de  la década de  los 90 debido al alto coste que tenía el  introducirlas en  los 

perfumes y a que algunas de  las especies de animales de  las que se extraen, como el 

ciervo  almizclero,  estaban  en  peligro  de  extinción.  Por  todo  ello,  empezaron  a  ser 

sustituidas  por  fragancias  sintéticas, más  fáciles  y  económicas  de  obtener  que  sus 

equivalentes naturales (Sommer, 2004).  

Actualmente,  la  mayor  producción  de  fragancias  se  centra  en  el  sector 

cosmético,  destacando  los  perfumes,  pero  también  se  encuentran  en multitud  de 
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productos  de  consumo  como  champús,  jabones,  lociones,  detergentes,  suavizantes, 

productos de limpieza, ambientadores, aditivos en tabaco, herbicidas, cebos de pesca 

y/o caza, etc.  (Hutter et al., 2010). Debido a  la naturaleza del uso de  los perfumes y 

otros PCPs  existe un  alto potencial de  exposición humana  a  estos  compuestos que, 

además, entrarán en gran medida en el medio ambiente durante o después de su uso. 

Según su estructura química, las fragancias sintéticas se pueden dividir en tres 

grandes grupos: nitrogenadas, policíclicas o macrocíclicas. 

∙  Las  fragancias  sintéticas nitrogenadas aparecieron por primera  vez a  finales 

del  siglo  XIX  como  sustituto  económico  de  las  fragancias  naturales. Dentro  de  este 

grupo  de  sustancias,  denominado  frecuentemente  como  “nitromusks”,  destacan  la 

“musk xylene” y la “musk ketone” (García‐Jares et al., 2009). Este grupo de fragancias 

fueron  las  primeras  que  hicieron  saltar  la  alarma  sobre  su  potencial  toxicidad.  Se 

detectaron  por  primera  vez  en  seres  humanos  en  los  años  90,  demostrándose  en 

estudios posteriores su alto potencial de bioacumulación  (Rimkus, 1999). Algunas de 

ellas  fueron prohibidas y  retiradas del mercado a  finales de  los años 90 debido a  su 

neurotoxicidad y genotoxicidad. En 2014 la UE prohibió el uso y comercialización de la 

“musk  xylene”,  catalogándola  como  sustancia muy  persistente  y  bioacumulable.  La 

probada toxicidad y alto potencial de bioacumulación de  las  fragancias nitrogenadas, 

características  que  implican  efectos  perjudiciales  tanto  para  la  salud  humana  como 

para el medio ambiente, han provocado una drástica caída de su producción a lo largo 

de los años a favor de las fragancias policíclicas. 

∙ Las fragancias sintéticas policíclicas se desarrollaron a mediados del siglo XX y 

durante  los últimos años han  ido sustituyendo o reemplazando a  las “nitromusk”. La 

familia  de  las  fragancias  policíclicas  está  formada  por  sustancias  cuya  estructura 

obedece básicamente a sustituciones por grupos metilo de dos moléculas principales: 

indano  y  tetralina.  De  todas  las  fragancias  presentes  en  el  mercado,  las  más 

importantes por volumen de producción (miles de toneladas anuales) son galaxolide y 

tonalide, repartiéndose el 95 % de la producción mundial de las fragancias policíclicas 

(Clara et al., 2011). Aunque aparentemente este grupo de fragancias tenía una menor 
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toxicidad que  las “nitromusks”, desde el punto de vista de sus propiedades, son muy 

solubles en disolventes orgánicos,  lipofílicas y persistentes en  tejidos. Presentan alta 

estabilidad química, baja biodegradabilidad y un alto potencial de bioacumulación, por 

lo  que  también  son  potencialmente  perjudiciales  para  la  salud  humana  y  el 

medioambiente. 

∙ El  grupo de  las  fragancias macrocíclicas está  compuesto por una mezcla de 

compuestos  sintéticos  y  naturales.  Básicamente  son  cetonas  macrocíclicas  (origen 

animal),  lactonas y bis‐lactonas  (origen vegetal). Presentan estructura y propiedades 

similares a  los compuestos aromáticos naturales, por ello se puede producir una fácil 

descomposición  microbiana  de  las  mismas,  convirtiéndolas  en  compuestos  de 

estabilidad química reducida y mayor biodegradabilidad. Estas características convierte 

a este grupo de fragancias en menos perjudiciales para  la salud y el medio ambiente,  

sin embargo, su coste de producción es mucho más elevado, por lo que todavía es muy 

frecuente el uso de las fragancias policíclicas. 

 

1.3. Microalgas: importancia ecológica y uso en estudios de ecotoxicidad 

El  fitoplancton  es  el  componente  autótrofo  de  la  comunidad  planctónica  y 

engloba  organismos  fotosintéticos  procariotas  (cianobacterias)  y  eucariotas 

(microalgas). El término plancton proviene del griego planktos (errante), por lo que son 

organismos  de  pequeño  tamaño  que  viven  suspendidos  en  la  columna  de  agua,  a 

merced de los movimientos de ésta.  

Las  microalgas,  por  tanto,  son  un  grupo  muy  diverso  de  microorganismos 

eucariotas  fotoautótrofos  que  constituyen  una  parte  fundamental  del  fitoplancton. 

Poseen una morfología y composición variable y son, en general, unicelulares, aunque 

algunas especies pueden formar cadenas, cenobios o colonias. Son organismos ubicuos 

en  la mayoría de  los ambientes; aunque  se encuentran especialmente en ambientes 

acuáticos, tanto marinos como continentales, pero también pueden estar presentes en 

el suelo, nieve o asociaciones simbióticas con hongos, plantas y animales. Contienen 

clorofilas y otros pigmentos por lo que son capaces de realizar la fotosíntesis oxigénica 
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y  de  ellas  depende  la mayor  parte  de  la  productividad  primaria  de  los  ecosistemas 

acuáticos. Se estima que el fitoplancton (microalgas y cianobacterias) es el responsable 

del 95 % de  la  fotosíntesis que  se  realiza en el océano y del 50 % de  la producción 

primaria global del planeta, fijando varios miles de millones de toneladas de carbono al 

año en  las masas de agua oceánicas  y  continentales, generando de este modo gran 

parte del oxígeno presente  en  la  atmósfera  y que  sustenta  la  vida  en  este planeta, 

contribuyendo  por  lo  tanto  a  paliar  significativamente  el  efecto  invernadero 

(Behrenfeld et al., 2001; González‐López et al., 2011).  

Por  todo  lo  expuesto  anteriormente,  podríamos  concluir  que  la  importancia 

ecológica  de  estos  microorganismos  radica  principalmente  en  dos  de  sus 

características fisiológicas: 

    ∙  Su  capacidad  para  captar  la  luz  y  utilizar  su  energía  para  la 

asimilación  de  dióxido  de  carbono  (CO2)  y  otros  nutrientes 

inorgánicos  a  su  propia  biomasa,  constituyendo, por tanto, el primer 

eslabón de la cadena trófica. 

    ∙ Su producción de oxígeno (O2), como subproducto de la fotosíntesis,  

que  representa  la mayor parte de  la producción  total de oxígeno en 

los sistemas  acuáticos. 

Además,  el  fitoplancton  es  un  componente  indispensable  del  ciclo 

biogeoquímico de distintos nutrientes como el carbono, nitrógeno o fósforo. 

 

El conocimiento cada vez mayor de los efectos perjudiciales de la contaminación 

sobre el medio ambiente ha hecho  cambiar  la estrategia  tradicional de búsqueda de 

métodos  de  restauración  o  recuperación  ambiental  hacia  una  estrategia  de 

prevención de la entrada de potenciales contaminantes en el medio. Con este cambio 

de actitud, surge la necesidad de desarrollar métodos adecuados que permitan evaluar 

la presencia de contaminantes, así como estudiar y predecir la toxicidad de las diversas 

sustancias que pueden  ser  liberadas  al  ambiente  sobre  los organismos  acuáticos;  lo 
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que  se  ha  convertido  en  uno  de  los  principales  objetivos  dentro  de  la  investigación 

ecotoxicológica. 

El  término  ecotoxicología  fue  acuñado  por  Truhaut  en  1969  (recogido  en 

Truhaut,  1977) para definir un nuevo  campo  de  estudio  relacionado con  los efectos 

dañinos de los compuestos químicos (toxicología) dentro del  contexto  de  la  ecología. 

Hasta  ese momento,  el  objetivo  de  la  toxicología  ambiental  había  estado centrado 

en  los  efectos peligrosos  de  los  compuestos  químicos  sobre  los  seres  humanos.  Sin 

embargo,  la  toxicología  ambiental,  en  su  sentido  más  amplio,  abarca  también  el 

estudio de dichos efectos sobre  los distintos ecosistemas,  lo que es objeto de estudio 

de  la ecotoxicología.  La  ecotoxicología  se  centra  en  los  efectos  perjudiciales  de  los 

productos  químicos  sobre  el  medio  ambiente,  abarcando  distintos  niveles,  desde 

organismos individuales hasta el nivel de población, comunidad o ecosistema. 

Las  estrategias  de  ecotoxicología  y  evaluación  de  riesgos  se  basan  en  un 

proceso por etapas que ha sido adoptado por ejemplo en el marco de implementación 

de  la normativa de  la Unión Europea. La UE ha demostrado su preocupación sobre  la 

presencia de químicos en el medio ambiente y los efectos ambientales adversos de los 

distintos contaminantes, regulando el registro de estas sustancias y su colocación en el 

mercado. Para ello establece la obligación de realizar ensayos previos de los potenciales 

efectos negativos de los ingredientes activos sobre organismos no diana y reconoce  la 

necesidad de generar una base de datos ecotoxicológicos sobre estos  agentes (Segner, 

2011,  Gregorio  y  Chèvre,  2014,  Storck  et  al.,  2017).  Esto  se  contempla  en  el 

Reglamento  (CE)  nº  1907/2006  (en  adelante  denominado  REACH,  pos  sus  siglas  en 

inglés;  Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemicals), que tiene 

como  objetivo  principal  mejorar  la  protección  para  la  salud  humana  y  el  medio 

ambiente frente al riesgo que puede conllevar la fabricación, comercialización y uso de 

las  sustancias  y mezclas  químicas.  Este  reglamento  es  de  aplicación  para  todas  las 

sustancias químicas presentes en la vida diaria ya sea como tales, en forma de mezclas 

o contenidas en artículos, siendo, por tanto, de aplicación en sectores económicos de 

índole  diversa.  Para  cumplir  con  las  disposiciones  del  REACH  las  empresas  deben 
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identificar  y  gestionar  los  riesgos  asociados  a  las  sustancias  que  fabrican  y 

comercializan en  la UE, evaluando  los  riesgos para  la  salud y el medio ambiente. En 

este  proceso  los  primeros  datos  de  toxicidad  suelen  ser  de  organismos acuáticos y 

suelen servir para evaluar riesgos tanto para los ecosistemas acuáticos  como terrestres 

a  no  ser  que  existan  datos  concluyentes  de  la  partición  del  tóxico  en  suelos  o 

sedimentos. Los estudios de ecotoxicidad más comunes en las últimas décadas para el 

seguimiento  de  los  contaminantes  acuáticos  a  corto  plazo  han  sido  los  ensayos  de 

letalidad en  peces,  los  cuales  han  sido  criticados  por  razones  económicas,  logísticas 

y éticas  (Fentem y  Balls, 1993). 

Ante la necesidad de buscar nuevos métodos y organismos adecuados y eficaces 

para  la evaluación de  la  toxicidad  de  los diferentes contaminantes, se comenzaron a 

utilizar  los  microorganismos  como  indicadores  biológicos  de  la  contaminación  en 

estudios  de  ecotoxicidad.  La  utilización  de  organismos  de  niveles más  bajos  de  la 

cadena  trófica  acuática,  tales  como  bacterias  y microalgas,  resulta  ventajoso  desde 

todos  los  puntos  de  vista  planteados.  Los microorganismos  son,  generalmente,  los 

primeros  en  ser  afectados  por  las  descargas  de  los  diferentes  contaminantes  en  el 

ambiente  o  ecosistema,  ya  que  están  directamente  en  contacto  con  el  medio,  

separados  sólo  por  una  membrana  y/o  pared  celular. En concreto, las microalgas 

juegan un papel muy  importante en el equilibrio de  los ecosistemas acuáticos, donde 

constituyen  un  componente  fundamental  del  primer  nivel  de  la  cadena  trófica  y  la 

principal  entrada  de  energía  al  ecosistema.  Cualquier  perturbación  en  la  población 

fitoplanctónica  y/o  alteración  en  su  producción  primaria  podría  repercutir 

severamente  sobre  los  niveles  superiores  de  la  cadena  trófica,  conllevando 

alteraciones en el flujo de energía que podrían producir modificaciones estructurales y 

funcionales en el ecosistema (Campanella et al., 2001; Lürling y Roessink, 2006).  

 

En  general,  las microalgas  son  consideradas  indicadores  útiles  de  la  calidad 

ambiental debido a las siguientes características: 

∙ Su representatividad como indicadores de la red fitoplanctónica. 
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∙ Son habitantes ubicuos de todas las masas de agua. 

∙ Su papel  fundamental en  los ciclos biogeoquímicos del carbono y del 

nitrógeno. 

∙  En  general,  la  facilidad  y  el  bajo  coste  del  mantenimiento  de  los 

cultivos microalgales en condiciones de laboratorio. 

∙ Su pequeño tamaño. 

∙ Su gran facilidad y rapidez de muestreo en los ecosistemas. 

∙ Manifiestan  sensibilidad ante un amplio grupo de  compuestos,  tanto 

orgánicos  como inorgánicos. 

∙ Poseen gran capacidad de bioacumulación de sustancias xenobióticas. 

Por  todo  ello,  las microalgas  son  habitualmente  utilizadas  en  bioensayos  de 

toxicidad en laboratorio. Los bioensayos  (test ecotoxicológicos o biotests),  se definen 

como métodos  que  emplean células vivas,  tejidos, organismos o comunidades, para 

evaluar  los  efectos  producidos  por  la  exposición  a  productos  químicos.   Estos 

bioensayos,  a  su  vez,  pueden  clasificarse  en  función  de  su  campo  de  aplicación 

(condiciones  de  laboratorio  o  de  campo),  niveles  de  organización  biológica  o 

duración de la exposición (Forbes y Forbes, 1994).   

La  historia  de  los  ensayos  biológicos  se  inicia  en  1924,  cuando  Carpenter 

(Carpenter, 1924)  empezó  a  estudiar  la  toxicidad  de metales  pesados  en  peces  en 

un  área  con  actividades  mineras. Los bioensayos  con algas  se  comenzaron a utilizar 

hace  más  de  cuatro  décadas,  siendo  realizado  el primer  trabajo  en  1971  (Burrows, 

1971). Estos bioensayos han  ido  cobrando  cada  vez más  importancia ya que pueden 

contribuir a dar una  información muy valiosa sobre  los efectos de  los contaminantes 

ambientales, de modo que  la dirección o asesoramiento ambiental tendrían en estos 

microorganismos un temprano y adecuado sistema de alarma que permitiría  la toma 

de  decisiones  para  prevenir  tales  efectos.  De  hecho,  los  ensayos  de  inhibición  del 

crecimiento microalgal  están  incluidos  dentro  los  bioensayos  de  toxicidad  obligados 

para el registro y notificación de nuevos productos químicos en  la UE (Haglund, 1997, 

Girling  et  al.,  2000,  Pascoe  et  al.,  2000).  En  los  últimos  años  se  ha  establecido  la 



Marta Seoane Méndez 

20 
 

idoneidad  de  la  utilización  de  cultivos  de  microalgas  para  ensayos  biológicos  y 

fisiológicos,  demostrándose  que  estos  microorganismos  son  muy  adecuados  para 

ensayar  los  efectos  tóxicos  de  distintos  contaminantes  utilizando  pruebas 

estandarizadas (ISO 8692:2012; OECD 201, 2011). 

Los  bioensayos  unialgales  llevados  a  cabo  en  el  laboratorio  son  los  más 

comunes  y  los  que  normalmente  se  requieren  para  evaluar  la  toxicidad  de  nuevas 

sustancias que buscan su  entrada en el mercado. Se ha demostrado que la utilización 

de  una  serie  de  bioensayos  de  toxicidad  llevados  a  cabo  en  el  laboratorio  con 

organismos  de  ensayo adecuados es generalmente  suficiente para predecir el  riesgo 

ambiental  que  suponen  los  diferentes  agentes  contaminantes  en  los  ecosistemas 

acuáticos  (Girling  et  al.,  2000,  Pascoe  et  al.,  2000).  Estos  bioensayos  se  pueden 

realizar  utilizando  cultivos  estáticos  (método  batch),  como  los  utilizados  en  el 

desarrollo de esta  tesis, en  los que el tóxico se añade al  inicio del  ensayo y no existe 

ningún  tipo de renovación del medio de cultivo ni regulación de  la  concentración del 

agente  contaminante,  o  cultivos  continuos,  en  los  que  existe  una  renovación  del 

medio de cultivo a una determinada tasa. 

La  mayor  parte  de  los  ensayos  de  toxicidad  con  microalgas  realizados  en 

laboratorio se  han  realizado con microalgas dulceacuícolas, existiendo  relativamente 

pocos  bioensayos  que  puedan  ser  calificados  como estándar en ambientes marinos 

(Debelius  et  al.,  2008).  Las  microalgas  verdes  dulceacuícolas  de  los  géneros 

Chlamydomonas,  Chlorella,  Scenedesmus  y  Selenastrum  son  algunas  de  las  más 

utilizadas.  En  concreto,  el  bioensayo  microalgal  más  ampliamente  utilizado  es  el 

basado  en  la  inhibición  del  crecimiento  de  las  microalgas  Pseudokirchneriella 

subcapitata  (antes  conocida  como  Selenastrum  capricornutum)  y  Scenedesmus 

subspicatus (ISO 8692:2012) (Haglund, 1997). También existen trabajos realizados con 

diversas  especies  de  cianobacterias,  siendo  Anabaena,  Nostoc  y  Microcystis  los 

géneros más  comunes  en  estos  estudios.  En  el medio marino,  las  algas  verdes  y 

diatomeas  son  las microalgas más  comúnmente usadas  en  los ensayos  de  toxicidad 

(Moreno‐Garrido  et  al.,  2000).  En  concreto  existe  un  ensayo  estandarizado  de 



1. Introducción 

 

  21   
 

inhibición del crecimiento de las diatomeas marinas Skeletonema sp. y Phaeodactylum 

tricornutum (ISO 10253:2016).  

Sin embargo, las algas todavía están poco representadas como organismos de 

ensayo  en  los  métodos  estandarizados  y  normalmente  recomendados.  Existen 

relativamente  pocas  especies  microalgales  que  se  hayan  estudiado  para  su 

utilización  en  ensayos  de  toxicidad  y  las  que  se  usan,  han  sido  elegidas  por  su 

facilidad  de  cultivo más  que  por  su  sensibilidad  a  los  contaminantes. Dado  que  no 

existe  ninguna  especie  de  microalga  que  sea  siempre  la  más  sensible  y 

ecológicamente  representativa,  es necesario  introducir nuevas  especies  que puedan 

ser utilizadas en bioensayos de toxicidad, de modo que en cada caso  se pueda elegir 

el método más apropiado,  teniendo en cuenta  la naturaleza del medio acuático  que 

se  pretende  proteger  y  los  organismos  que  habitan  naturalmente  en  dicho medio, 

para que  el sentido ecológico de los ensayos realizados en el laboratorio sea cada vez 

mayor.  

Para  este  estudio,  se  ha  seleccionado  la microalga  verde marina  Tetraselmis 

suecica. Es una microalga común de aguas costeras y estuarios que además, es muy 

utilizada en acuicultura como cultivo auxiliar para el alimento de rotíferos, Artemia y 

larvas de moluscos y crustáceos (Fábregas et al., 2001). Es una especie de crecimiento 

rápido  y  fácil  de  cultivar  en  laboratorio. Debido  a  su  elevada  productividad  celular, 

posee  un  gran  potencial  de  utilización  en  diversos  sectores  de  interés  comercial. 

Además,  y  lo más  importante  para  este  tipo  de  estudios,  ha mostrado  sensibilidad 

frente  a  los  distintos  tipos  de  contaminantes  ensayados  y  su  corto  ciclo  de  vida, 

permite detectar cambios ambientales a corto plazo debido a su rápida respuesta. 

Dado que  las diferentes especies de microalgas difieren notablemente en  sus 

respuestas  ante  agentes  tóxicos,  los  bioensayos  realizados  con  una  sola  especie 

microalgal  son  de  limitada  aplicabilidad  en  la  evaluación  de  los  efectos  de  estos 

contaminantes ambientales  sobre  las  comunidades  algales,  que  están  formadas  por 

varias  especies  con distintas  sensibilidades.  Sin embargo, estos ensayos de  toxicidad 

han  sido  el  origen  de  muchos  datos  biológicos  para  la  evaluación  del  riesgo  de 
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diferentes  contaminantes  y  pueden  seguir  proporcionando  información  muy  valiosa 

(Ma y Chen, 2005). Por otro  lado, cada vez se utilizan más  las baterías de bioensayos, 

realizados  al  mismo  tiempo  e  independientemente  con  diferentes  especies  de 

microalgas  pero  con  el  mismo  tóxico.  Estas  baterías  permiten  así  comparar  la 

sensibilidad  de  diferentes  especies microalgales,  o  incluso de diferentes cepas de  la 

misma especie, a un determinado agente contaminante. 

1.3.1. Parámetros estudiados en los bioensayos con microalgas 

Como  se  ha  comentado  anteriormente,  las  microalgas  se  utilizan  como 

indicadores biológicos de la contaminación en estudios ecotoxicológicos, en los que se 

pretende determinar  la  relación entre  la cantidad de compuesto químico a  la que el 

organismo  está  expuesto  y  la  naturaleza  y  grado  de  sus  efectos  perjudiciales.  La 

relación dosis‐respuesta proporciona  la herramienta necesaria para el análisis de  los 

potenciales peligros que presentan los productos químicos para el medio ambiente.  

Para  cuantificar  la  toxicidad de un  compuesto  se puede  recurrir  a diferentes 

parámetros, siendo el más utilizado  la mortalidad o el crecimiento, de modo  que  el 

95 %  o más  de  los  trabajos  publicados  lo  incluyen  (van  Wezel  y  van  Vlaardingen, 

2004;  Corrêa  et  al.,  2009).  Es  un  parámetro  general,  que  refleja  el  estado 

fisiológico de las células (Geoffroy et al., 2007) y se  puede monitorizar  directamente 

mediante  el  recuento  celular  en  cámara  al  microscopio  o  en  contadores 

electrónicos  de  partículas.  También  se  pueden  hacer  estimas  indirectas,  ya  que  se 

puede  correlacionar  el  crecimiento  con  la  turbidez  del  cultivo,  el  peso  seco  o  la 

cantidad de clorofila a  (por fluorimetría o espectrofotometría).  

Además  del  crecimiento,  en  los  ensayos  de  ecotoxicidad  con  microalgas, 

también se han utilizado otros parámetros o efectos fisiológicos y bioquímicos, a nivel 

de población o comunidad. 

La  exposición  de  las  células  microalgales  a  agentes  contaminantes  puede 

inducir  alteraciones  en  la morfología  celular,  tanto  en  lo  que  se  refiere  al  volumen 

y  forma de  las células como a alteraciones producidas a nivel subcelular  (cambios en 

la  morfología  de  cloroplastos  o  mitocondrias,  aparición  de  inclusiones 
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citoplasmáticas,  alteración  de  las  membranas...).  Cambios  estructurales  y 

ultraestructurales  que  pueden  ser  estudiados  por microscopía  óptica  y  electrónica 

(Yang et al., 2002). 

Dada  la  naturaleza  fotosintética  de  estos  microorganismos,  el  estudio  de 

parámetros relacionados con  la asimilación  fotosintética de carbono también ha sido 

utilizado  en  este  tipo  de  investigaciones  (Macinnis‐Ng  y  Ralph,  2003,  Strom  et  al., 

2009). Desde hace  relativamente poco  tiempo  se ha empezado a utilizar también  la 

fluorescencia de  la  clorofila  a como  un  indicador  eficaz  del  estado fisiológico  del 

aparato  fotosintético,  proporcionando  información  básica  sobre  el  funcionamiento 

de  la  fotosíntesis. Cuando un organismo fotosintético se expone a  la  luz,  se  produce 

una  emisión  de  fluorescencia  que  se  origina  principalmente  a  partir  de  la  clorofila 

a del  fotosistema  II  (PSII). Fotosíntesis y  fluorescencia son procesos competitivos, de 

modo  que  si  células  microalgales  adaptadas  a  la  oscuridad  son  iluminadas,  la 

emisión  de  fluorescencia  alcanza  rápidamente  un  valor  máximo  y  empieza  a 

disminuir  con  el  comienzo  del  transporte  electrónico  (efecto  Kautsky)  (Mallick  y 

Mohn,  2003).  En  condiciones  óptimas,  la  mayor  parte  de  la  energía  lumínica 

absorbida  por  la  clorofila  es  disipada  vía  conversión  química,  con  una  pequeña 

proporción  dedicada  a  la  emisión  de  fluorescencia  y  calor,  pero  la  capacidad 

fotosintética del organismo se puede ver reducida bajo condiciones de estrés, dando 

lugar a un  incremento de  la emisión de  fluorescencia. 

La  cuantificación  del  contenido  celular  de  diferentes  pigmentos 

fotosintéticos,  fundamentalmente  clorofilas  y  carotenoides,  por  determinación 

espectrofotométrica  también  puede  proporcionar  información  sobre  el  estado 

fotosintético  de  las  microalgas  y,  de  hecho,  este  parámetro  se  ha  utilizado  en 

muchos  trabajos  como  biomarcador  de  exposición  a  contaminantes  como  los 

herbicidas en algas (Couderchet y Vernet, 2003, Prado et al., 2009b). 

Los  metabolitos  pueden  considerarse  como  los  productos  finales  de  los 

procesos  regulatorios  celulares  y  sus  niveles  pueden  interpretarse  como  la  última 
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respuesta  de  los  sistemas biológicos a  los cambios genéticos y ambientales (Jamers 

et al., 2009).  

Un índice básico muy utilizado es la relación C/N, que se ha relacionado con la 

tasa de  crecimiento de una manera inversamente proporcional (Laws y Chalup, 1991; 

Prado et al., 2009b; Fernández‐Naveira et al., 2016). 

Los  análisis  de  la  composición  bioquímica  para  caracterizar  la  respuesta 

metabólica de  un organismo  frente a  los estímulos o agentes estresantes presentes 

en el ambiente, han sido  poco utilizados hasta  la  fecha en ensayos de  toxicidad con 

microalgas. Algunos compuestos bioquímicos utilizados han sido el  contenido  celular 

de  proteínas  (Battah  et  al.,  2001),  el  contenido  celular  de  carbohidratos  (Kobbia 

et  al.,  2001),  el  contenido  celular  de  lípidos  (Yang  et  al.,  2002)  o  ácidos  grasos  (El‐ 

Sheekh et al., 2013). 

La  toxicidad  ejercida  por  los  contaminantes  ambientales  también  se  puede 

reflejar  en  diversas  actividades  enzimáticas,  que  pueden  ser  inducidas  o  inhibidas 

por  la  presencia  del  agente  tóxico.  Generalmente  se  suelen  estudiar  actividades 

enzimáticas  relacionadas  con  mecanismos  antioxidantes  (catalasa,  peroxidasa, 

glutatión  reductasa,  etc.),  pues  los  contaminantes  ambientales  suelen 

desencadenar  un  estrés  oxidativo  que  puede  inducir  mecanismos  antioxidativos 

tanto  enzimáticos  como  no  enzimáticos,  que  de  este modo  se  pueden  usar  como 

biomarcadores  de  la  toxicidad  (Geoffroy  et  al.,  2003).  También  se  estudian  otras 

actividades  enzimáticas,  como  la  actividad  esterasa  inespecífica,  que  se  puede 

utilizar como un  indicador del estado  físico y metabólico de  la célula  (Dorsey  et  al., 

1989,  Gilbert  et  al.,  1992).  Por  otro  lado,  también  hay  estudios  de  actividades 

enzimáticas  más  particulares,  como  diversos  enzimas  relacionados  con  el 

metabolismo  del  nitrógeno  (Singh  y  Tiwari,  1988,  Prado  et  al.,  2009b,  Fernández‐

Naveira  et  al.,  2016). 

Dentro  de  las  tecnologías  más  recientes  aplicables  al  campo  de  la 

ecotoxicología nos encontramos con la citómica, que se define como el estudio de los 

fenotipos moleculares de  las células  individuales en combinación con una exhaustiva 
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extracción  informática  del  conocimiento  así  obtenido  (Herrera  et  al.  2007).  Esta 

disciplina tiene como objetivo el conocimiento del diseño molecular y la funcionalidad 

de  los  citomas  (sistemas  y  subsistemas  celulares  y  los  componentes  funcionales del 

organismo) mediante el análisis célula a célula, una aproximación que evita la pérdida 

de información que caracteriza a otras metodologías que obtienen valores promedios 

a partir del análisis simultáneo de números elevados de células o de homogeneizados 

de tejidos.  

La  citometría  de  flujo  (CMF)  es  una  poderosa  metodología  citómica  que 

permite cuantificar simultáneamente varios parámetros biológicos en  la misma célula 

a  gran  velocidad,  evitando  la  pérdida  de  información  que  caracteriza  a  otras 

metodologías  en  las  que  se  obtienen  valores  promedios  a  partir  del  análisis  a  nivel 

poblacional  de  un  número  elevado  de  células.  Permite  el  análisis  in  vivo  de  los 

organismos  unicelulares,  caso  de  las  microalgas,  en  condiciones  que  perturban 

mínimamente el hábitat y estado fisiológico del microorganismo. Además, la utilización 

de células enteras presenta como ventaja evidente el que puedan detectar toda una 

serie  de  reacciones  complejas  que  sólo  pueden  existir  en  una  célula  intacta 

metabólicamente activa. Esta técnica permite, por un lado, el estudio de propiedades 

inherentes  a  la  célula  como  el  volumen,  complejidad  intracelular  y  la 

autofluorescencia; por otro  lado, mediante  la utilización  de  colorantes  fluorescentes 

químicamente  específicos,  puede  proporcionar  información  acerca  de  las 

condiciones  fisiológicas  in  vivo  de  las  células.  De  este modo,  se  pueden  estudiar 

parámetros como  la viabilidad y actividad celular,  la producción de especies reactivas 

de  oxígeno,  el  potencial  de  membrana  citoplasmática  y  mitocondrial,  el  pH 

intracelular, entre otros. 

Las  aportaciones  de  muchos  grupos  y,  en  particular,  de  nuestro  grupo  de 

investigación  sobre  el  análisis  toxicológico  mediante  CMF  de  poblaciones  de 

microalgas,  tanto  marinas  como  dulceacuícolas,  tras  su  exposición  in  vitro  a 

xenobióticos, han dejado clara su relevancia medioambiental y se ha contribuido a que 
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se considere la utilización de esta técnica con una mayor frecuencia en el campo de la 

ecotoxicología.
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A  la vista de  lo expuesto anteriormente, se plantea como objetivo general de 

este  trabajo,  estudiar  la  toxicidad  ejercida  por  diversos  contaminantes  emergentes, 

pertenecientes  a  los  grupos  más  representativos,  sobre  la  microalga  marina 

Tetraselmis  suecica,  mediante  la  aplicación  de  bioensayos  por  citometría  de  flujo 

(CMF)  que  permiten  la  caracterización  de  los  potenciales  efectos  tóxicos  de  estos 

contaminantes  en  el medio marino.  Este  objetivo  general  puede  concretarse  en  los 

siguientes objetivos específicos: 

1.  Determinación  del  efecto  tóxico  sobre  el  crecimiento  de  T.  suecica 

provocado por distintos fármacos y productos de cuidado e higiene personal.  

2.  Estudio  de  las  alteraciones  citómicas  provocadas  por  los  diferentes 

contaminantes emergentes ensayados. 

3.  Evaluación  de  la  sensibilidad  y  aplicabilidad  de  los  protocolos  de  CMF 

utilizados,  en  la  determinación  de  la  potencial  citotoxicidad  de  los 

contaminantes emergentes. 

 

La  identificación,  caracterización  y  evaluación  de  los  efectos  de  estos 

compuestos  sobre  algunos  de  los  parámetros  específicos  considerados,  debería 

posibilitar  la definición, establecimiento y  sistematización de marcadores específicos 

de contaminación marina y determinar  su  aplicabilidad  en  estudios ecotoxicológicos. 
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3.1. Descripción de Tetraselmis suecica (Kylin) Butcher 

T.  suecica  pertenece  a  la  clase  Prasinophyceae,  dentro  de  la  división 

Chlorophyta. Es una especie marina unicelular móvil por  flagelos de color verde, que 

contiene  clorofila  a  y  b.  Posee  una  forma  generalmente  ovoide  o  elipsoidal, 

ligeramente  aplanada  en  sección  transversal  y  su  tamaño  celular  está  comprendido 

entre 10 – 15 µm de  longitud y entre 7 – 9 µm de diámetro (Fig. 1). Presenta cuatro 

flagelos  iguales  e  isodinámicos  que  salen  de  una  invaginación  apical  de  la  porción 

anterior de la célula que está ubicada en la misma dirección en la que avanza (Fig. 1A, 

B).  La estructura de  los  flagelos es pancronemática  y  los mastigonemas  recubren el 

flagelo en  toda su  longitud, salvo en su parte  terminal  (Droop, 1969)  (Fig. 1C, D). La 

cubierta celular está  formada por una  teca compuesta por 2  ‐ 3 estratos producidos 

por partículas escamosas de aspecto cristalino que derivan del aparato de Golgi  (Fig. 

1E).  Posee  un  núcleo  central  y  un  plasto  parietal  acopado,  lobulado  en  la  parte 

anterior, con un pirenoide basal rodeado de almidón y penetrado por  invaginaciones 

citoplasmáticas  constituidas  por  un  brazo  simple  que  se  ramifica.  Generalmente 

presenta un estigma o mancha ocular de color rojizo localizado a un lado de la célula, 

constituido  por  dos  capas  de  gránulos  osmiofílicos  separados  por  tilacoides  simples 

hinchados que parecen carecer de contenido (Fig. 1F). La reproducción se realiza por 

división celular binaria  longitudinal, momento en el cual  las células pierden el estado 

móvil, y las dos células hijas ya están completamente flageladas antes de su liberación 

de la teca parental (Butcher, 1959) (Fig. 1G, H). 

A  partir  de  los  estudios  de  células  en  cultivo,  además  del  estado móvil,  se 

consideran dos estados  inmóviles: un estado vegetativo, considerado como un "falso 

quiste"  (frecuentemente  obtenido  en  cultivos  envejecidos)  y  el  estado  de  "quiste 

verdadero", mucho menos común (Bold y Wynne, 1985; Chrétiennot‐Dinet, 1990). Los 

quistes verdaderos  contienen 4  células y  la pared es ornamentada.  La  formación de 

quistes  ocurre  bajo  condiciones  desfavorables,  como  deficiencia  prolongada  en 

nutrientes o pH extremos (Regan, 1988).  
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Figura 1. Tetraselmis suecica. Imagen de microscopía óptica de T. suecica (A). Sección transversal de la 

parte apical de  la  célula donde  se encuentra  la  invaginación de  la que  salen  los  flagelos  (B). Sección 

transversal  de  un  flagelo mostrando  la  estructura  9+2  del  axonema  (C).  Sección  longitudinal  de  un 

flagelo  con  mastigonemas  (D).  Aparato  de  Golgi  produciendo  partículas  escamosas  enviadas  a  la 

superficie  celular  donde  se  ensamblan  para  formar  la  teca  (E).  Sección  longitudinal  de  la  célula 

mostrando  la  ultraestructura  celular  (F).  Fases  terminales  de  la  división  celular  (fisión  binaria 

longitudinal) (G). Esquema del ciclo celular de T. suecica (Abiusi et al., 2014) (H). 

Se muestra: AP: hendidura apical; BB: cuerpo basal; CF: surco de escisión; CHL: cloroplasto; CHLL: lóbulo 

del cloroplasto; CPY: canal citoplasmático en el pirenoide; FL: flagelo; G: aparato de Golgi; GV: vesículas 

de Golgi; M: mitocondria; N: núcleo; NE: envoltura nuclear; NS: nucléolo; PM: membrana plasmática; 

PY: pirenoide; SC: ensamblaje de partículas escamosas para formar la teca; STA: gránulo de almidón; ST: 

estigma; TH: teca; THD: teca de célula hija; THM: teca de célula madre; THYL: tilacoides (van den Hoek et 

al., 1995). 

 

T. suecica es una microalga común en aguas costeras y de estuarios y soporta 

amplios  márgenes  de  salinidad  y  temperatura.  Es  una  especie  muy  utilizada  en 

acuicultura  como  alimento  vivo  de  rotíferos,  Artemia  y  larvas  de  moluscos  y 

C D 

E 

G 

B 

F 

A 

H 



3. Material y métodos 

 

35 
            

crustáceos,  con  un  valor  nutritivo  considerable  por  su  excelente  fuente  de  ácidos 

grasos  poliinsaturados  de  cadena  larga,  así  como  por  ser  fuente  de  minerales  y 

vitaminas (Fábregas et al., 2001).  

En los últimos años se ha aprovechado la composición y facilidad con la que se 

puede  manipular  para  producir  metabolitos  de  interés  comercial.  Es  una  de  las 

microalgas  con  más  potencial  para  la  producción  de  biodiesel,  no  tanto  por  la 

productividad de  lípidos que  alcanza,  sino por  su  alta productividad  celular  y por  la 

facilidad de  su  cultivo  a gran escala en  sistema  continuo  (Chisti, 2007). Otro  campo 

emergente  es  la  producción  de  antioxidantes  a  partir  de microalgas,  ya  que  estos 

compuestos se están aplicando en sectores diversos como el cosmético, alimentario y 

sanitario. Uno de los compuestos bioactivos más destacables que pueden ser extraídos 

de la biomasa de esta microalga es la clorofila, que presenta interesantes aplicaciones 

como  colorante natural  con propiedades antioxidantes y antimutagénicas  (Lee et al. 

2009). 

La cepa de T. suecica utilizada en el presente trabajo fue aislada de las aguas de 

la Ría de Arousa (NO España) (Fábregas, 1982). 

 

3.2. Cultivo de Tetraselmis suecica 

Los cultivos microalgales se realizan en agua de mar natural,  filtrada por 0,22 

µm y esterilizada en autoclave a 120 ºC durante 20 minutos, enriquecida con el medio 

de cultivo GoldMedium (AQUALGAE S.L.) basado en la composición del Algal‐1 (Herrero 

et  al.,  1991).  Este  medio  de  cultivo  se  compone  de  dos  soluciones,  una  de 

macronutrientes  y  otra  de  oligoelementos  y  vitaminas,  que  se  realizan  en  agua 

destilada  natural  y  se  autoclavan  por  separado  a  120  ºC  durante  20  min; 

posteriormente  se mezclan  y  se  almacenan  a  4  ºC  en  oscuridad.  En  la  Tabla  1  se 

especifica la composición de cada compuesto en el medio de cultivo final.  
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Tabla 1. Composición del medio de cultivo Algal‐1 (Herrero et al., 1991). 
Concentración de cada compuesto (mg L‐1) en el medio de cultivo final. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

Las cepas se mantienen en condiciones axénicas en placas Petri con medio de 

cultivo  sólido  con  agar  al  1,5 %  y  en medio  líquido  en  tubos  Kimax  de  40 mL  no 

aireados. Los cultivos stock se realizan en botellas de vidrio de 1 L y se mantienen con 

aireación en una cámara de cultivo bajo condiciones controladas de luz y temperatura. 

Estos cultivos stock se renuevan periódicamente para mantener las microalgas en fase 

de crecimiento exponencial. 

La  iluminación, de aproximadamente 70 µmol  fotón m‐2 s‐1, es proporcionada 

por tubos fluorescentes Philips TLD de 36 W y aplicada con un ciclo de 12 h de luz y 12 

    Compuesto 
Concentración 

(mg L‐1) 

M
ac
ro
n
u
tr
ie
n
te
s 

NaNO3  340,00 

NaH2PO4 ∙ 2 H2O  31,20 

Na2SiO3  30,50 

O
lig
o
e
le
m
e
n
to
s 

Citrato férrico  5,00 

ZnCl2  0,14 

MnCl2 ∙ 4 H2O  0,20 

Na2MoO4 ∙ 2 H2O  0,24 

CoCl2 ∙ 6 H2O  0,02 

CuSO4 ∙ 5 H2O  0,025 

V
it
am

in
as
  Tiamina (B1)  0,035 

Cianocobalamina (B12)  0,003 

Biotina (B7)  0,005 
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h de oscuridad. La  temperatura de  la cámara se mantiene constante a 18 ± 1 ºC. La 

agitación de  los cultivos  se  realiza mediante burbujeo constante de aire,  impidiendo 

que  las  células  sedimenten  y  la  formación  de  gradientes  de  nutrientes  y/o  de 

intensidad lumínica, obteniendo de este modo un crecimiento más uniforme (Raven y 

Geider, 1988). La aireación proporciona, además, un aporte de CO2 (0,033 % en aire) 

que  actúa  como  fuente  de  carbono  y  colabora  en  el  tamponamiento  del medio  de 

cultivo. El aire inyectado a los cultivos se filtra mediante filtros Millipore FG de 0,22 µm 

de tamaño de poro. 

 

3.3. Contaminantes emergentes 

3.3.1. Fármacos 

3.3.1.1. Antibióticos 

La acuicultura es una industria que ha experimentado un rápido crecimiento en 

los  últimos  años  en  respuesta  al  dramático  incremento  poblacional  mundial  y  la 

creciente  demanda  de  alimentos.  Como  resultado  de  la  actividad  en  las  plantas  de 

cultivo,  se  generan  efluentes  que  albergan  una  compleja  mezcla  de  compuestos 

químicos que van a parar a los ecosistemas acuáticos. 

Las enfermedades  infecciosas se han convertido en un factor  limitante para el 

desarrollo  de  la  acuicultura,  siendo  la  causa  principal  de  las  pérdidas  económicas 

debido a la mortalidad de los animales, el consecuente descenso de la producción y los 

costes  de  control  y  tratamiento  de  dichas  afecciones  (Blanco  et  al.,  2004). Dada  la 

importancia  de  este  sector  productivo,  ha  sido  esencial  el  desarrollo  y  empleo  de 

fármacos  para  combatir  a  los microorganismos  responsables  de  las  enfermedades. 

Para  el  control  y  erradicación  de  bacterias  patógenas,  la  estrategia más  empleada 

sigue siendo el uso de antibióticos de amplio espectro. Los antibióticos se utilizan en 

acuicultura como herramienta, no solo terapéutica, sino también profiláctica y su uso 

abusivo, puede  traer consigo efectos potencialmente dañinos para  la  salud humana, 

animal y  también para el medio ambiente  (Cabello, 2006), por  lo que en  los últimos 
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años  han  sido  reconocidos  como  contaminantes  ambientales  emergentes  en  los 

ambientes acuáticos (Kümmerer, 2009; Aminov, 2010).  

Los  alimentos  medicados  constituyen  la  principal  vía  de  administración  de 

fármacos en peces por  su  fácil manejo  y bajo  coste, pero esta  vía  tiene un elevado 

riesgo  de  contaminar  el  ambiente  acuático  debido  a  la  ingesta  parcial  de  la  dosis 

administrada o su absorción incompleta (Burka et al., 1997; Díaz‐Cruz et al., 2003). Se 

calcula  que  entre  un  70  y  un  80 %  de  los  antibióticos  administrados  en  plantas  de 

cultivo de peces llega al medio ambiente (Schneider, 1994; Hektoen et al., 1995). En el 

caso de  las hatcheries de moluscos, es común  la adición de antibióticos directamente 

al agua de los tanques larvarios.  

A la vista de lo expuesto anteriormente, en el presente trabajo se seleccionaron 

tres  antibióticos  frecuentemente  utilizados  en  acuicultura  con  el  fin  de  evaluar  su 

potencial toxicidad en la microalga marina T. suecica. 

El  cloranfenicol  (2,2‐dichloro‐N‐[1,3‐dihydroxy‐1‐(4‐nitrophenyl)propan‐2‐

yl]acetamide; CLO) es un antibiótico de amplio espectro antimicrobiano que  inhibe  la 

síntesis proteica a nivel de  la subunidad 50 S del ribosoma bacteriano,  impidiendo  la 

formación de puentes peptídicos en la cadena de elongación. Es un antibiótico todavía 

autorizado en medicina humana y ha  sido utilizado  con  frecuencia en  las hatcheries 

para el control del crecimiento microbiano en cultivos  larvarios de pectínidos,  sobre 

todo en países de Sudamérica (Uriarte et al., 2001). Sin embargo, ya en el Anexo IV del 

Reglamento (CEE) Nº 2377/90 de 1990 se incluye el cloranfenicol como sustancia que 

no puede utilizarse en especies destinadas a la alimentación humana debido a que no 

pueden  determinarse  niveles  seguros  de  residuos.  La  ingestión  de  cloranfenicol  por 

medio del consumo de productos pesqueros que contienen residuos, podría conllevar 

riesgos  para  los  seres  humanos  con  graves  repercusiones  para  su  salud.  La 

Administración de Alimentos y Medicamentos de los Estados Unidos (US FDA), en 2002 

también  prohíbe  su  uso  en  la  cría  de  animales  destinados  a  la  producción  de 

alimentos.  A  pesar  de  su  prohibición,  el  amplio  espectro  de  actividad,  su  fácil 

disponibilidad  y  su  bajo  coste  continúa  atrayendo  a  algunos  productores  (Lai  et  al., 
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2009), pudiendo  llegar al medio marino residuos de este compuesto, por esta u otras 

vías. 

El  florfenicol ([R‐(R*,S*)]‐2,2‐Dichloro‐N‐[1‐(fluoromethyl)‐2‐hydroxy‐2‐[4‐

(methylsulfonyl)phenyl]ethyl]acetamide; FLO) es un antibacteriano de amplio espectro 

de  la  familia  de  los  fenicoles.  Químicamente  es  un  derivado  monofluorado  del 

tianfenicol, un análogo del cloranfenicol que posee un rango de actividad similar. Sin 

embargo,  el  florfenicol  no  conlleva  riesgo  de  inducir  anemia  aplásica  en  humanos, 

fenómeno asociado con el cloranfenicol.   Su sitio de acción  también es  la subunidad 

ribosomal  mayor  (50  S),  impidiendo  la  formación  del  enlace  peptídico  e 

interrumpiendo  la  síntesis  proteica  en  el  segundo  paso  de  su  fase  de  elongación 

(Marconi et al., 1990). 

La  oxitetraciclina  ((4S,4aR,5S,5aR,6S,12aS)‐4‐(dimetilamino)‐3,5,6,10,11,12a‐

hexahidroxi‐6‐metil‐1,11‐dioxo‐1,4,4a,5,5a,6,12,12a‐octahidro‐2tetracencarboxamida; 

OTC) es un antibiótico de amplio espectro perteneciente a la familia de las tetraciclinas 

cuyo mecanismo de acción se basa en inhibir la síntesis proteica bacteriana fijándose a 

la subunidad 30 S del ribosoma. De este modo, impide la fijación del aminoacil‐ARNt al 

sitio  A,  bloqueando  el  primer  paso  de  la  fase  de  elongación  (Pratt  1981;  Chopra  y 

Roberts, 2001). 

FLO y OTC son antibióticos utilizados con frecuencia para el tratamiento de las 

principales patologías de origen bacteriano que afectan a peces en  las piscifactorías 

españolas:  vibriosis,  yersiniosis  o  enfermedad  de  la  boca  roja,  forunculosis, 

enfermedad de la columna o pasteurelosis, etc. (Blanco et al., 2004). 

3.3.1.2. Omeprazol 

El  omeprazol  (5‐Methoxy‐2‐[[(4‐methoxy‐3,5‐dimethyl‐2‐

pyridinyl)methyl]sulfinyl]‐1H‐benzimidazole;  OMP)  es  un  fármaco  perteneciente  al 

grupo de los inhibidores de la bomba de protones (PPI) y se utiliza para el tratamiento 

de diversos trastornos gastrointestinales (Kosma et al., 2016). En el presente trabajo se 

ha  seleccionado  este  fármaco  como  objeto  de  estudio  debido  a  que  fue  el  más 

consumido en España en 2015 según el  informe anual del Sistema Nacional de Salud 
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(Ministerio  de  Sanidad,  Servicios  Sociales  e  Igualdad,  2015).  Debido  a  su  elevado 

consumo  mundial  y  sus  altas  tasas  de  excreción  en  los  cuerpos  humanos,  este 

compuesto podría tener un alto potencial para alcanzar el medio ambiente (Jain et al., 

2007).  Sin  embargo,  los  niveles  ambientales  registrados  de OMP  son  generalmente 

bajos en aguas (en el rango de ng L‐1 y μg L‐1) (Rosal et al., 2010; Kosma et al., 2016). 

Las  bajas  concentraciones  detectadas  pueden  deberse  principalmente  a  su 

degradación o transformación, ya que se ha documentado la presencia de metabolitos 

urinarios  humanos  y  productos  de  transformación  formados  por  procesos  abióticos 

cuando  este  compuesto  llega  al  medio  acuático  (biodegradación,  hidrólisis  o 

fotodegradación)  (DellaGreca  et  al.,  2006  Besse  et  al.,  2008; Ortiz  de García  et  al., 

2013; Boix et al., 2014; Kosma et al., 2017). Pero estos productos de  transformación 

pueden  ser más persistentes o  tóxicos que el  compuesto original  (DellaGreca et al., 

2003; Isidori et al., 2005; Diniz et al., 2015). 

3.3.2. Productos de cuidado e higiene personal 

3.3.2.1. Benzofenona‐3 

La benzofenona‐3 u oxibenzona (2‐Hydroxy‐4‐methoxybenzophenone; BP‐3) es 

un filtro solar orgánico frecuentemente determinado en aguas de entrada y salida de 

las  EDAR  y,  en  menor  concentración,  en  aguas  superficiales  e  incluso  en  el  agua 

corriente (Poiger et al., 2004; Negreira et al., 2009; Díaz‐Cruz et al., 2012). El contenido 

máximo de este filtro solar permitido en los productos comerciales es un 10 % (Anexo 

VI  Reglamento  (CE)  Nº  1223/2009).  Los  niveles  ambientales  encontrados  varían 

significativamente en función del área geográfica y la estación del año. En temporada 

estival,  las  concentraciones  determinadas  son  significativamente  más  elevadas  en 

todos  los tipos de aguas, dado el  incremento que se produce en el uso de productos 

que incluyen estos compuestos, a la vez que aumenta la actividad turística, por lo que 

puede haber grandes cargas puntuales (Balmer et al., 2005). La BP‐3 y, en general, este 

tipo  de  compuestos  tienen  un  marcado  carácter  lipofílico,  por  lo  que  tienden  a 

acumularse  en  matrices  sólidas  como  sedimentos  y  bioacumularse  en  organismos 
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vivos. Se han detectado residuos de filtros solares en  invertebrados, peces y hasta en 

aves (Fent et al., 2010). 

3.3.2.2. Triclosán 

El  triclosán  (5‐cloro‐2‐(2,4‐diclorofenoxi)fenol;  TCS)  es  un  antimicrobiano  de 

amplio  espectro  con  gran  capacidad  biocida  contra multitud  de  bacterias,  hongos  y 

levaduras que se usa desde hace más de 40 años como conservante en gran variedad 

de productos. Si nos referimos a cifras de producción, este compuesto ha sido uno de 

los  conservantes  más  importantes,  elaborándose  más  de  1500  toneladas  por  año 

(Singer  et  al.,  2002).  Para  el  triclosán,  la  concentración  máxima  permitida  en  los 

productos cosméticos es de 0,3 % (Anexo V Reglamento (CE) Nº 1223/2009), aunque 

es una  sustancia que está  continuamente  vigilada.  Según el  Scientific Committee on 

Consumer  Safety  de  la  Comisión  Europea  (SCCS  2011)  esta  concentración  no  se 

considera  segura  para  el  consumidor  debido,  sobre  todo,  a  la  magnitud  de  la 

exposición  acumulativa  derivada  del  uso  de  distintos  productos  de  permanencia  en 

piel como lociones hidratantes o aerosoles. 

En  cuanto  a  su  estructura  química,  el  triclosán  es  un  derivado  clorado  del 

hidroxifenil  éter  con  una  baja  volatilidad  y  solubilidad  en  agua.  Posee  elevada 

estabilidad térmica y un gran potencial como antimicrobiano, lo que lo convierte en un 

componente  idóneo  para  su  uso  como  antiséptico,  desinfectante  o  conservante  en 

entornos  clínicos  o  en  diversos  campos  del  sector  productivo  como  la  industria 

cosmética, farmacéutica, para la fabricación de productos para la higiene del hogar, de 

plásticos,  etc.  (Dann  and  Hontela,  2011).  La  actividad  antibacteriana  de  este 

compuesto se debe a  la  inhibición específica de  la síntesis de ácidos grasos (Heath et 

al., 1999). A concentraciones subletales actúa mediante la inhibición de la actividad de 

la  enoil‐acil  reductasa  bacteriana  (FabI),  una  enzima  crítica  en  la  síntesis  de  ácidos 

grasos (Heath et al. 2002, Zhang et al. 2004). A concentraciones bactericidas, se cree 

que  actúa a  través de múltiples mecanismos no específicos,  incluyendo daños en  la 

membrana celular (Gilbert y McBain, 2002). 
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Diversos  estudios  indican  que  el  triclosán  es  sumamente  tóxico  para  ciertos 

tipos de organismos acuáticos, especialmente para  las microalgas (González‐Pleiter et 

al., 2017). Además, tiene tendencia a bioacumularse en los tejidos grasos de humanos 

y otros animales (Orvos et al., 2002). 

3.3.2.3. Tonalide 

El  tonalide  (6‐Acetyl‐1,1,2,4,4,7‐hexamethyltetralin;  AHTN)  es  una  fragancia 

sintética  policíclica  que  sigue  utilizándose  y  detectándose  en  aguas.  De  todas  las 

fragancias presentes en el mercado, es una de  las más  importantes en  volumen de 

producción  (Clara  et  al.,  2011).  Es  una  sustancia  lipofílica,  con  elevada  estabilidad 

química, baja biodegradabilidad y un alto potencial de bioacumulación. A pesar de que 

se  ha  demostrado  su  potencial  toxicidad,  todavía  son  pocos  los  estudios  sobre  sus 

efectos  en  el  medio  ambiente.  La  UE  (Directiva  2008/42/EC)  ha  establecido  una 

concentración máxima autorizada para este compuesto en el cosmético acabado del 

0,1  %  para  productos  de  permanencia  (excepto  productos  hidroalcohólicos  1  %, 

fragancia fina 2,5 % y fragancia en crema 0,5 %) y del 0,2 % en productos de aclarado. 

 

Los  contaminantes emergentes  seleccionados en esta  tesis  se  resumen en  la 

Tabla  2.  Todos  los  compuestos  utilizados  son  comercializados  por  Sigma‐Aldrich  y 

poseen  una  pureza  superior  al  98 %.  Las  soluciones  stock  de  los  contaminantes  se 

preparan  antes  de  cada  ensayo  disolviendo  el  compuesto  puro  en  agua  destilada  o 

metanol, dependiendo de su solubilidad. En  los casos en  los que el contaminante se 

disuelve en metanol, también se realizan cultivos control con el solvente para evaluar 

si existen diferencias significativas en el crecimiento microalgal en comparación con los 

cultivos  control  sin  solvente.  Esta  comparación  no  reveló  ninguna  diferencia 

significativa  (t  ‐ Test; p‐valor > 0,05),  por  lo  que  los restantes ensayos se realizaron 

usando  sólo  el  control con el solvente. 

En todos los casos, el  volumen  que  se  añade  de  contaminante  nunca  excede 

el 0,05 % del volumen  final del cultivo. 
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Tabla 2. Contaminantes emergentes objeto de estudio. 

Compuesto  Abreviatura  Nº CAS  PM  Estructura 

Cloranfenicol  CLO  56‐75‐7  323,13

 

Oxitetraciclina  OTC  6153‐64‐6  496,46

 

Florfenicol  FLO  73231‐34‐2  358,21

 

Omeprazol  OMP  73590‐58‐6  345,42

Benzofenona‐3  BP‐3  131‐57‐7  228,24

 

Triclosán  TCS  3380‐34‐5  289,54

 

Tonalide  AHTN  21145‐77‐7  258,40

 

 

 

3.4. Diseño experimental 

Para evaluar  los potenciales efectos tóxicos de  los contaminantes emergentes 

sobre la microalga T. suecica se realizan bioensayos de inhibición del crecimiento de 96 

h  en  los  que  las  células  son  expuestas  a  concentraciones  crecientes  de  cada 

compuesto, con el  fin de determinar aquellas concentraciones que se utilizarán para 

realizar  un  estudio  más  detallado  a  nivel  citómico.  Además  se  realizan  controles 

negativos, sin contaminante. Los cultivos se establecen a partir de un  inóculo en fase 

de  crecimiento  exponencial  y  se  preparan  en  tubos  Kimax  conteniendo  40 mL  de 
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cultivo a una densidad  inicial de 5  ∙ 104 células mL‐1. Esta densidad  fue seleccionada 

tras  realizar  estudios  previos  de  crecimiento  con  distintas  densidades  celulares 

iniciales, con el fin de elegir aquel medio y aquella densidad que  permitiesen ajustar 

el  crecimiento microalgal  a  una  curva  sigmoidea que  alcanzase la fase estacionaria a 

las 96 h.  Los  cultivos  se mantienen  sin aireación en  las mismas  condiciones de  luz  y 

temperatura  descritas  en  el  apartado  anterior  para  los  cultivos  stock.  En  todos  los 

ensayos se realizan tres réplicas de cada concentración y de los controles.  

Una  vez escogidas  las  concentraciones  subletales que  se utilizarán para  cada 

contaminante,  se  realizan experiencias de 24 h en  las mismas condiciones descritas; 

transcurrido este  tiempo, se  toman muestras para  realizar  los diferentes análisis. De 

este modo se completa un ciclo de 12:12 h luz:oscuridad. Se ha comprobado que, tras 

este  corto  período  de  tiempo,  las microalgas  experimentan  ajustes metabólicos  en 

respuesta a los contaminantes (Esperanza et al., 2015). 

 

3.5. Análisis por citometría de flujo (CMF) 

Uno  de  los  objetivos  prioritarios  en  el  campo  de  la  evaluación  de  la 

contaminación  ambiental  es  el  desarrollo  de marcadores  basados  en  la  respuesta 

fisiológica de organismos  vivos con el fin de agilizar  la obtención de datos biológicos 

que permitan analizar el riesgo que  conlleva la liberación al ambiente de compuestos 

potencialmente contaminantes. En este  sentido, la CMF se presenta como un método 

alternativo a  los parámetros utilizados en ensayos de toxicidad tradicionales, basados 

fundamentalmente en  medidas  a  nivel  poblacional  y  a  un  único  tiempo  final  de 

ensayo,  como la inhibición  del  crecimiento microalgal.  

La  CMF  es  una  técnica  que  permite  determinar  un  elevado  número  de 

propiedades  y/o  funciones  de  células  individuales  a  gran  velocidad,  pudiendo 

utilizar  una  gran  variedad  de  moléculas  bioquímicamente  específicas,  no  tóxicas  y 

fluorescentes,  en  condiciones muy  cercanas  al  estado  in  vivo  en  exposiciones  no 

prolongadas  a  niveles  de  luz muy elevados  (Carter y Meyer, 1990). 
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En un citómetro de  flujo el análisis se  lleva a cabo haciendo pasar un flujo de 

partículas  (bolas, células, protoplastos, núcleos, cloroplastos, etc.) en suspensión por 

el punto de enfoque de  un  haz  de  láser.  La  interacción  de  las  partículas  con  el 

láser  provoca,  por  un  lado,  la  dispersión  de  parte  de  la  luz  del  haz  que  se  recoge 

por  lentes  situadas  frontal  y  perpendicularmente  respecto  al mismo  y,  por  otro 

lado,  la  emisión  de  fluorescencia  debida  a  la  excitación  por  el  láser  de 

fluorocromos naturales o  incorporados a  la  célula que se  recoge por la lente situada 

perpendicularmente al haz del láser (Shapiro, 1995) (Fig. 2). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2. Esquema de los componentes de un citómetro de flujo. (Imagen modificada de Rahman, 2014). 

 

La  cantidad de  luz dispersada  con un  ángulo <  20º  respecto  al haz del  láser, 

que  recibe  el nombre de  luz refractada en el ángulo anterior o  forward scatter  light 

(FS)  es  proporcional  al  tamaño  de  la  célula.  Esta  dispersión  es  recogida  por  un 

detector de dispersión o  fotodiodo.  La  luz  del  láser  dispersada  con  un  ángulo  de 

90º  es  recogida  por  una  lente  situada  perpendicularmente  al  flujo de  células  y  al 

haz de  láser. A la cantidad de  luz dispersada en un  ángulo de 90º con respecto al eje 
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del haz del láser se le llama luz refractada en el ángulo lateral  o  side  scatter  light  (SS) 

y,  en  el  caso  de  las  células,  es  proporcional  a  su  complejidad  o  granularidad 

intracelular. Esta dispersión  lateral es  recogida  gracias  a un espejo dicroico de  paso 

largo  a  500  nm  situado  con  un  ángulo  de  90º  respecto  al  haz  de  luz.  Este  espejo 

dicroico  separa  la  luz  del  láser  dispersada  lateralmente,  reflejándola  hacia  su 

fotomultiplicador,  permitiendo  solo  el  paso  de  la  luz  fluorescente  emitida  por  la 

partícula y cuya longitud de onda  es superior a 500 nm. A continuación, las diferentes 

fluorescencias serán separadas y enviadas  a su fotomultiplicador correspondiente en 

función de  su  longitud de onda,  gracias   a una  combinación de espejos dicroicos y 

filtros (Fig. 2). 

Cuando  una  célula  individualizada  pasa  frente  al  haz  de  láser  en  un 

citómetro  de  flujo  produce  una  señal  en  fotones  con  una  intensidad  determinada; 

esta  señal es detectada por un  fotosensor  que  convierte  esta  luz  en  una  corriente 

eléctrica  proporcional  a  la  intensidad  de  la  misma.  A  su  vez,  esta  corriente  es 

preamplificada  a  un  pulso  electrónico  cuya  amplitud  es  proporcional al número de 

fotones que originalmente alcanzaron el  fotodetector, es decir, a  la  intensidad de  la 

señal. Estos pulsos son  individuales de cada célula y del parámetro biológico  que se 

está  determinando.  Son proporcionales  al  ancho de  la  señal de  luz,  a  la  altura  o  al 

área  integrada  de  la misma.  La  amplitud  del  pulso  electrónico  se  convierte  en  un 

número  canal.  Estos  números  canales  pueden  ser  procesados  a  través  de 

amplificadores  lineales  o  logarítmicos.  En  la  amplificación  lineal,  el  número  canal 

es  directamente  proporcional  a  la  intensidad  de  luz  provocada  por  la  interacción 

de  la  célula  con  el  haz  de  láser  (fluorescencia  lineal;  FL  LIN).  En  una  amplificación 

logarítmica,  la  señal  electrónica  de  salida  convertida  en  número  canal  es 

proporcional al  logaritmo de  la señal de  luz de entrada (fluorescencia  logarítmica;  FL 

LOG).  Estos  canales  se miden  en  unidades  arbitrarias  (u.a.).  Esta  unidad  arbitraria 

se  corresponde  con el canal en el que aparece  la media  de  la distribución de datos 

(histograma)  en  cada  señal  (Ormerod,  2008).  Los  resultados  de  los  análisis 
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citométricos  se  presentan  en  forma  de  histogramas de distribución de  la población 

celular con respecto a los parámetros analizados. 

El citómetro utilizado es un Gallios  (Beckman Coulter  Inc.), equipado  con  un 

láser  de  argón  como  fuente  de  luz,  que  emite  a  488  nm  (luz  azul).  Este  citómetro 

presenta  detectores  forward  (FS)  y  side  (SS)  scatter  light  y  4  fotomultiplicadores  o 

detectores de  fluorescencia  diferentes  en  función  de  la    longitud    de    onda: FL1 

(fluorescencia    verde,  505‐545 nm),  FL2  (fluorescencia  amarilla,  560‐590  nm),  FL3 

(fluorescencia  anaranjada,  605‐635 nm) y FL4 (fluorescencia roja, 660‐700 nm). 

Para mantener  las células en suspensión y en condiciones fisiológicas  óptimas 

se  utiliza  una  solución  salina  comercial  (IsoFlow;  Beckman  Coulter  Inc.).  Para 

conseguir  que  en  el  punto  de  iluminación  pasen  las  células  de  una  en  una,  se 

estableció  una  velocidad  de  flujo  baja  (200‐400  contajes  por  segundo)  y  para  cada 

parámetro estudiado  se analizaron  como mínimo 10.000  células. Para  los diferentes 

análisis, se  prepararon suspensiones celulares en tubos de citometría de poliestireno 

(12 x 75 mm) a partir  de  alícuotas  de  cada  tratamiento  diluídas  en  tampón  fosfato 

salino  (PBS,   Phosphate  Buffered  Saline) estéril  (pH 7,2) para obtener una densidad 

final de 5  x 104 células mL‐1.   

Los  parámetros  se  analizan  en  modo  logarítmico,  si  no  se  menciona  lo 

contrario,  calculándose  la  media  (u.a.)  para  la  o  las  poblaciones  celulares 

identificadas  en  el  citograma  mediante el software del equipo. Los datos obtenidos 

son  recogidos  utilizando  archivos  listmode.  El  software  Kaluza  Flow  Cytometry 

Analysis V.1.1. (Beckman Coulter  Inc.) proporciona parámetros estadísticos y  gráficas 

de las distribuciones de los valores obtenidos mediante esta técnica. 

Los  fluorocromos  utilizados  se  preparan  en  dimetilsulfóxido  (DMSO),  en  la 

mayoría  de  los  casos  a  una  concentración  de  1 mg mL‐1.  Se  conservan  a  ‐20  ºC, 

protegidos  de  la  luz  y  repartidos  en  tubos  eppendorff  para  evitar  su  degradación 

por  ciclos  de  congelación‐descongelación.  La  excepción  la  constituye  el  ioduro  de 

propidio  (IP),  que  se  prepara  en  tampón  PBS  pH  7,4,  esterilizado  en  autoclave  a 

120  ºC  durante  20  min,  y  que  se  conserva  a  4  ºC.  Las  concentraciones  de 
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fluorocromos que  se utilizaron en este estudio permiten  la  tinción del 100 %  de  las 

células  microalgales  analizadas  en  cada  caso  sin  afectar  a  su  viabilidad  ni  a  su 

autofluorescencia basal. 

3.5.1. Determinación de la densidad celular 

La  densidad  celular  de  los  cultivos  se  determina  diariamente  mediante 

recuento por CMF del número de células presentes en cada uno de  los cultivos. Para 

ello, se utiliza una suspensión de concentración conocida de fluoroesferas, Flow‐Count 

Fluorospheres  (Beckman  Coulter  Inc.),  que  presentan  un  rango  de  emisión  de 

fluorescencia entre 525 nm y 700 nm cuando se excitan a 488 nm.  

Las  tasas  de  crecimiento  (μ)  para  cada  tiempo  y  tratamiento  ensayado, 

expresadas en día‐1, se calculan mediante la siguiente fórmula: 

μ  = [ln(Nt) ‐ ln(N0)] / ln2 (t‐ t0) 

donde  (t0)  y  (t)  son  el  tiempo  inicial  y  final  del  período  estudiado,  ambos 

expresados en días, y (Nt) y (N0) el número de células mL‐1 en esos tiempos. 

La concentración efectiva media (Effective Concentration 50%; EC50), es decir, la 

concentración de  la sustancia ensayada que provoca una disminución del crecimiento 

del  50 %  con  respecto  al  control,  se  obtiene mediante  interpolación  gráfica  en  las 

curvas  de  concentración‐respuesta  usando  el  programa  CompuSyn  (Chou  y  Martin, 

2005). 

3.5.2. Propiedades inherentes celulares 

Se  analizan  mediante  CMF  el  tamaño  o  volumen  celular,  la  complejidad 

intracelular  y  la  autofluorescencia  de  las  microalgas  cultivadas  con  los  diferentes 

contaminantes emergentes ensayados. Estos parámetros  se estudian directamente a 

partir de las células en suspensión, sin añadir ningún fluorocromo. 

Tamaño 

Las  medidas  de  dispersión  frontal  (luz  del  láser  dispersada  entre  1  y  20º 

respecto  al  haz)  se  recogen  en  el  detector  FS.  Dicha  medida  se  correlaciona 
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principalmente  con  el  tamaño  o  volumen  celular,  aunque  está  influida  por  la 

estructura y composición intracelular (vesículas, ribosomas,...) (Mullaney et al., 1969). 

  Complejidad intracelular 

La  luz  refractada  en  el  ángulo  lateral  (luz  refractada  90º  respecto  al  haz)  se 

recoge  en  el  detector  SS  y  se  correlaciona  con  la  estructura  intracelular,  como  la 

relación  núcleo‐citoplasma,  presencia  de  vesículas,  etc.,  y  permite  estudiar  la 

granularidad o complejidad celular (Shalzman et al., 1975). 

  Fluorescencia de la clorofila a 

Los  microorganismos  fotosintéticos  unicelulares,  como  las  microalgas, 

presentan generalmente una  fluorescencia  natural muy  fuerte  debido  a  la presencia 

de clorofila y sus derivados, o de otros  pigmentos  accesorios  como  los  carotenoides 

(diatomeas  y  dinoflagelados)  y  las  ficobiliproteínas  (criptófitas  y  cianobacterias) 

(Cunningham, 1993).  

La  clorofila  a  se excita  con  luz a 488 nm y  emite fluorescencia en el rango de 

680‐720 nm, por  lo que esta autofluorescencia se recoge en el  detector  FL4. De este 

modo, podemos  estudiar  simultáneamente  con  la  autofluorescencia microalgal otros 

parámetros biológicos con fluorocromos que en su mayoría emiten por  debajo de los 

600 nm de longitud de onda (Chisholm et al., 1988). 

3.5.3. Viabilidad celular 

El estudio de  la viabilidad celular de  las células expuestas a  los contaminantes 

frente a las células de los cultivos control se lleva a cabo mediante una tinción vital con 

un fluorocromo ampliamente utilizado, el ioduro de propidio (IP). Este fluorocromo se 

intercala entre los pares de bases de los ácidos nucleicos de doble cadena, tanto ADN 

como ARN,  emitiendo  fluorescencia  en  el  espectro  del  rojo  (emisión máxima  a  617 

nm), cuando es excitado con luz azul (488 nm) (Carter, 1990). La membrana celular es 

impermeable  al  IP;  es  decir,  este  fluorocromo  no  es  capaz  de  penetrar  al  interior 

celular en las células viables. Sin embargo, sí es capaz de penetrar en aquellas células 

que tienen alterada la integridad de su membrana plasmática, anclándose a los ácidos 



Marta Seoane Méndez 

50 
 

A B C

nucleicos.  De  este  modo,  el  IP  permite  discriminar  entre  células  viables  no 

fluorescentes (IP‐) y células no viables fluorescentes (IP+). 

La  fluorescencia  del  IP  se  recoge  en  el  detector  FL3  (605‐635  nm)  en  escala 

logarítmica. Las suspensiones microalgales se  incuban con una concentración final de 

IP de 2,5 μg mL‐1 (4 mM) (a partir de una solución stock de 1 mg mL‐1 en PBS) durante 

10 min, en oscuridad y a temperatura ambiente  (Prado et al., 2009a). Los resultados 

obtenidos se expresan como el porcentaje de células viables (IP‐) y células no viables 

(IP+). 

Validación del método 

Para validar el método se añade IP, en las condiciones descritas anteriormente, 

a distintas suspensiones celulares con porcentajes conocidos de células vivas y células 

muertas sometidas a choque térmico mediante microondas durante 10 s a 700 W. Se 

analizan en el citómetro y se observa si los porcentajes obtenidos de células viables y 

no viables se corresponden con los porcentajes teóricos de células vivas y muertas de 

la mezcla correspondiente.  

Los porcentajes de células en cada región del citograma  indican el porcentaje 

de cada tipo de célula, correspondiente a mezclas de 100/0 %, 50/50 %, 0/100 % de 

células vivas (IP‐)/muertas (IP+) (Fig. 3).  

 

Figura  3.  Validación  del  método  de  análisis  de  viabilidad  de  células  de  T.  suecica  mediante  CMF 

utilizando  IP.  Los  citogramas  muestran  los  porcentajes  de  células  viables  (IP‐)  y  no  viables  (IP+) 

correspondientes a mezclas de células vivas/muertas: 100/0 % (A);  50/50 % (B) y 0/100 % (C). 
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3.5.4. Actividad metabólica 

Para  el  estudio  de  la  actividad metabólica  celular  se  realiza  un  análisis  de  la 

actividad esterasa inespecífica, que se basa en la generación de fluorescencia derivada 

de  la hidrólisis  enzimática del diacetato de fluoresceína, conocido como FDA (por sus 

siglas  en  inglés;  fluorescein  diacetate).  El  FDA  es  un  éster  no  polar,  lipofílico  y  no 

fluorescente que penetra  libremente  en  las  células.  Una  vez  dentro,  la  molécula de 

FDA  pierde  los  grupos  acetato  debido  a  la  acción  de  esterasas  citoplasmáticas  no 

específicas que hidrolizan  los enlaces éster en  las células metabólicamente activas. La 

fluoresceína  resultante es  una  molécula polar, hidrofílica  y   altamente  fluorescente, 

que  queda  retenida  en  el  interior  celular siempre y cuando se trate de células viables 

que tengan intacta la membrana plasmática. La  ausencia de  fluorescencia verde de  la 

fluoresceína  indica efectos  tóxicos  sobre  la membrana celular  y/o  la  actividad  de  las 

esterasas,  que  son  enzimas  esenciales  para  el  funcionamiento  normal  de  la  célula. 

De  este  modo,  podremos  distinguir  entre  células  fluorescentes  metabólicamente 

activas  (FDA+)  y  células  no  fluorescentes  metabólicamente  no   activas  (FDA‐).  Las 

células  fluorescentes metabólicamente  activas  son  siempre  viables.  Sin embargo,  las 

células no  fluorescentes metabólicamente  inactivas  pueden  ser  viables  (sin  actividad 

esterasa)  o  no  viables  (con  alteraciones  en  la membrana  plasmática  que  impiden  la 

retención  de  la fluoresceína en el  interior celular) (Jochem, 2000). 

Dado  que  la  fluoresceína  se  acumula  en  el  interior  de  las  células  activas,  la 

actividad metabólica puede medirse analizando  la  intensidad de  la señal fluorescente 

emitida,  la cual es proporcional a  la cantidad de  fluorocromo acumulado y el tiempo 

transcurrido  (Prado et al., 2009a). Comparando  las diferencias entre  la  fluorescencia 

emitida por  las células metabólicamente activas  (FDA+), es posible detectar cambios 

en la actividad metabólica o vitalidad celular. 

La fluorescencia verde de la fluoresceína se recoge en el detector FL1 (505‐545 

nm)  en  escala  logarítmica.  Las  suspensiones  microalgales  se  incuban  con  una 

concentración final de FDA de 0,2 μg mL‐1 (0,48 mM) durante 15 min, en oscuridad y a 

temperatura  ambiente.  Los  resultados  obtenidos  se  expresan  como  porcentaje  de 
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células activas  (FDA+) y no activas  (FDA‐) y dentro de  la población activa  (FDA+),  se 

analizan  las  variaciones  en  la  actividad  celular  analizando  los  valores  medios  de 

fluorescencia. 

Validación del método 

Para  validar  el  método  se  añade  FDA,  en  las  condiciones  descritas 

anteriormente, a distintas suspensiones celulares con porcentajes conocidos de células 

vivas y células muertas sometidas a choque térmico mediante microondas durante 10 

s a 700 W. Se analizan en el citómetro y  se observa  si  los porcentajes obtenidos de 

células metabólicamente  activas  y  no  activas  se  corresponden  con  los  porcentajes 

teóricos de células vivas y muertas de la mezcla correspondiente. 

Los porcentajes de células en cada región del citograma  indican el porcentaje 

de cada tipo de célula, correspondiente a mezclas de 100/0 %, 50/50 %, 0/100 % de 

células vivas (activas; FDA+)/muertas (no activas; FDA‐) (Fig. 4). 

 

Figura 4. Validación del método de análisis de actividad celular en T. suecica mediante CMF utilizando 

FDA.  Los  citogramas  muestran  los  porcentajes  de  células  activas  (FDA+)  y  no  activas  (FDA‐) 

correspondientes a mezclas de células vivas/muertas: 100/0 % (A);  50/50 % (B) y 0/100 % (C). 

 

3.5.5. Estrés oxidativo 

Todos  los  organismos  aerobios  producen  durante  sus  procesos metabólicos 

las  denominadas  especies  reactivas  de  oxígeno  (Reactive  Oxygen  Species;  ROS). El 

estrés  oxidativo  es  causado  por  un  desequilibrio  entre  la  producción  de  oxígeno 
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reactivo  y  la  capacidad  del  sistema  biológico  de  destoxificar  rápidamente  los 

reactivos  intermedios  o  reparar  el  daño  resultante.  Todas  las  formas  de  vida 

mantienen  un  entorno  reductor  dentro  de  sus  células.  Este  entorno  reductor  es 

preservado  por  las  enzimas  que  mantienen  el  estado  reducido  a  través  de  un 

constante  aporte  de  energía  metabólica.  Desajustes  en  este  estado  normal  redox 

pueden  causar  efectos  tóxicos  a  través  de  la  producción  de  peróxidos  y  radicales 

libres  que  dañan  los  componentes celulares, incluyendo las proteínas, los lípidos y el 

ADN (Foyer y Noctor, 2005). 

Las  ROS  tienen  una  vida  media  muy  corta  y  están  presentes  a  unas 

concentraciones  celulares muy  bajas,  por  ello  la  CMF  es  una  técnica  ideal  para  su 

estudio ya que es rápida y muy sensible (Tarpey y Fridovich, 2001). 

Las  ROS  estudiadas  son  el  ión  superóxido  (O2‐)  utilizando  el  fluorocromo 

hidroetidina  (HE,  Hydroethidine)  y  el  peróxido  de  hidrógeno  (H2O2)  utilizando  el 

indicador dihidrorrodamina  123 (DHR 123, Dihydrorhodamine). 

Nivel intracelular de ión superóxido 

El HE difunde a través de  las membranas celulares y sufre oxidación por  iones 

superóxido  formando  etidio,  que  se  intercala  en  el  ADN  y  queda  retenido  en  el 

interior  celular  (Benov  et  al.,  1998).  Cuando  el  etidio  se  excita  a  488  nm,  emite 

fluorescencia que es recogida en el detector FL3  (605‐635 nm) en escala  logarítmica, 

ya que  tiene una emisión de fluorescencia máxima en torno a los  605 nm. 

Las suspensiones microalgales se incuban con una concentración final de HE de 

0,2  μg mL‐1 durante 30 min, en oscuridad y a  temperatura ambiente. Los  resultados 

obtenidos se expresan como la media de la fluorescencia (u.a.) recogida en el detector 

FL3  o,  en  el  caso  de  detectar  dos  poblaciones  microalgales,  se  expresa  como  el 

porcentaje de células HE+ (células con elevados niveles de ión O2‐). 

Validación del método 

Para  validar  el  método  se  indujo  un  estrés  oxidativo  exógeno  mediante  la 

incubación de  las  células,  previamente  teñidas  con  HE  en  las  condiciones  descritas 

anteriormente,  con  un  prooxidante  conocido,  el  H2O2,  a  una  concentración  de 
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5 mM  durante  10  min  a  temperatura  ambiente  y  en  oscuridad.  En  las  células 

expuestas al oxidante se observa un aumento de la fluorescencia, es decir, un aumento 

del nivel intracelular de ión  superóxido (Fig. 5). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5. Validación del método de determinación de ión superóxido intracelular en T. suecica mediante 

CMF utilizando HE. Se representan los citogramas correspondientes a un cultivo control (A) y un cultivo 

expuesto a H2O2 5 mM (B). 

 

Nivel intracelular de peróxido de hidrógeno 

El DHR 123 atraviesa  libremente  la membrana citoplasmática y es oxidado en 

el  interior  celular, principalmente por H2O2, en una reacción  lenta a menos que esté 

mediada  por  peroxidasas  celulares  y,  secundariamente,  por  iones  peroxinitrito.  El 

producto de esta oxidación  es  la  rodamina 123, una molécula  fluorescente  (emisión 

máxima a 529 nm), catiónica y  lipofílica,  que  queda  retenida  en  el  interior  celular, 

localizada  en  la  mitocondria  (Royall  y  Ischiropoulos,  1993).  Hay  estudios  que 

demuestran  la  especificidad  de  la  DHR123  por  el  peróxido  de  hidrógeno  y  que 

concluyen que  la oxidación de este  fluorocromo  indica  sólo  la  presencia  de  H2O2  y 

peroxidasas  intracelulares,  pero  no  la  generación de iones superóxido (Henderson y 

Chappell, 1993). 



3. Material y métodos 

 

55 
            

A B C

C
ou

nt
 

Fluorescencia DHR123
(FL1 LOG) 

5 mM H2O2

 

Fl
uo

re
sc

en
ci

a 
D

H
R
12

3 
(F

L1
 L

O
G

) 

 

   Fluorescencia clorofila a 
(FL4 LOG) 

Fluorescencia clorofila a
(FL4 LOG)

La  fluorescencia del DHR 123  se  analiza en  el detector  FL1  (505‐545  nm) en 

escala  logarítmica.  Las  suspensiones microalgales  se  incuban  con una  concentración 

final de DHR 123 de 5 μg mL‐1 durante 40 min, en oscuridad y a temperatura ambiente 

(Prado  et  al.,  2012).  Los  resultados  obtenidos  se  expresan  como  la  media  de  la 

fluorescencia (u.a.) recogida en el detector FL1. 

Validación del método 

Para  validar  el  método  se  indujo  un  estrés  oxidativo  exógeno  mediante  la 

incubación  de  las  células,  previamente  teñidas  con  DHR  123  en  las  condiciones 

descritas  anteriormente,  con  un  prooxidante  conocido,  el  H2O2,  a  una 

concentración  de  5 mM  durante  10 min  a  temperatura  ambiente  y  en  oscuridad. 

En  las  células  expuestas  al  oxidante  se  observa  un  aumento  de  la  fluorescencia,  es 

decir, un aumento del nivel intracelular de peróxido de hidrógeno (Fig. 6). 

 

 

 

Figura 6. Validación del método de determinación de peróxido de hidrógeno  intracelular en T.  suecica 

mediante CMF utilizando DHR 123. Se representan los citogramas biparamétricos correspondientes a un 

cultivo control (A), a un cultivo expuesto a H2O2 5mM (B) y  los citogramas de  la fluorescencia del DHR 

123 de ambos cultivos superpuestos (C). 

 

3.5.6. Potencial de membrana citoplasmática 

Se  considera  que  el  mantenimiento  de  un  potencial  transmembrana 

negativo  es  un  mecanismo  de  control  que  permite  que  las  células  permanezcan 
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en  un  estado  inactivo,  de  modo que  se ha  sugerido que cualquier cambio en este 

potencial de membrana citoplasmático,  por ejemplo como consecuencia de  la unión 

de  ciertos  ligandos  a  receptores  transmembrana,  puede  ser  mediador  de  la 

consiguiente respuesta fisiológica celular. 

El  fluorocromo  utilizado  en  este  trabajo  bis‐(1,3‐ácido  dibutilbarbiturico) 

trimetino  oxonol  (bis‐(1,3‐dibutylbarbituric  acid  trimethine  oxonol;  DiBAC4(3)), 

pertenece a la familia de los  fluorocromos derivados del oxonol. Al ser una molécula 

lipofílica cargada  sirve como  indicador del potencial de membrana ya que  se espera 

que  el  reparto  entre  el  interior  celular  y  el medio  cumpla  la  ecuación  de  Nernst 

(Rabinovitch y June, 1990). El DiBAC4(3) es un  indicador de  respuesta  lenta aniónico, 

que  penetra  en  la  célula  con  mayor  facilidad  a  través  de  membranas  celulares 

relativamente  despolarizadas,  donde  es  retenido  por  unión  a  lípidos  y  proteínas 

intracelulares.  Por  lo  tanto,  su  concentración  celular  aumenta  a  medida  que  el 

potencial  de membrana  baja  hacia  cero  y  disminuye si la célula se hiperpolariza, es 

decir, si el citosol se vuelve más  electronegativo con  respecto al medio. Además,  la 

carga  negativa  del  fluorocromo  provoca  su  exclusión  de  la  mitocondria,  cuyo 

potencial  de membrana  es  altamente  negativo,  lo  que  reduce  este  componente  de 

la  fluorescencia  total  y  simplifica  la  medida  del  potencial  de  membrana  en 

eucariotas (Klapperstück et al., 2009). 

La  fluorescencia del DiBAC4(3)  se  analiza en el detector FL1  (505‐545 nm) en 

escala  logarítmica.  Las  suspensiones microalgales  se  incuban  con una  concentración 

final  de  DiBAC4(3)  de  0,5  μg mL‐1  durante  10 min,  en  oscuridad  y  a  temperatura 

ambiente  (Prado  et  al.,  2012).  Los  cambios  en  la  partición  del  indicador  son 

detectados por cambios en  la  intensidad de fluorescencia de  las células que toman o 

liberan  la  molécula  según  su  potencial  de  membrana,  por  lo  que  los  resultados 

obtenidos se expresan como la media de la fluorescencia (u.a.) recogida en el detector 

FL1. 
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Validación del método 

Para  validar  el  método,  se  induce  una  despolarización  de  las  células 

permeabilizando  sus membranas  con  digitonina. La digitonina es un detergente que 

solubiliza  lípidos  en  agua,  por  lo  que  se  utiliza  para  permeabilizar  membranas 

celulares. Este compuesto permeabiliza  selectivamente  las membranas  plasmática  y 

nuclear  frente  a  orgánulos  como  la  mitocondria  debido  a  diferencias  en  la 

composición en colesterol de  las membranas de estos  orgánulos (Rabinovitch y June, 

1990).  

Las  células  se  resuspenden en  tampón PBS y se  incuban con digitonina a una 

concentración  final  de  40  μg mL‐1  (a  partir  de  una  solución  stock  de  4 mg mL‐1  en 

DMSO)  durante  30 min,  en  oscuridad  y  a  temperatura  ambiente. Dichas  células  se 

tiñen con DiBAC4(3) bajo  las  condiciones descritas anteriormente. La despolarización 

provocada  por  la  permeabilización  de  la  membrana  con  digitonina  provoca  un 

aumento en  la  fluorescencia  del fluorocromo (Fig. 7).   

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

Figura 7. Validación del método de determinación del potencial de membrana citoplasmático en T. suecica 

mediante CMF utilizando DiBAC4(3). Se representan los citogramas correspondientes a un cultivo control 

sin digitonina (A) y a un cultivo incubado con digitonina (B). 
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3.5.7. Potencial de membrana mitocondrial 

El  potencial  de  membrana  mitocondrial  se  analiza  utilizando  el  catión 

lipofílico  ioduro  de  5,5’,6,6’‐tetracloro‐1,1’,3,3’‐tetraetilbenzimidazolocarbocianina 

(5,5’,6,6’‐tetrachloro‐1,1’,3,3’‐tetraethylbenzimidazolocarbocyanine  iodide;   JC‐1),  un 

fluorocromo  que  es  internalizado  y  concentrado  por  la  mitocondria  y  cuyo 

espectro  de  emisión  fluorescente  cambia  reversiblemente  de  verde  (525  nm)  a 

amarillo/naranja  (590  nm)  en  función  del  potencial  de  membrana  mitocondrial 

(Cossarizza y Salvioli,  2001). 

Tanto  en  el  citoplasma  como  en  la  mitocondria,  cuando  el  potencial  de 

membrana  es  bajo, este  fluorocromo  se presenta  en  su  forma monomérica, que  al 

ser  excitada  con  luz  azul  (488  nm),  emite  fluorescencia  con  un máximo  a  525  nm 

(verde). En el  interior de  la matriz mitocondrial,  cuando  el  potencial  de  membrana 

es  muy  negativo,  es  decir,  cuando  la  membrana  interna  de  este  orgánulo  se 

hiperpolariza, el  JC‐1  forma  agregados  que  emiten  fluorescencia a 590 nm (naranja) 

(Shapiro, 1995; Qu et al., 2001). 

La  fluorescencia del  JC‐1  se analiza en  los detectores FL1  (505‐545 nm) y FL3 

(605‐635  nm). Las suspensiones microalgales se  incuban con una concentración final 

de JC‐1 de 0,2 μg mL‐1 durante 15 min, en oscuridad y a temperatura ambiente (Prado 

et al., 2012). Los resultados se expresan como  la relación entre  la fluorescencia de  la 

forma agregada  y  la  fluorescencia  de  la  forma monomérica  (relación  FL3/FL1),  de 

modo  que  el  potencial  así  estimado es  independiente del  tamaño de  la  célula y  la 

concentración intracelular de JC‐1. 

Validación del método 

Como control positivo para validar el método, las células se incuban con 10 μg 

mL‐1  de  carbonilcianida  m‐clorofenilhidrazona  (carbonylcyanide  m‐ 

chlorophenylhydrazone; CCCP) (a partir de una solución stock de 1 mg mL‐1 en DMSO) 

durante 15 min a temperatura ambiente y  luego se tiñen con el fluorocromo JC‐1 en 

las condiciones descritas anteriormente. El CCCP es un ionóforo de H+ que desacopla la 

fosforilación oxidativa, por lo tanto, elimina el gradiente electroquímico mitocondrial, 
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CCCPControl A B

reduciendo  la entrada de  JC‐1  y  la aparición  de  la  forma  agregada  del  fluorocromo 

en  las mitocondrias (Fig. 8). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

   

Figura 8. Validación del método de determinación del potencial de membrana mitocondrial en T. suecica 

mediante CMF utilizando JC‐1. En  los citogramas biparamétricos se representa  la fluorescencia emitida 

por la forma monomérica del fluorocromo (FL1) frente a la fluorescencia emitida por la forma agregada 

del mismo (FL3), para células control (A) y células incubadas con CCCP (B). 

 

3.5.8. pH intracelular 

Entre  los parámetros que controlan  las actividades metabólicas en  las células, 

el pH intracelular (pHi) juega un papel muy importante. Es un parámetro que influye en 

funciones celulares como la regulación de las actividades enzimáticas y las cinéticas de 

transporte de nutrientes y metabolitos (Corvini et al., 2000).  

Dado que varias reacciones metabólicas y el  funcionamiento de  los orgánulos 

celulares  se  ven  afectados  por  cambios  en  la  concentración  intracelular  de  H+,  es 

importante medir el pHi en condiciones fisiológicas. En este sentido, la utilización de un 

indicador  fluorescente  simplifica  y  agiliza  notablemente  el  análisis  (Musgrove  et  al., 

1986).  

En  este  estudio  se  utiliza  la  forma  éster  del  indicador  pH‐dependiente  2’,7’‐

bis(2‐carboxietil)‐5(6)‐carboxifluoresceína,  el  2’,7’‐bis(2‐carboxietil)‐5(6)‐

carboxifluoresceína  acetoximetil  éster  (2’,7’‐bis(2‐carboxyethyl)‐5(6)‐
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carboxyfluorescein  acetoxymethyl  ester;  BCECF AM)  (Ozkan  y Mutharasan,  2002).  El 

BCECF  AM  es  una  molécula  no  fluorescente  que,  al  no  poseer  carga,  atraviesa 

libremente  las  membranas  celulares.  Una  vez  dentro  de  la  célula,  esterasas 

intracelulares no específicas rompen el enlace éster y  liberan  la molécula BCECF, que 

posee fluorescencia pH‐dependiente y carga negativa, por lo que queda retenida en el 

interior de las células viables. 

El pKa del BCECF es 6,98, valor cercano al pH fisiológico, una de las condiciones 

necesarias  para  la  idoneidad  de  un  fluorocromo  sensible  al  pH,  pues  la  respuesta 

máxima ocurrirá para valores de pH cercanos al pKa (Musgrove et al., 1986).  

Cuando  se  excita  con  luz  azul,  este  fluorocromo  emite  fluorescencia  con  un 

máximo a 525 nm  (verde) y, en el  rango de pH  fisiológico,  la  intensidad de emisión 

aumenta al aumentar el pH. Además, emite con desvío en otra longitud de onda (620 

nm)  (Franck et al., 1996). Aunque el espectro de emisión de BCECF es mucho menos 

dependiente del pH que el espectro de excitación, se suele usar la relación de emisión 

de fluorescencia 525/620 nm (excitadas a 488 nm) para las mediciones de pH por CMF. 

Esto permite el desarrollo de un método radiométrico donde el cálculo de  la relación 

entre  los valores de  fluorescencia obtenidos a estas dos  longitudes de onda permite 

corregir diferencias en la carga del fluorocromo y/o el tamaño entre células (Franck et 

al., 1996). 

La  fluorescencia del BCECF se analiza, por lo tanto, en  los detectores FL1  (505‐

545  nm)  y  FL3  (605‐635  nm).  La  relación entre estas  fluorescencias,  se utiliza para 

calcular el pHi  independientemente de  la variabilidad en  la concentración  intracelular 

de  fluorocromo.  Se  ha  demostrado  que,  en  células  teñidas  con  este  fluorocromo, 

existe una relación  lineal entre  los valores de pHi y el ratio FL1/FL3 (Pérez‐Sala et al., 

1995).  Las  suspensiones  microalgales  se  incuban  con  una  concentración  final  de 

BCECF AM de  0,5  μg mL‐1 durante  40 min,  en oscuridad  y  a  temperatura  ambiente 

(Prado et al., 2012). 
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Validación del método 

Para  validar el método,  las  células  teñidas  con el  indicador BCECF AM en  las 

condiciones  descritas  anteriormente,  se  resuspenden  en  soluciones  tampón  fosfato 

con  elevada  concentración  de  iones  K+,  preparadas  a  dos  valores  de  pH  (6  y  8) 

mezclando volúmenes adecuados de una  solución de KH2PO4 1 M y una  solución de 

K2HPO4 1 M. A estas suspensiones celulares se  les añade el  ionóforo nigericina a una 

concentración  final de 20 µM a partir de una solución stock 1 mM en etanol al 10 % 

(v:v)  con  el  fin  de  igualar  el  pHi  con  el  pH  del medio  exterior.  La  nigericina  es  un 

ionóforo carboxílico H+‐K+ que elimina el gradiente de pH entre el exterior y el interior 

celular,  mediante  el  equilibrio  [Ki
+]/[Ke

+]=[Hi
+]/[He

+]  (Corvini  et  al.,  2000).  Tras  su 

análisis por CMF se observa un  incremento de  la  fluorescencia en  las células  teñidas 

con BCECF AM a medida que aumenta el pH (Fig. 9). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 9. Validación del método de análisis del pHi en T. suecica mediante CMF utilizando BCECF AM. En 

los citogramas biparamétricos se representa la fluorescencia del fluorocromo recogida en los detectores 

FL1 y FL3 para un cultivo en solución tampón fosfato pH 6 (A) y un cultivo en solución tampón fosfato 

pH 8 (B). 
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3.6. Determinación espectrofotométrica de clorofila a 

Para  el  análisis  espectrofotométrico  de  la clorofila a de T. suecica  las  células 

se  recogen  por  centrifugación  de  un  volumen  determinado  de  cultivo  en  una 

centrífuga  refrigerada  ALC  PK121R  a  8000  g  durante  20  min  a  4 ºC.  Se  retira  el 

sobrenadante  y  la  biomasa  se  resuspende  en  un  volumen  conocido  de  acetona  al 

90 %  (v:v)  para  extraer  los  pigmentos, manteniéndola de  este modo  durante  24  h 

a 4 ºC  y en oscuridad  para que  la extracción  sea  completa. Una  vez  completada  la 

extracción,  se  centrifuga  de  nuevo  para  retirar  los  restos  celulares,  y  se  recoge  el 

sobrenadante,  que  contiene  los  pigmentos  extraídos  de  las  células.  Con  este 

sobrenadante  se  realizan  lecturas  de  absorbancia  a  664  y  647  nm  de  longitud  de 

onda en un espectrofotómetro Shimadzu UV‐1700,  frente a un blanco de acetona  al 

90 %. Para el cálculo de la concentración de clorofila a se utilizó la siguiente ecuación 

(Jeffrey y Humphrey, 1975):  

[Clorofila a] = 11.93 A664 – 1.93 A647 

donde  la clorofila a representa la concentración de dicho pigmento en µg mL‐1 

de  extracto,  y  A664 y A647 representan   las  absorbancias  medidas a 664 y 647 

nm, respectivamente. 

 

3.7. Análisis estadístico 

Para  los  análisis  se  calcularon  las  medias  y  las  desviaciones  estándar  para 

cada tratamiento y para las tres réplicas. 

El análisis estadístico de los datos se realiza mediante el programa estadístico 

IBM  SPSS  Statistic  versión  21.0.0.  Para  cada  experiencia,  la  hipótesis  de  que  la 

concentración  del  contaminante  emergente  ensayado  no  afecta  al  parámetro  de 

estudio,  se  analiza  estadísticamente mediante  un  análisis  de  la  varianza  de  una  vía 

(ANOVA).  Cuando  la  hipótesis  se  rechaza,  se  utilizan  pruebas  de  comparaciones 

múltiples post hoc  como el  test de  Tukey o el  test de Dunnett  para determinar  las 

diferencias entre  cada  tratamiento  y  con  respecto  al  control.  Se  aplica en  todos  los 

casos un nivel de significación de 0,05 (p ≤ 0,05). 
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4.1.  Capítulo  I:  Toxicidad  ejercida  por  tres  antibióticos  utilizados  en 

acuicultura en la microalga marina Tetraselmis suecica (Kylin) Butch. 

La  acuicultura  es  considerada  una  de  las  actividades  económicas  de mayor 

desarrollo, complementando  la pesca extractiva y ayudando a conservar  los recursos 

marinos. Sin embargo, como resultado de  las actividades en  las plantas de cultivo, se 

generan efluentes que contienen una mezcla compleja de sustancias potencialmente 

peligrosas,  que  finalmente  alcanzan  los  ecosistemas  marinos.  En  particular,  los 

antibióticos son utilizados en acuicultura como herramienta profiláctica y terapéutica 

para prevenir  y  erradicar  las  infecciones provocadas por bacterias patógenas  en  los 

diferentes cultivos. La presencia de estos fármacos en los ecosistemas marinos puede 

provocar efectos deletéreos en organismos no diana como las microalgas. 

En  este  capítulo  se  aborda  el  estudio  del  potencial  efecto  tóxico  sobre  la 

microalga marina T. suecica de tres antibióticos ampliamente utilizados en acuicultura 

y cuyo mecanismo de acción es  la  inhibición de  la síntesis proteica bacteriana, como 

son el cloranfenicol (CLO), el florfenicol (FLO) y  la oxitetraciclina (OTC). Las células se 

expusieron a concentraciones crecientes de cada antibiótico (2,5, 5, 7,5 y 10 mg L‐1) y 

se realizaron ensayos de inhibición del crecimiento, calculando los valores de EC50 tras 

96  h  de  exposición  a  los  fármacos.  Con  el  fin  de  detectar  potenciales  alteraciones 

celulares  a  corto  plazo,  se  analizaron  el  contenido  en  clorofila  a  y  el  tamaño, 

autofluorescencia, actividad y viabilidad celular tras sólo 24 h de exposición. 

La presencia de  los antibióticos en el medio provocó un descenso significativo 

de  la  tasa de  crecimiento microalgal, obteniendo unos valores de EC50 a  las 96 h de 

exposición de 11,16, 9,03 y 17,25 mg  L‐1 para CLO, FLO y OTC,  respectivamente. Sin 

embargo,  ninguno  de  los  tres  antibióticos  afectó  la  integridad  de  la  membrana 

plasmática, manteniéndose las células viables durante toda la duración del ensayo. En 

el caso de la OTC, se detectó una estimulación del crecimiento u hormesis, fenómeno 

común asociado a  la acción de  los antibióticos, a  la concentración más baja utilizada 

(2,5 mg L‐1), la cual podría activar factores de crecimiento y mecanismos antioxidantes 

y  de  reparación  celulares.  Por  otro  lado,  al  tratarse  de  cultivos  no  axénicos,  la 
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inhibición  del  crecimiento  observada  puede  verse  exacerbada  por  la  ausencia  de 

ciertos  factores de  crecimiento o vitaminas producidas por  la  comunidad bacteriana 

asociada, la cual estaría afectada por la presencia de estos compuestos en el medio.  

A pesar de no verse afectado significativamente el crecimiento ni  la viabilidad 

celular  a  las 24 h de exposición,  se detectaron  cambios  significativos en el  resto de 

parámetros estudiados. Por lo general, el crecimiento es un parámetro menos sensible 

debido a que refleja un valor medio de  la población, sin tener en cuenta  la respuesta 

que se produce a nivel celular. Las células expuestas a  los tres antibióticos mostraron 

el mismo patrón de  respuesta citotóxica, observándose una disminución  significativa 

del tamaño o volumen celular, de la actividad metabólica y del contenido en clorofila a 

y un aumento significativo de la autofluorescencia celular medida por CMF. 

Los fármacos están diseñados para optimizar el paso de los mismos a través de 

las  membranas  biológicas  ejerciendo  su  función  en  diversos  sistemas  celulares, 

incrementándose de este modo  las probabilidades de que produzcan  sus efectos en 

organismos que no son su diana. En este estudio,  la  toxicidad aguda ejercida por  los 

tres antibióticos se asocia al origen endosimbiótico de mitocondrias y cloroplastos,  lo 

que  los  convierte  en  potenciales  dianas  de  estos  fármacos,  alterando  el  estado 

fisiológico celular y disminuyendo la actividad metabólica y fotosintética, sin alterar la 

integridad de  la membrana o viabilidad, como se refleja en  los resultados obtenidos. 

Este  hecho  provocaría,  por  un  lado,  la  inhibición  de  la  síntesis  de  proteínas 

mitocondriales,  especialmente  las  relacionadas  con  el  transporte  electrónico, 

esenciales para el correcto metabolismo y proceso de  respiración celular y, por otro 

lado, la inhibición de la síntesis de proteínas en el cloroplasto. Debido a las similitudes 

existentes  entre  el ARN  ribosomal  de  bacterias  y  cloroplastos,  los  ribosomas  de  los 

cloroplastos son sensibles a muchos antibióticos. Dado que  las proteínas del aparato 

fotosintético  son  sintetizadas  en  los  cloroplastos,  daños  en  sus  ribosomas  podrían 

afectar  la  síntesis  de  clorofila  y  el  rendimiento  fotosintético,  como  se  refleja  en  el 

descenso  en  el  contenido  celular  de  este  pigmento  y  el  aumento  de  fluorescencia 

observado. 
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 El  descenso  en  el  tamaño  celular  detectado  puede  relacionarse  con  la 

inhibición  del  crecimiento  y  el  descenso  en  contenido  en  pigmentos.  Las  células 

activas, antes de dividirse, aumentan su  tamaño debido al  incremento en orgánulos, 

proteínas,  enzimas,  ácidos  nucleicos  y  otras  moléculas.  Sin  embargo,  las  células 

expuestas  a  antibióticos no  experimentaron  este  aumento de  volumen. A pesar del 

descenso del tamaño celular y del contenido en pigmentos, se observa un aumento de 

la fluorescencia de la clorofila a, lo que se traduce en una disminución de la eficiencia 

fotosintética  que  podría  explicarse  por  un  bloqueo  de  la  cadena  de  transporte 

electrónico a nivel del PSII, debido a la inactivación de algunos centros de reacción. 

Como conclusión, a pesar de que  los antibióticos son sustancias con toxicidad 

selectiva y están diseñados para ser nocivos para las bacterias y no para otras formas 

de vida,  se ha demostrado que  las microalgas  son particularmente  sensibles a estos 

fármacos, siendo en este caso los parámetros más afectados aquellos relacionados con 

la  fotosíntesis.  Esta  toxicidad  se  debe  al  origen  que  tienen  los  cloroplastos  en 

cianobacterias,  lo que  los hace susceptibles al efecto de  los antibióticos. La presencia 

de  estos  compuestos  en  el  medio  marino,  afectaría  negativamente  la  tasa 

fotosintética,  repercutiendo  en  el  correcto  funcionamiento  de  los  ecosistemas 

marinos.  Por  todo  ello,  el  uso  de  estos  antibióticos  debería  ser  monitorizado 

cuidadosamente para  reducir el riego  toxicológico sobre  los organismos de  las aguas 

naturales receptoras. 

 

A continuación, se adjunta la correspondiente publicación. 

 

Seoane, M., Rioboo, C., Herrero, C., Cid, Á., 2014. Toxicity induced by three antibiotics 

commonly  used  in  aquaculture  on  the marine microalga  Tetraselmis  suecica  (Kylin) 

Butch. Marine Environmental Research 101, 1‐7.  

doi: 10.1016/j.marenvres.2014.07.011 
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4.2. Capítulo II: Citotoxicidad del omeprazol, un fármaco  inhibidor de  la 

bomba de protones, en la microalga marina Tetraselmis suecica. 

El omeprazol  (OMP) es uno de  los medicamentos más consumidos en todo el 

mundo. Pertenece a un grupo de  fármacos denominado  inhibidores de  la bomba de 

protones  que  actúan  bloqueando  irreversiblemente  la  enzima  H+/K+‐ATPasa  de  las 

células parietales de la mucosa gástrica. De este modo se reduce la secreción de ácido 

gástrico, por lo que se utiliza en el tratamiento de ciertos trastornos gastrointestinales. 

Aunque  se  consume  diariamente  en  grandes  cantidades,  es  un  compuesto  poco 

estudiado y se conoce relativamente poco sobre su ecotoxicidad. 

El objetivo de este capítulo se centra en evaluar el potencial efecto tóxico del 

OMP  en  la  microalga  marina  T.  suecica.  Tras  24  h  de  exposición  a  distintas 

concentraciones  de  OMP  (80,  100,  120  y  140  mg  L‐1)  se  analizaron,  además  del 

parámetro  tradicional  de  inhibición  de  crecimiento  y  la  cuantificación 

espectrofotométrica  de  clorofila  a,  diferentes  parámetros  fisiológicos  y  bioquímicos 

por CMF, que podrían ser considerados como potenciales marcadores  tempranos de 

citotoxicidad en microalgas. 

Los resultados obtenidos muestran que el OMP causa un descenso significativo 

en la tasa de crecimiento, el contenido celular de clorofila a  y en la autofluorescencia 

microalgal,  un  incremento  del  volumen,  complejidad  celular  y  producción  de  ROS, 

hiperpolarización  de  las  membranas  citoplasmática  y  mitocondrial,  acidificación 

intracelular  y  además,  la  pérdida  de  viabilidad  en  los  cultivos  expuestos  a  las 

concentraciones más altas ensayadas. Sin embargo,  las  células viables mostraron un 

aumento de la actividad metabólica en respuesta al estrés producido por el fármaco. 

El aumento del tamaño de las células microalgales detectado puede deberse a 

la incapacidad de las células de completar el ciclo celular y finalizar la división. Además, 

las alteraciones observadas en el potencial de membrana citoplasmático pueden dar 

lugar a cambios osmóticos y fallos en los procesos de control del volumen celular.  

El descenso de la autofluorescencia detectado, se relaciona con la disminución 

en  el  contenido  celular  de  clorofila  a  o  con  daños  oxidativos  a  nivel  del  PSII, 
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consecuencia de  la generación de ROS. Además, el estrés oxidativo está  implicado en 

la  disrupción  y  alteración  de  las  membranas  biológicas  mediante  inducción  de  la 

peroxidación  lipídica  y  la  lisis  o  desesterificación  de  ácidos  grasos,  dando  lugar,  en 

último  término  a  la muerte  celular,  como  se  refleja  en  el  descenso  de  la  viabilidad 

obtenido.  De  este  modo,  la  sobreproducción  de  ROS  puede  también  explicar  el 

aumento de  la complejidad  intracelular debido a  la degradación y desorganización de 

orgánulos celulares como  resultado de  la  interacción de estas especies  reactivas con 

los lípidos de las membranas. Por otro lado, algunas células vegetales también generan 

ROS como moléculas de señalización en el control de diversas respuestas celulares al 

estrés, como la inducción de genes de defensa, movilización de sistemas de transporte 

de iones o la muerte celular programada. 

El  incremento  de  la  actividad  esterasa  en  la  población  de  células  que 

permanece viable puede deberse a una estimulación metabólica general  inducida por 

el  agente  tóxico  con  el  fin  de  adaptar  su  fisiología  a  las  condiciones  ambientales 

adversas,  pudiendo  estar  también  relacionado  con  la  activación  de  procesos  de 

destoxificación en los que participan estas enzimas. 

Los cambios observados en los potenciales de membrana se asocian a la acción 

inhibitoria del OMP sobre las bombas de protones de las membranas citoplasmática y 

mitocondrial.  En  las  células  vegetales,  el  potencial  de membrana  citoplasmático  se 

crea debido al transporte asimétrico de protones (H+) gracias a la actividad de bombas 

como  las ATPasas que  transportan H+ al exterior  celular  (en el  caso de aquellas que 

están localizadas en la membrana plasmática) y al interior de la vacuola (en el caso de 

aquellas localizadas en el tonoplasto). El transporte iónico afecta a la distribución de la 

carga  a  través  de  la membrana  y  por  tanto,  a  su  voltaje.  Por  otro  lado,  durante  la 

respiración aeróbica, el movimiento de electrones a través de la cadena de transporte 

electrónico  genera  un  bombeo  de  H+  de  la  matriz  mitocondrial  hacia  el  espacio 

intermembrana que  se  traduce en un gradiente electroquímico aprovechado por  las 

ATP‐sintasas para generar ATP. Por  lo que el potencial de membrana mitocondrial se 

relaciona  con  la  capacidad  de  la  célula  de  generar  ATP  mediante  la  fosforilación 
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oxidativa y cambios en este potencial podrían alterar  la producción de energía y dar 

lugar a una sobreproducción de ROS. 

La  regulación  del  pH  intracelular  involucra,  entre  otros,  el  transporte  y  la 

compartimentalización  de  H+.  La  presencia  de  OMP  en  el  ambiente marino  puede 

inhibir  la  actividad  de  las  bombas  que  envían H+  al  exterior  celular  y  al  interior  de 

vacuolas  y  que  regulan  de  este  modo  los  gradientes  de  pH.  Esto  genera  una 

acumulación de H+ en el citosol que se refleja en la acidificación intracelular observada. 

En definitiva, el OMP puede afectar receptores en organismos unicelulares no 

diana que regulen el flujo de protones en el citosol, alterando la homeostasis celular y 

provocando una sobreproducción de ROS que da lugar, en último término, a la muerte 

celular. 

 

A continuación, se adjunta la correspondiente publicación.  

 

Seoane,  M.,  Esperanza,  M.,  Cid,  Á.,  2017.  Cytotoxic  effects  of  the  proton  pump 

inhibitor omeprazole on the non‐target marine microalga Tetraselmis suecica. Aquatic 

Toxicology 191, 62‐72.  

doi: 10.1016/j.aquatox.2017.08.001 
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4.3. Capítulo III: Panel citómico para evaluar los efectos a corto plazo de 

la exposición a distintos productos de cuidado e higiene personal en  la 

microalga marina Tetraselmis suecica. 

Los productos de  cuidado e higiene personal  (PCPs)  son un grupo diverso de 

compuestos usados en jabones, pastas de dientes, perfumes, protectores solares, etc. 

Estos  productos  se  utilizan  a  diario  en  gran  cantidad,  por  lo  que  muchos  de  sus 

ingredientes  alcanzan  finalmente  los  ecosistemas  acuáticos,  donde  ya  han  sido 

reconocidos como contaminantes emergentes. Dado que son productos destinados a 

uso externo, tienen un gran potencial para entrar inalterados en el medio ambiente. A 

pesar de que ya han sido detectados con frecuencia en las aguas superficiales de todo 

el mundo,  se  sabe  relativamente  poco  acerca  de  su  ecotoxicidad,  por  lo  que  son 

necesarios datos  adicionales  sobre  la  toxicidad de  estos  compuestos  en organismos 

marinos para  llevar a cabo evaluaciones de riesgo ambiental y determinar su  impacto 

en estos ecosistemas. 

  El objetivo de este capítulo  se centra en evaluar  la potencial citotoxicidad de 

tres  contaminantes  emergentes,  incluidos  en  las  principales  clases  de  PCPs,  en  la 

microalga  marina  T.  suecica.  Los  PCPs  utilizados  fueron  el  filtro  UV  orgánico 

benzofenona‐3 (BP‐3), el desinfectante triclosán (TCS) y la fragancia sintética policíclica 

tonalide (AHTN). Las concentraciones ensayadas para cada compuesto (de 0,25 a 2 mg 

L‐1 para la BP‐3; de 0,1 a 0,8 mg L‐1 para el TCS y de 0,06 a 0,12 mg L‐1 para el AHTN) se 

seleccionaron en función de los valores de EC50 a las 96 h obtenidos en ensayos previos 

de inhibición del crecimiento, como se indica en el apartado de Material y Métodos. Se 

diseñó un pequeño panel citómico para evaluar el tamaño y autofluorescencia celular, 

la  tasa  de  crecimiento,  la  actividad  metabólica  y  el  potencial  e  integridad  de  la 

membrana  plasmática,  tras  sólo  24  h  de  exposición,  con  el  fin  de  establecer 

potenciales biomarcadores de citotoxicidad a corto plazo.  

Los tres PCPs ensayados causaron alteraciones significativas en  las células, sin 

que  se  pudiesen  observar  cambios  en  la  viabilidad  celular.  Teniendo  en  cuenta  las 

concentraciones utilizadas,  la  fragancia AHTN  fue el  compuesto más  tóxico,  seguido 
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por el TCS y, por último,  la BP‐3, ya que el AHTN mostró alteraciones significativas a 

concentraciones  mucho  más  bajas.  Este  compuesto  es  poco  biodegradable,  muy 

lipofílico,  persistente  y  con  un  alto  potencial  de  bioacumulación,  por  lo  que  es  un 

contaminante potencialmente perjudicial para la salud humana y el medio ambiente. 

Los contaminantes ensayados pueden clasificarse en dos grupos basándose en 

la  respuesta  citotóxica  observada,  uno  de  ellos  formado  sólo  por  la  BP‐3  y  el  otro 

grupo por TCS y AHTN. La BP‐3 causó un aumento en  la  tasa de crecimiento y en  la 

actividad esterasa. Esta estimulación metabólica general puede entenderse como una 

respuesta de adaptación de las células a las condiciones ambientales adversas debido a 

la activación de mecanismos de defensa contra el estrés oxidativo. También se observó 

una disminución en el  tamaño  celular  con  respecto  a  las  células  control,  ya que  las 

células  tratadas  con  BP‐3  son  capaces  de  completar  el  ciclo  celular  y  dividirse más 

rápidamente que  las células no expuestas, como resultado del  incremento en  la tasa 

de  crecimiento  y  la  actividad  metabólica  ya  comentado.  Además,  se  observó  un 

aumento de la autofluorescencia de las microalgas expuestas que sugiere un descenso 

en la fotosíntesis debido a alteraciones en el aparato fotosintético. La BP‐3 es un filtro 

solar que absorbe la radiación UV, capta la energía incidente y la reemite nuevamente 

como  radiación  térmica,  por  lo  que  cabría  esperar  que  afecte  las  propiedades 

fotosintéticas  de  las  microalgas.  Por  último,  se  detectó  una  despolarización  de  la 

membrana  plasmática,  indicando  alteraciones  en  bombas  o  canales  que  causan 

desequilibrios iónicos y de carga. 

Por otro lado, TCS y AHTN mostraron un patrón de citototoxicidad a corto plazo 

común  para  ambos  en  T.  suecica,  opuesto  al  observado  con  la  BP‐3.  Estos  dos 

compuestos causaron un aumento en el volumen celular, más acusado en el caso del 

TCS, probablemente debido a  la  incapacidad de  las células expuestas de completar el 

ciclo  celular  y  finalizar  la  división,  como  se  refleja  en  el  descenso  de  la  tasa  de 

crecimiento  y  la  actividad metabólica.  Además,  en  el  caso  del  TCS  se  observó  una 

hiperpolarización celular muy acusada, y estas alteraciones en  la permeabilidad de  la 

membrana, pueden dar lugar a cambios osmóticos que expliquen también el aumento 
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del  tamaño.  El  TCS  es  un  agente  antimicrobiano  diseñado  para matar  o  inhibir  el 

crecimiento de una gran variedad de especies microbianas, por lo que es probable que 

tenga un  impacto significativo en  las comunidades bióticas naturales. Algunos de  los 

mecanismos  de  acción  conocidos  del  TCS  implican  la  desestabilización  de  las 

membranas provocando la pérdida de sus funciones de barrera semipermeable, lo que 

se  relaciona  con  los  resultados  obtenidos.  Este  compuesto  también  provocó  un 

descenso  de  la  autofluorescencia  que  se  puede  relacionar  con  daños  oxidativos  del 

PSII, descenso del contenido en pigmentos o al blanqueamiento de la clorofila debido a 

la acción de ROS.  

En el presente trabajo se caracterizó la respuesta citotóxica de T. suecica a tres 

PCPs mediante CMF para analizar sus efectos sobre diferentes propiedades inherentes 

celulares  y  sobre  el  estado  fisiológico  de  la  célula  en  función  de  su  actividad 

metabólica y la estabilidad de su membrana. Mediante el uso de fluorocromos, la CMF 

permite el estudio de las interferencias de los contaminantes ensayados con procesos 

metabólicos  específicos,  elucidando  el modo  en  que  estos  compuestos  alteran  los 

procesos biológicos en las células microalgales. Atendiendo a los resultados obtenidos, 

podemos  concluir  que  la  respuesta  citotóxica  varía  en  función  del  contaminante 

emergente objeto de estudio, pero en  todos  los casos,  los parámetros más sensibles 

fueron la actividad esterasa y el potencial de membrana citoplasmático. En particular, 

la  actividad  esterasa  ha  demostrado  tener  una  relación  directa  con  la  actividad 

metabólica general, por lo que ayuda a discriminar entre células sanas y “estresadas”, 

cuantificando  respuestas  sutiles  frente a  los  impactos ambientales. El estudio de  las 

alteraciones de  la membrana plasmática  también  resultó  ser muy  sensible, pues  los 

tres  PCPs  ensayados  dañaron  la membrana microalgal  principalmente mediante  la 

alteración de su permeabilidad, antes de verse comprometida su  integridad. Por ello, 

los  biomarcadores  analizados  demostraron  ser  útiles  indicadores  tempranos  de 

toxicidad ya que se detectaron alteraciones en la fisiología de las microalgas expuestas 

antes  de  que  se  viera  afectada  la  viabilidad.  Los  resultados  obtenidos  respaldan  el 
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potencial uso de  los protocolos ensayados en  la detección de  la posible citotoxicidad 

de este tipo de contaminantes emergentes en el medio marino. 

 

A continuación, se adjunta la correspondiente publicación. 

 

Seoane, M., Esperanza, M., Rioboo, C., Herrero, C., Cid, Á., 2017. Flow cytometric assay 

to  assess  short‐term  effects  of  personal  care  products  on  the  marine  microalga 

Tetraselmis suecica. Chemosphere 171, 339‐347.  

doi: 10.1016/j.chemosphere.2016.12.097 
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Las zonas costeras presentan un gran problema de contaminación y deterioro 

ambiental  debido  a  los  impactos  consecuencia  de  la  actividad  humana.  El  litoral 

costero es un área de gran desarrollo con un elevado crecimiento poblacional, turístico 

e industrial que ha ocasionado la alteración de las condiciones ambientales originarias, 

afectando  de manera  especial  la  calidad  de  las  aguas.  Éstas  se  han  convertido  en 

depósitos  de  aguas  residuales  donde  el  equilibrio  biológico  natural  puede  verse 

seriamente alterado. 

Los  ecosistemas  marinos  son  ecosistemas  ricos  y  complejos,  pero  a  la  vez 

frágiles y vulnerables a cualquier perturbación. Las zonas costeras como rías, estuarios, 

bahías  o marismas  suelen  ser  zonas  de  cultivo  o  de  protección  de  gran  número  de 

especies  acuáticas,  muchas  de  ellas  de  interés  comercial  o  ecológico.  Además,  al 

presentar  una  circulación  más  restringida  de  sus  aguas,  ante  cualquier  suceso  de 

contaminación, puntual o crónico, se van a ver más afectadas que un sistema de aguas 

abiertas. 

A pesar de que las normativas europeas y estatales (Directiva 91/271/CEE; Real 

Decreto‐ley 11/1995) establecen la necesidad de depurar las aguas residuales urbanas, 

gran  parte  de  los  contaminantes  emergentes  alcanzan  los  ecosistemas  marinos  a 

través  de  los  efluentes  de  las  EDAR. A  algunas  depuradoras  españolas  llegan  aguas 

residuales en las que se han detectado concentraciones de fármacos de hasta 53,2 μg 

L‐1 (Afonso‐Olivares et al., 2017). Un volumen importante de estas aguas no tratadas o 

con un deficiente grado de depuración es vertido a las zonas costeras por el incorrecto 

funcionamiento  de  las  EDAR,  las  cuales  no  están  adaptadas  o  renovadas  para  ser 

capaces  de  eliminar  estos  compuestos  de  los  influentes.  Otros  contaminantes 

emergentes,  como  los  filtros  solares  y  demás  PCPs,  pueden  entrar  en  el  medio 

ambiente marino  también de un modo directo, alcanzándose, en  temporada estival, 

concentraciones de  filtros solares de hasta 3 μg L‐1 en el agua superficial de algunas 

playas  de  la  costa mediterránea  española  (Tarazona  et  al.,  2010).  Al  ser  liberados 

continuamente,  los  efectos  negativos  de  los  contaminantes  emergentes  son 
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independientes de su persistencia en el medio. Además, en muchos casos, su modo de 

acción toxicológico es desconocido o sólo conocido en humanos.  

El incremento de la producción y el uso de sustancias potencialmente tóxicas y 

la actuación del medio marino como sumidero de muchas de ellas ha hecho que sea de 

especial  interés realizar estudios de calidad ambiental para poder valorar  los efectos 

de  tales  productos,  no  sólo  sobre  el  hombre,  sino  también  sobre  otros  organismos 

vivos y los ecosistemas. 

La mayoría  de  los  datos  de  ecotoxicidad  en  el medio  acuático,  se  obtienen 

utilizando organismos dulceacuícolas de referencia, específicos de aguas continentales. 

La  principal  diferencia  entre  el medio  dulceacuícola  y  el marino  se  encuentra  en  el 

mayor grado de dilución de  los ambientes marinos, razón por  la que  la concentración 

en el mar de muchos contaminantes suele ser más baja que en aguas continentales. 

Además,  es  importante  considerar  que  las  características  del  agua  de mar  pueden 

influenciar  el  comportamiento  de  los  contaminantes.  Elaborar  normas  de  calidad 

ambiental para los ecosistemas marinos a partir de los resultados ecotoxicológicos que 

aportan  los organismos de aguas continentales no es  inadecuado como primer paso. 

Sin embargo, el progreso y el conocimiento que se ha desarrollado en los últimos años, 

relativo a  la toxicidad en el medio marino, ha  fomentado  la  inquietud por revisar  los 

estándares de calidad sustentados en bases de datos más adecuadas para este medio.  

La sensibilidad de los distintos organismos es específica de la especie y depende 

del  compuesto,  por  lo  que  no  es  predecible  y  no  existe  un  grupo  universal  de 

organismos  sensibles  de  ensayo  cuya  toxicidad  pueda  servir  como  sustituto  de  los 

datos toxicológicos en microorganismos marinos. El Anexo V de la Directiva Marco del 

Agua (Directiva 2000/60/CE) propone que, a la hora de elaborar las normas de calidad 

del agua, no hay que  limitarse a obtener datos de  los taxones especificados, sino que 

cuantos  más  resultados  se  tengan  de  toxicidad,  con  mayor  seguridad  se  estarán 

estableciendo normas de calidad ambiental.  

Las  microalgas  son  los  principales  productores  primarios  de  los  ambientes 

acuáticos  y,  debido  a  su  posición  ecológica,  cualquier  agente  químico  que  altere  la 
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comunidad  fitoplanctónica  y/o  su  producción  primaria  puede  provocar 

desequilibrios  en  niveles  tróficos  superiores,  generando  graves  consecuencias  en 

los  ecosistemas  (Campanella  et  al.,  2001;  Rioboo et al., 2007). Además, al presentar 

ciclos de vida tan cortos, pueden responder rápidamente a los cambios ambientales y 

su diversidad y densidad pueden indicar la calidad de su hábitat. En consecuencia, los 

ensayos con distintas microalgas son necesarios para evaluar el potencial  impacto de 

los  contaminantes  que  pueden  introducirse  en  el  medio  ambiente  marino.  Sin 

embargo,  estos  microorganismos  siguen  estando  poco  representados  como 

organismos  de  ensayo  en  los  métodos  estandarizados  y  normalmente 

recomendados.  Por  todo  ello,  es  necesario  introducir  especies microalgales  nuevas 

que puedan ser utilizadas en bioensayos de ecotoxicidad, de modo que en cada caso 

se pueda elegir el método más apropiado, teniendo en cuenta la naturaleza del medio 

acuático  que  se  pretende  proteger  y  los  organismos  que  habitan  naturalmente  en 

dicho medio,  para  que  el  sentido  ecológico de  los  ensayos  realizados  sea  cada  vez 

mayor. 

El  objetivo  principal  de  los  estudios  ecotoxicológicos  se  centra  en  valorar  el 

efecto  de  los  contaminantes  sobre  los  seres  vivos  y  determinar  qué  niveles  son 

admisibles  o  permisibles  y  qué  niveles  causarían  daños,  estableciendo  las 

concentraciones  de  los  contaminantes  a  las  que  éste  es  inocuo,  puesto  que  se 

considera que para todo producto tóxico hay una concentración por debajo de la cual 

éste deja de tener efectos nocivos (Hapke, 1981; Abel y Axiak, 1991; Rand, 1995). En la 

práctica, es difícil establecer estas cantidades umbrales y, de hecho, a medida que las 

técnicas de medida  se han hecho más precisas, estas concentraciones "inocuas"  son 

cada vez más bajas. Sin embargo, conocer  las concentraciones a  las que un producto 

no es dañino, buscando las concentraciones aceptables de los compuestos en el medio 

ambiente, no proporciona demasiada  información ya que no podemos asegurar que, 

aun  regulando  los  vertidos,  nunca  se  superen  estas  concentraciones.  Por  lo  que  no 

habría  que  limitarse  a  establecer  las  concentraciones  de  inocuidad,  sino  que  se 

deberían  indicar  los peligros y  las consecuencias derivados de  la simple presencia de 
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estos  contaminantes  en  el  medio  ambiente  y  del  potencial  incremento  en  su 

concentración. 

ALTERACIÓN DEL CRECIMIENTO 

En  los últimos años se han desarrollado bioensayos con nuevos parámetros y 

métodos  cada  vez más  rápidos,  sencillos, prácticos  y  sensibles para  la detección de 

contaminantes y el estudio de  su  toxicidad. Sin embargo,  la medida del  crecimiento 

microalgal  sigue  siendo  el  parámetro más  utilizado  para  estudiar  los  efectos  de  los 

compuestos sobre estos microorganismos en los ensayos de toxicidad crónicos, en los 

que  la toxicidad se mide en función de  la reducción de  la tasa de crecimiento o de  la 

biomasa final, en relación a un control (Debelius et al., 2008; Nie et al., 2009; González‐

Naranjo y Boltes, 2014; Giraldo et al., 2017). 

Los resultados obtenidos en el presente estudio reflejan que los contaminantes 

emergentes ensayados ejercen un efecto negativo sobre el crecimiento de la microalga 

marina Tetraselmis suecica. Dicho efecto es dependiente de la concentración, de modo 

que se hace más evidente cuanto mayor es  la concentración del contaminante en el 

medio de cultivo. Sólo en el caso del antibiótico OTC, se detectó una estimulación del 

crecimiento en las células expuestas a la concentración más baja ensayada (2,5 mg L‐1). 

La estimulación del crecimiento observada se puede explicar como un  intento de  las 

células  microalgales  para  adaptarse  y  resistir  los  efectos  negativos  de  dicho 

contaminante.  Este  fenómeno,  conocido  como hormesis, es  común en presencia de 

antibióticos y se han observado resultados similares en otras microalgas expuestas a 

antibióticos (Liu et al., 2012). Bajas concentraciones de OTC pueden  inducir un estrés 

oxidativo  todavía  tolerable  por  las  células,  que  conduciría  a  un  incremento  en  el 

metabolismo  celular  y  la  activación  de  factores  de  crecimiento  y  mecanismos 

antioxidantes, principalmente enzimas  implicadas en  la destoxificación (Tosello et al., 

2008). 

Entre los diferentes índices que se pueden utilizar para evaluar el efecto de los 

contaminantes sobre el crecimiento microalgal, el valor de la EC50 es el más común. Es 

utilizado en los ensayos de toxicidad para la comparación de resultados obtenidos bajo 
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diferentes  condiciones en diferentes  laboratorios  (Leboulanger et al., 2001). En este 

trabajo se consideró también expresar la concentración de contaminante ensayada en 

términos de cuota celular, es decir, cantidad de compuesto por célula. Es una manera 

fácil de estandarizar protocolos y unificar  la bibliografía mediante el uso de una sola 

expresión  que  contiene  los  valores  de  concentración  de  contaminante  y  densidad 

celular, dos factores fundamentales a tener en cuenta en los ensayos de toxicidad. Por 

lo que los estudios que consideran el contaminante que corresponde a cada organismo 

en términos de contenido celular serían más útiles para la comparación de resultados 

entre laboratorios (Debelius et al., 2009). Además, da una aproximación más cercana a 

la realidad ya que, aunque  las concentraciones de  los contaminantes utilizadas en  los 

bioensayos  de  toxicidad  en  laboratorio  suelen  ser  más  elevadas  que  las 

concentraciones detectadas en el medio ambiente,  la densidad celular con  la que se 

trabaja  en  estos  bioensayos  también  es  mucho  más  elevada  que  la  podríamos 

encontrar en los ecosistemas naturales. 

 

 

Tabla 3.   Valores de EC50 para el  crecimiento obtenidos  tras 96 h de exposición a  los  contaminantes 

emergentes ensayados, pertenecientes a  los distintos grupos: antibióticos,  inhibidores de  la bomba de 

protones  (PPI),  filtros  ultravioleta,  conservantes  y  fragancias.  Los  resultados  se  expresan  en 

concentración  de  contaminante  por  volumen  de  medio  de  cultivo  (mg  L‐1)  y  en  concentración  de 

contaminante por célula o cuota celular (ng célula‐1). 

Contaminantes 
emergentes 

 
Grupo 

Fármacos 
Productos de cuidado e 
higiene personal (PCPs) 

Antibióticos  PPI 
Filtro 
UV 

Conservante  Fragancia 

Compuesto  CLO  FLO  OTC  OMP  BP‐3  TCS  AHTN 

EC50 (mg L‐1)  11,16  9,03  17,25  125,33  0,98  0,38  0,10 

EC50 (ng célula
‐1)  0,22  0,18  0,35  2,50  0,02  0,008  0,002 
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Para evaluar  los potenciales efectos tóxicos de  los contaminantes emergentes 

sobre  la  microalga  T.  suecica  se  llevaron  a  cabo  bioensayos  de  inhibición  del 

crecimiento de 96 h en los que las células se expusieron a distintas concentraciones de 

cada  compuesto.  Estos  ensayos  se  realizaron  con  el  fin  de  seleccionar  las 

concentraciones subletales que se utilizarían para realizar un estudio más detallado a 

nivel  citómico,  calculando  la  EC50  para  el  crecimiento  tras  96  h  de  exposición  a  los 

diferentes compuestos (Tabla 3). 

Teniendo  en  cuenta  estos  resultados,  la  toxicidad  de  los  contaminantes 

ensayados en  T.  suecica,  en orden  creciente  en base  al efecto  sobre el  crecimiento 

sería: OMP  < OTC  <  CLO  <  FLO  <  BP‐3  <  TCS  < AHTN.  Siendo  la  fragancia AHTN  el 

compuesto más tóxico, puesto que se necesita una concentración mucho menor que 

con el resto de compuestos ensayados para provocar una disminución del crecimiento 

microalgal del 50 % con respecto a los cultivos control. En general, atendiendo al grupo 

de  contaminante  utilizado,  los  PCPs  resultaron  ser  mucho  más  tóxicos  para  esta 

microalga  que  los  fármacos;  y  dentro  de  los  fármacos,  los  antibióticos  mostraron 

mayor toxicidad que el OMP. 

  Para  ciertos  contaminantes  aquí  ensayados,  los  valores  de  EC50  a  tiempos 

cortos  de  exposición  (24  h)  no  han  podido  ser  calculados  o  han  resultado  ser 

significativamente superiores a  los valores obtenidos para tiempos de exposición más 

largos, indicando un menor efecto tóxico en el crecimiento durante las primeras horas 

de  exposición.  Por  lo  tanto,  el  crecimiento  no  siempre  es  un  parámetro  útil  para 

evaluar  la toxicidad aguda ya que, como se ha visto en el capítulo I, en el caso de  los 

antibióticos no se detectaron diferencias significativas en la tasa de crecimiento tras 24 

h de exposición, mientras que el resto de los parámetros evaluados, como el tamaño, 

autofluorescencia  y  vitalidad  celular,  sí  se  vieron  alterados.  Otros  contaminantes 

ensayados,  a  dosis  subletales,  producen  en  primer  lugar  una  estimulación  del 

crecimiento,  como  se ha observado en el  incremento de  la  tasa de  crecimiento y  la 

actividad esterasa de  las células expuestas a  la BP‐3 tras 24 h de exposición (capítulo 



5. Discusión 

  115   
 

III).  Este  filtro  UV  causó  una  estimulación  metabólica  general  como  respuesta 

temprana de adaptación de las células a las condiciones ambientales adversas. 

La mayoría de  los ensayos de toxicidad estandarizados con microalgas evalúan 

los efectos en el  crecimiento  a  lo  largo de  las  varias  generaciones que  se producen 

durante  las 72 o 96 h de exposición. Una de  las razones por  las cuales  los ensayos de 

toxicidad  se  llevan  a  cabo  en  periodos  de  72  o  96  h  es  que  tiempos  de  exposición 

mayores pueden provocar una disminución de la toxicidad del agente por evaporación 

o  degradación  (Walsh  y  Merrill,  1984).  Tras  este  período  de  tiempo,  las  células 

expuestas  a  concentraciones  subletales,  si  solamente  se  ha  visto  inhibido  el 

crecimiento de  la población, podrían crecer  recuperándose  rápidamente  la densidad 

del cultivo. Pero además de la inhibición o estimulación del crecimiento, las microalgas 

exhiben distintas  respuestas  a  los  tóxicos  como  cambios morfológicos  y  fisiológicos. 

Por  lo  que  resulta  de mayor  relevancia  determinar  las  distintas  alteraciones  que  se 

puedan  producir  en  estos  microorganismos  fitoplanctónicos  a  corto  plazo  y  que 

puedan afectar a su producción primaria, aunque no se detecte un descenso notable 

en su crecimiento o viabilidad.  

Los  ensayos  de  toxicidad  basados  en  la  inhibición  del  crecimiento  de  las 

microalgas  han  sido  utilizados  para  el  estudio  del  impacto  ambiental  de  diversos 

contaminantes  en  los  sistemas  acuáticos  (Adler  et  al.,  2007; Bi  Fai  et  al.,  2007). De 

hecho,  los  datos  obtenidos  en  estos  ensayos  se  utilizan  en  la  evaluación  del  riesgo 

ecológico  para  el  establecimiento  de  directrices  para  la  descarga  de  efluentes 

contaminantes  (Nancharaiah et al., 2007). Sin embargo, otra de  las  limitaciones que 

presentan  estos  ensayos  es  que  la  inhibición  del  crecimiento  es  un  parámetro 

poblacional, que refleja un valor medio de  la población estudiada sin tener en cuenta 

la  respuesta  que  se  produce  a  nivel  celular  (Geoffroy  et  al.,  2007).  Es  decir,  que  el 

efecto  negativo  detectado  de  los  distintos  contaminantes  emergentes  sobre  el 

crecimiento  microalgal,  es  el  resultado  de  una  serie  de  efectos  sobre  diversos 

parámetros fisiológicos a nivel de la célula individual, que no pueden analizarse a nivel 

poblacional. 
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Los  cambios ambientales afectan directamente a  las  células, antes de que  se 

manifieste el efecto sobre  la población, por  lo que resulta conveniente  la medida de 

parámetros  a  nivel  de  las  células  individuales.  La  CMF  se  caracteriza  por  ser  una 

técnica  rápida  capaz  de  analizar miles  de  células  por  segundo  y  que  permite  un 

análisis multiparamétrico  de  células  individuales  en  suspensión. Por lo tanto, una de 

las  ventajas  de  esta  técnica,  radica  precisamente  en  que  permite  llevar  a  cabo  la 

medida  de  parámetros  a  nivel  de  la  célula,  posibilitando  el  estudio  tanto  de 

propiedades  inherentes (tamaño y complejidad celular, y autofluorescencia, como en 

el  caso  de  los  organismos  fotosintéticos  como  las  microalgas),  como  de  diversos 

componentes  celulares  y  procesos  metabólicos  mediante  el  uso  de  marcadores 

fluorescentes (Cid et al., 1995, 1996, 1997; Jochem, 2000).  

Mientras  que  con  los  ensayos  estandarizados  de  inhibición  del  crecimiento 

microalgal  son  necesarias  72‐96  h  para  obtener  resultados,  la  CMF  proporciona 

información  a muy  corto  plazo,  casi  inmediata,  de  la  toxicidad  aguda  en  las  células 

microalgales  expuestas  a  concentraciones  subletales,  elucidando  las  potenciales 

alteraciones  fisiológicas celulares que  se producen antes de poder observar cambios 

en la densidad o viabilidad celular. Por ello, en este estudio, se llevaron a cabo ensayos 

de  24  h  en  los  que  las  células  se  expusieron  a  concentraciones  subletales  de  los 

distintos contaminantes emergentes y se realizó un estudio profundo a nivel citómico 

mediante CMF, buscando parámetros de respuesta rápidos y sensibles para el análisis 

de  las  alteraciones  que  se  producen  a  corto  plazo  a  nivel  celular.  Esto  nos  permite 

agilizar  la obtención de datos biológicos para  la evaluación del riesgo que conlleva  la 

liberación  al  ambiente  de  dichos  contaminantes.  Además,  hoy  en  día  existen 

citómetros de flujo de pequeño tamaño, fácilmente portables, como los fabricados por 

CytoBuoy,  que  permiten  el  seguimiento  in  situ  de  la  dinámica  de  los  ecosistemas 

acuáticos  y  con  los  que  se  podrían  realizar  estos  estudios  ambientales  para  la 

evaluación de la calidad del agua. 
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CAMBIOS EN LA VIABILIDAD Y VITALIDAD CELULAR 

Otro  de  los  inconvenientes  de  los  bioensayos  de  toxicidad  basados  en  la 

inhibición  del  crecimiento microalgal  es  la  incapacidad  para  distinguir  entre  células 

vivas y muertas (Nancharaiah et al., 2007). En los últimos años, la CMF se ha utilizado 

cada vez más en estudios ambientales para caracterizar los efectos que la exposición a 

diversos factores de estrés tiene en los microorganismos (Lage et al., 2001; Adler et al., 

2007). Una de  las características que distingue a  las células no viables de  las células 

viables  es  la  pérdida  de  la  funcionalidad  e  incluso  la  integridad  estructural  de  la 

membrana  plasmática  celular.  Por  ello,  se  han  desarrollado  diversos métodos  para 

evaluar la viabilidad celular basados precisamente en los cambios que se producen en 

las propiedades de  la membrana  cuando  la  célula muere. Uno de  los métodos más 

utilizados  se  basa  en  el  uso  de  la  CMF  o  la  microscopía  de  fluorescencia  en 

combinación  con  fluorocromos  ADN‐específicos  que  son  excluidos  por  las  células 

viables, cuya membrana está  intacta, permitiendo una tinción selectiva de  las células 

no  viables,  con  la membrana dañada  (Darzynkiewicz,  1994). Dentro de  este  tipo de 

fluorocromos, el más utilizado es el ioduro de propidio (IP) que ha sido el fluorocromo 

utilizado  en  este  estudio  para  determinar  la  viabilidad  celular  de  las  células  de  T. 

suecica expuestas a los contaminantes emergentes.  

Se ha observado que tras 24 h de exposición, los contaminantes utilizados, a las 

concentraciones ensayadas, no producen pérdida de viabilidad celular en  los cultivos 

microalgales.  La  viabilidad  celular  podría  depender  del  tiempo  de  exposición  al 

contaminante,  pero  en  el  caso  de  los  antibióticos,  éstos  tampoco  produjeron  un 

descenso  de  la  viabilidad  tras  96  h  de  exposición.  Este  hecho  puede  deberse  a  la 

existencia  de  mecanismos  de  defensa  o  sistemas  de  detoxificación  basados  en  la 

estimulación  de  determinadas  enzimas  antioxidantes  y  otros  mecanismos  no 

enzimáticos (Dewez et al., 2005; Chankova et al., 2014). Pero a pesar de que las células 

continúan  viables  y  no  han  perdido  la  integridad  de  la membrana  plasmática,  sí  se 

detectaron  cambios  en  el  resto  de  parámetros  evaluados,  por  lo  que  éstos 

proporcionan información útil acerca de la toxicidad aguda en las microalgas expuestas 
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a  concentraciones  subletales,  elucidando  las  potenciales  alteraciones  fisiológicas 

celulares que se producen antes de poder observar cambios en la densidad o viabilidad 

celular. 

Únicamente  en  el  caso  del OMP  (capítulo  II)  se  detectó  la  aparición  de  una 

pequeña  subpoblación  no  viable  en  los  cultivos  expuestos  24  h  a  las  dos 

concentraciones más  altas  ensayadas  (2,4  y  2,8  ng  cell‐1).  Es  posible  que  el  estrés 

oxidativo generado por el OMP sea el responsable de la mortalidad celular detectada, 

ya  que  el  elevado  nivel  de  ROS  generado  en  las  células  se  ha  relacionado  con  la 

iniciación  de  daños  en  las membranas  celulares  y  otros  componentes  de  la  célula, 

como  la  peroxidación  lipídica  (Chagas  et  al.,  2008). Muchos  compuestos  ejercen  su 

efecto tóxico a través de mecanismos mediados por el estrés oxidativo (Palmer et al., 

2002;  Suntres,  2002;  Lu  et  al.,  2006;  Perla  et  al.,  2008)  y  se  sabe  que  éste  puede 

conducir en última  instancia a  la muerte celular (Li et al., 2004; Vamanu et al., 2008). 

Se ha observado que otros contaminantes que también generan estrés oxidativo en la 

célula como el cobre, el cloro o el herbicida paraquat, también provocan una reducción 

de viabilidad celular en microalgas  (Cid et al., 1996; Lage et al., 2001; Stauber et al., 

2002; Nancharaiah et al., 2007; Prado et al., 2011). Las concentraciones más bajas de 

OMP  utilizadas  causaron  un  menor  estrés  oxidativo,  que  podría  estimular  los 

mecanismos de defensa antioxidantes (Vega et al., 2005; Chagas et al., 2008; Liu et al., 

2009),  por  lo  que  en  estos  cultivos  no  se  detectaron  diferencias  significativas  en  la 

viabilidad.  Ante  elevados  niveles  de  estrés  oxidativo,  estos mecanismos  resultarían 

insuficientes y se producirían daños irreversibles en las células como consecuencia de 

los altos niveles de ROS generados (Hess, 2000). 

Muchos de  los estudios ambientales  realizados con CMF para caracterizar  los 

efectos  de  distintos  factores  de  estrés  sobre  las microalgas  se  han  centrado  en  la 

discriminación de  células  viables  y no  viables dentro de  la población expuesta  a  las 

condiciones  citotóxicas.  Sin  embargo,  en  este  estudio  podemos  comprobar  que  la 

integridad de  la membrana citoplasmática se ve afectada sólo después de que otros 

parámetros celulares ya hayan sido dañados de un modo notable. Podemos concluir, 
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por  tanto,  que  existen  otros  parámetros  más  sensibles  que  pueden  proporcionar 

información  a muy  corto plazo  sobre  las potenciales alteraciones  fisiológicas que  se 

producen en  las microalgas y que puedan afectar a su producción primaria antes de 

que se detecte un descenso significativo de la viabilidad celular. 

Además  de  los  ensayos  de  viabilidad  centrados  en  la  permeabilidad  de  la 

membrana plasmática también se utilizan con frecuencia, como  indicadores del estrés 

ambiental, las medidas de la inhibición de determinadas enzimas, puesto que permiten 

obtener  resultados  de manera  rápida  y  sensible  (Peterson  y  Stauber,  1996,  Blaise  y 

Ménard, 1998, Prado et al., 2012). Concretamente,  la actividad esterasa  se  relaciona 

con  la  actividad metabólica  general  o  vitalidad  celular,  dado  que  estas  enzimas  son 

esenciales  para  el  funcionamiento  normal  de  la  célula.  La  actividad  esterasa  se  ha 

utilizado desde hace años para estimar  la actividad microbiana en  suelos  (Schnürer y 

Rosswall,  1982),  aguas  (Holzapfel‐Pschorn  et  al.,  1987,  Tadonléké  et  al.,  2009)  y 

sedimentos marinos (Gumprecht et al., 1995) y es un indicador útil para el estudio de la 

actividad metabólica  de microalgas  (Gilbert  et  al.,  1992,  Jochem,  2000,  Prado  et  al., 

2012).  En  particular,  la  actividad  esterasa  en  algas  ha  resultado  ser  sensible  en  la 

detección de alteraciones ambientales mínimas como cambios en  la temperatura,  luz, 

salinidad,  turbulencia o nutrientes  (Geary et  al., 1997,  Jochem, 1999; Brookes et  al., 

2000; Regel et al., 2004).  

En este estudio, para el análisis de  la actividad metabólica de  las células de T. 

suecica  expuestas  a  los  contaminantes  emergentes,  se  realizó  un  análisis  de  la 

actividad esterasa inespecífica basado en la generación de fluorescencia derivada de la 

hidrólisis  enzimática  del  FDA.  Pudiendo  distinguir,  por  CMF,  entre  células 

fluorescentes  metabólicamente  activas  y  células  no  fluorescentes metabólicamente 

no  activas. La fluoresceína se acumula en el interior de las células activas, por lo que la 

actividad  metabólica  celular  se  ha  medido  analizando  la  intensidad  de  la  señal 

fluorescente emitida y comparando  las diferencias entre  la  fluorescencia emitida por 

las células metabólicamente activas, lo que nos permite detectar pequeños cambios en 

la  actividad  metabólica  o  vitalidad  celular.  La  detección  mediante  CMF  de  la 
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fluorescencia de la fluoresceína resultante de la hidrólisis del FDA se ha aplicado para la 

determinación  de  la  toxicidad  de  diversos  agentes  contaminantes,  como  metales 

pesados  (Lage  et  al.,  2001)  y  pesticidas  (Gilbert  et  al.,  1992,  Prado  et  al.,  2012)  en 

diversas especies fitoplanctónicas. 

La medición  de  la  actividad metabólica  ha  sido  uno  de  los  parámetros más 

sensibles en este estudio para evaluar  la  respuesta de  las  células de T.  suecica a  los 

distintos  contaminantes  emergentes.  La  respuesta  citotóxica  varía  en  función  del 

contaminante  estudiado  ya  que,  a  corto  plazo,  se  ha  detectado  que  algunos 

compuestos producen un  aumento o estimulación de  la  actividad esterasa, mientras 

que otros producen una disminución de dicha actividad.  

La población viable expuesta al OMP (capítulo II) y las células expuestas a la BP‐3 

(capítulo  III), mostraron un  incremento de  la actividad esterasa que puede deberse a 

una estimulación metabólica general de  las células  inducida por el agente tóxico, con 

el fin de adaptar su fisiología a las condiciones ambientales adversas. Este incremento 

puede  estar  relacionado  con  la  activación  de  procesos  de  destoxificación,  como 

mecanismos de defensa contra el estrés oxidativo, en los que participan estas enzimas. 

Se  ha  visto  que  la  exposición  a  concentraciones  subletales  o  exposiciones  cortas  a 

ciertos  contaminantes  inducen  una  estimulación  de  la  fluorescencia  derivada  de  la 

hidrólisis del FDA, dicha estimulación de  la actividad esterasa celular puede deberse a 

que  estas  enzimas  son  esenciales  para  la  sustitución  de  los  fosfolípidos  en  las 

membranas celulares (Franklin et al., 2001).  

En  las  células  expuestas  al  TCS,  AHTN  (capítulo  III)  y  a  los  tres  antibióticos 

ensayados (capítulo I), se produjo un descenso en la actividad metabólica. La reducción 

de la actividad esterasa se ha observado en otros estudios, tanto en microalgas como 

en cianobacterias, bajo distintas condiciones de estrés ambiental  (Regel et al., 2002; 

Sobrino  et  al.,  2005; Durrieu  et  al.,  2006).  Se  ha  demostrado  que  la  exposición  de 

diversas especies de microalgas a elevadas  concentraciones de  cobre, un metal que 

tiene  una  reconocida  capacidad  para  generar  especies  reactivas  de  oxígeno,  induce 

una reducción de  la actividad esterasa dependiente de  la concentración y del tiempo 
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de  exposición  (Franklin  et  al.,  2001;  Yu  et  al.,  2007;  Hadjoudja  et  al.,  2009).  Los 

contaminantes  ensayados  en  este  estudio  podrían  inducir  un  estrés  oxidativo  y  la 

superproducción  de  ROS,  provocando  alteraciones  en  la  propia  estructura  de  las 

enzimas o causando su degradación oxidativa,  lo que conllevaría un descenso general 

de la actividad metabólica celular. En el caso de los antibióticos, como se ha comentado 

anteriormente, la toxicidad puede deberse al origen bacteriano de las mitocondrias, lo 

que  las convierte en potenciales dianas de estos  fármacos. Este hecho provocaría  la 

inhibición de  la  síntesis de proteínas mitocondriales, especialmente  las  relacionadas 

con el  transporte electrónico, esenciales para el  correcto metabolismo y proceso de 

respiración celular. Por este motivo se altera el estado fisiológico celular y disminuye la 

actividad metabólica, sin alterarse la integridad de la membrana o viabilidad. 

Comparando  los  resultados  obtenidos  en  este  ensayo  con  los  resultados  de 

viabilidad  celular,  podemos  observar  que  la  actividad  esterasa  demuestra  ser  un 

parámetro mucho más  sensible,  ya  que  tiene  una  relación  directa  con  la  actividad 

metabólica general y permite discriminar, tras períodos muy breves de exposición a los 

contaminantes,  entre  células  sanas  y  estresadas,  cuantificando  respuestas  sutiles 

frente  a  los  impactos  ambientales.  Aunque  con  ambos  ensayos  podemos  distinguir 

entre  células que  tienen  su membrana  intacta  (viables)  y  células que han perdido  la 

integridad  de  su membrana  (no  viables),  con  el  ensayo  del  FDA  podemos  distinguir 

además las células que no han perdido la integridad de su membrana pero que sí se ven 

afectadas a nivel de su metabolismo y no presentan actividad esterasa (Jochem, 2000; 

Prado  et  al.,  2009a).  Las  células  con  fluorescencia  de  la  fluoresceína  y,  por  tanto, 

metabólicamente activas son siempre viables; sin embargo, las células no fluorescentes 

y  metabólicamente  inactivas  pueden  ser  células  no  viables,  con  alteraciones  en  la 

membrana  plasmática  que  impiden  la  retención  de  la  fluoresceína  en  el  interior 

celular, pero también células viables sin actividad esterasa (Jochem, 2000). A la vista de 

los resultados, se podría concluir que las células se inactivan antes de que tenga lugar la 

verdadera muerte celular, como ya se había  indicado en otros artículos de este grupo 

(Prado et al., 2011). 
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ALTERACIÓN DE LA FOTOSÍNTESIS Y PARÁMETROS RELACIONADOS 

La medida de parámetros relacionados con  la autofluorescencia natural de  las 

microalgas  ha  permitido  el  desarrollo  de métodos  simples,  rápidos  y  sensibles  para 

detectar  efectos  fotoinhibidores  de  los  contaminantes  ambientales.  Los  organismos 

fototróficos poseen autofluorescencia natural debido a  los pigmentos que poseen,  lo 

que  permite  un  análisis  no  invasivo,  sin  necesidad  de  marcadores  fluorescentes 

externos.  El  uso  de  la  autofluorescencia  celular  como  parámetro  indicador  en  los 

ensayos de toxicidad en microalgas ya se ha descrito en otros estudios (Geoffroy et al., 

2007).  

La clorofila constituye un indicador de la capacidad fotosintética del organismo 

(Eullaffroy y Vernet, 2003). El PSII es el componente del aparato fotosintético donde se 

genera  la mayor parte de  la emisión  in  vivo de  la  fluorescencia de  la  clorofila a, de 

modo que cualquier daño que se produzca en este fotosistema provocará un descenso 

de  la  emisión  de  fluorescencia  detectada  por  el  citómetro  de  flujo  (Sobrino  et  al., 

2005). De hecho, los cambios en la fluorescencia de la clorofila a se han utilizado para 

estudiar el estado fisiológico de células microalgales sometidas a diferentes factores de 

estrés  (González‐Barreiro et al., 2004; Sobrino et al., 2004; Ekelund y Aronson, 2007; 

Chalifour et al., 2009; Hadjoudja et al., 2009). 

  En este estudio,  la medida de  los parámetros  relacionados con  la  fotosíntesis 

han  resultado  ser muy  sensibles. El AHTN, como  se ha visto en el capítulo  III,  fue el 

único  contaminante  emergente  utilizado  en  el  que  no  se  detectaron  diferencias 

significativas en  la autofluorescencia celular de  las células expuestas con  respecto al 

control.  En  todos  los  casos,  para  evitar  variabilidad  en  los  datos  debido  a  las 

diferencias detectadas en el volumen celular,  los resultados se  interpretaron como  la 

relación entre la fluorescencia de la clorofila a (FL4) y el tamaño celular (FS).  

Para  los tres antibióticos ensayados (CLO, FLO y OTC), se detectó un descenso 

en el contenido celular de clorofila a (capítulo I). Este efecto se relaciona con el origen 

endosimbiótico  de  los  cloroplastos,  puesto  que,  debido  a  las  similitudes  existentes 

entre el ARN ribosomal de bacterias y cloroplastos,  los ribosomas de  los cloroplastos 
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pueden  ser  sensibles  a  los  antibióticos  (Gray,  1992; McFadden  y  Roos,  1999).  Las 

proteínas del aparato fotosintético son sintetizadas en los cloroplastos (Mayfield et al., 

1995) y daños en sus ribosomas podrían afectar la síntesis de clorofila (Liu et al., 2012). 

Algunos estudios muestran  la existencia de una relación  lineal entre  la concentración 

celular de clorofila a y  la  fluorescencia  (Galbraith et al., 1988; Graziano et al., 1996; 

Veldhuis y Kraay, 2000). Sin embargo, en este caso, a pesar del descenso del contenido 

en pigmentos observado, se detectó un aumento de  la fluorescencia de  la clorofila a. 

Esto se traduce en una disminución de la eficiencia fotosintética que podría explicarse 

por un bloqueo de  la  cadena de  transporte electrónico  a nivel del PSII, debido  a  la 

inactivación de algunos centros de reacción (Cid et al., 1995) 

La BP‐3 es un filtro solar orgánico que absorbe la radiación UV, capta la energía 

incidente y la reemite nuevamente como radiación térmica. Por lo que es interesante 

el  estudio  de  las  propiedades  fotosintéticas  de  las  microalgas  expuestas  a  este 

contaminante  emergente.  Frente  a  este  contaminante  (capítulo  III),  las  células 

mostraron  también  un  aumento  de  la  autofluorescencia  que  se  relaciona  con  un 

descenso  en  la  fotosíntesis  debido  a  alteraciones  en  el  aparato  fotosintético.  En 

condiciones  óptimas,  la  mayor parte de la energía lumínica absorbida por la clorofila 

es  disipada  vía  conversión  química,  con  una  pequeña  proporción  dedicada  a  la 

emisión  de  fluorescencia  y  calor,  pero  debido  al  estrés  provocado  por  estos 

contaminantes,  la  capacidad  fotosintética  pude  verse  reducida,  dando  lugar  a  un 

incremento de  la emisión de  fluorescencia. 

En  el  caso  del  OMP,  el  descenso  de  la  autofluorescencia  detectado  sí  se 

relaciona  con  la disminución en el  contenido  celular de  clorofila a  (capítulo  II). Este 

contaminante  también  generó  una  elevada  cantidad  de  ROS  en  las  células  de  T. 

suecica, que podrían estar relacionadas con la disminución del contenido en pigmentos 

e  implicadas  en  los  daños  oxidativos  a  nivel  del  PSII.  Las ROS  son  compuestos muy 

reactivos que pueden causar, entre otros daños, una degradación o “blanqueamiento” 

de  la clorofila (Ekmekci y Terzioglu, 2005; Eullaffroy et al., 2009). La ruptura oxidativa 
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de la clorofila puede explicar la pérdida de autofluorescencia en los cultivos expuestos 

a concentraciones crecientes de OMP. 

Por último, el TCS provocó un descenso de  la autofluorescencia de  las células 

expuestas que también se puede relacionar con daños oxidativos del PSII, descenso del 

contenido en pigmentos o al blanqueamiento de la clorofila debido a la acción de ROS 

(capítulo III).  

Los  resultados  obtenidos  en  este  trabajo  confirman  que  los  parámetros 

relacionados con  la  fotosíntesis, como la fluorescencia de la clorofila a detectada por 

CMF, son parámetros sensibles  y  pueden  ser  utilizados  como  una  buena  alternativa 

al  crecimiento (Petersen  y  Kusk,  2000).  Dado que  la emisión de fluorescencia de  los 

organismos fotosintéticos cambia continuamente después de su adaptación al entorno 

cambiante,  diversos  factores  de  estrés  ambientales  como  la  exposición  a 

contaminantes,  afectan  la  función  de  los  sistemas  fotosintéticos,  alterándose  la 

emisión  de  la  fluorescencia.  Además,  la  fluorescencia  de  la  clorofila  a,  al  ser  una 

propiedad inherente de las células microalgales, presenta como ventaja evidente el ser 

un  biomarcador  eficaz,  rápido  y  de  bajo  coste  debido  a  que  no  es  necesario  la 

utilización de un fluorocromo comercial. La autofluorescencia ya ha demostrado ser un 

biomarcador útil para evaluar la toxicidad de metales pesados o herbicidas (Cid et al., 

1995, 1997; di Toppi et al., 2005; Prado et al., 2011; Esperanza et al., 2016) y, como 

hemos  visto  en  los  distintos  capítulos  del  presente  estudio,  de  distintos  grupos  de 

contaminantes emergentes. 

Las  microalgas  actúan  como  productores  primarios  en  los  ecosistemas 

acuáticos,  por  lo  que  el  equilibrio  ecológico  puede  ser  fácilmente  dañado  si  la 

fotosíntesis  se  ve  afectada  por  la  alteración  del  medio.  Se  ha  visto  que 

contaminantes  como  el  herbicida  atrazina  afectan  la  fotosíntesis  de  las microalgas 

provocando  un  descenso  en  el  contenido  en  pigmentos  como  resultado  del  estrés 

oxidativo  que  generan  (Esperanza  et  al.,  2016).  Sin  embargo,  a  concentraciones 

subletales, las células se mantienen viables ya que cambian su metabolismo fotótrofo a 

un metabolismo heterótrofo, por  lo que el aumento de ciertos contaminantes en  los 
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sistemas acuáticos podría conducir a una disminución en la fijación de CO2 (Esperanza 

et  al.,  2015).  Por  ello,  la  medida  de  parámetros  relacionados  con  la  actividad 

fotosintética  resulta  importante para monitorizar  la  degradación medioambiental de 

los ecosistemas marinos  (Endo y Omasa, 2004) y debe ser  uno de  los biomarcadores 

principales en ecotoxicología o toxicología medioambiental  (Schreiber et al., 2007). 

ALTERACIONES ESTRUCTURALES 

La  exposición  de  las  células  microalgales  a  agentes  contaminantes  puede 

inducir también alteraciones en  la morfología  celular, tanto  en  lo  que  se  refiere  al 

volumen como a la forma de las células. Además de las medidas de autofluorescencia 

ya comentadas,  la CMF permite  la medida de  la  luz dispersada por  la célula, que  se 

puede utilizar para obtener criterios cuantitativos de la apariencia celular, que a su vez 

es buena  indicadora de  las propiedades celulares (Ohnuma et al., 2006). Por  lo tanto, 

el tamaño o volumen celular, es una característica  inherente a  la célula que se puede 

analizar mediante CMF ya que es proporcional a  la cantidad de  luz dispersada en el 

ángulo anterior o forward scatter light (FS).  

Los  tres  antibióticos  ensayados  en  este  estudio  causaron  un  descenso  en  el 

tamaño celular que puede relacionarse con la inhibición del crecimiento y el descenso 

en  contenido  en  pigmentos  observado  (capítulo  I).  Las  células  activas,  antes  de 

dividirse, aumentan su tamaño debido al incremento en orgánulos, proteínas, enzimas, 

ácidos nucleicos y otras moléculas. Sin embargo, las células expuestas a antibióticos no 

experimentaron  este  aumento  de  volumen,  ya  que  como  se  ha  comentado,  estos 

compuestos podrían  inhibir  la síntesis de proteínas de mitocondrias y cloroplastos y, 

consecuentemente, la síntesis de clorofila de las células microalgales debido al origen 

bacteriano  de  estos  orgánulos,  convirtiéndolos  en  potenciales  dianas  de  los 

antibióticos. 

En el caso de la BP‐3, también se detectó una disminución en el tamaño celular 

con  respecto a  las células control  tras 24 h de exposición  (capítulo  III). Pero en este 

caso, el descenso en el tamaño puede atribuirse al hecho de que  las células tratadas 

con BP‐3 son capaces de completar el ciclo celular y dividirse más rápidamente que las 
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células no expuestas,  como  resultado del  incremento en  la  tasa de  crecimiento  y  la 

actividad metabólica, como se ha detallado en el capítulo III. 

Por  otro  lado,  el  TCS, OMP  y,  en menor medida,  el AHTN  (capítulos  II  y  III), 

causaron  un  aumento  del  tamaño  o  volumen  celular  que  puede  deberse  a  la 

incapacidad de  las células de completar el ciclo celular y finalizar  la división, como se 

refleja en el descenso de la tasa de crecimiento de las células expuestas con respecto a 

las células de los cultivos control. Las células expuestas no serían capaces de completar 

el proceso de división a pesar de haber aumentado su tamaño o  incluso duplicar sus 

componentes, algo que ya  se ha propuesto para explicar el  incremento de volumen 

celular en diferentes especies de microalgas sometidas a diversos  factores de estrés, 

tanto  físicos  (Sobrino  et  al.,  2004)  como  químicos  (González‐Barreiro  et  al.,  2004; 

Geoffroy et al., 2007; Vallotton et al., 2008). Además, las alteraciones provocadas por 

estos contaminantes en el potencial de membrana citoplasmático pueden dar  lugar a 

cambios osmóticos y fallos en los procesos de control del volumen celular, debido a un 

flujo  alterado  de  agua  e  iones  a  través  de  la membrana,  que  expliquen  también  el 

aumento del tamaño.  

La  complejidad  intracelular  es  otra  de  las  características morfológicas  de  la 

célula  que  puede  ser  estudiada mediante  CMF,  puesto  que  se  relaciona  con  la  luz 

dispersada en el ángulo lateral o side scatter light (SS). En las células expuestas a OMP 

se detectó un  incremento de  la  complejidad  intracelular  con  respecto  a  los  cultivos 

control (capítulo  II). Este  incremento posiblemente se deba, por un  lado, al hecho de 

que  las  células  no  han  podido  finalizar  su  división  a  pesar  de  haber  aumentado  de 

tamaño  y duplicado  sus  componentes  celulares  y, por otro  lado,  a  la degradación  y 

desorganización  de  componentes  celulares,  como  por  ejemplo  la  degradación  de 

pigmentos fotosintéticos, como consecuencia del estrés oxidativo inducido por el OMP 

(Suntres, 2002; González‐Barreiro et al., 2004). 
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EFECTOS  SOBRE  EL  POTENCIAL  DE  MEMBRANA  CITOPLASMÁTICO  Y 

MITOCONDRIAL 

Otro de  los parámetros evaluados que ha mostrado alteraciones significativas, 

transcurridas  solo  24  h  de  exposición  a  los  contaminantes  emergentes,  ha  sido  el 

potencial de membrana citoplasmático. Las mediciones del potencial de la membrana 

plasmática, basadas en  la fluorescencia de fluorocromos específicos, han demostrado 

ser útiles para la monitorización del estrés celular en diferentes organismos y especies 

de microalgas (Mason et al., 1994; Dinsdale et al., 1995; Lloyd et al., 2004; Prado et al., 

2012).  La membrana  plasmática  es  una  barrera  quimiosmótica  que,  en  el  caso  de 

microorganismos  como  las microalgas,  constituye  la  superficie  de  contacto  entre  el 

organismo  y  el  ambiente  externo.  A  través  de  esta  membrana,  se  mantiene  un 

potencial  electroquímico  transmembrana  (negativo  en  el  interior  de  la  célula)  que 

juega un papel crítico en el control del intercambio de solutos, por lo que la medida de 

este parámetro informa sobre el transporte y estado energético de la célula (Konrad y 

Hedrich, 2008). En respuesta a determinados cambios en el ambiente circundante a la 

célula,  se pueden producir  alteraciones en el potencial eléctrico  transmembrana.  La 

monitorización de estas perturbaciones se considera un indicador sensible y rápido de 

la presencia de factores ambientales que pueden conducir a cambios fisiológicos en la 

célula  y  que  pueden  desembocar  en  citotoxicidad  o  incluso  en  muerte  celular 

(Rabinovitch y June, 1990). 

En este estudio el potencial de membrana citoplasmático ha  sido otro de  los 

parámetros  de mayor  sensibilidad,  aunque  la  respuesta  citotóxica  también  varía  en 

función del contaminante ensayado. Las células expuestas a compuestos como la BP‐3 

y el AHTN mostraron un aumento de la fluorescencia, derivada de una mayor entrada 

del  fluorocromo  DiBAC4(3)  en  la  célula,  lo  que  indica  una  despolarización  de  la 

membrana plasmática (capítulo III). Alteraciones en bombas o canales transportadores 

que modifiquen el flujo de iones como Na+, K+, H+, Cl‐ o Ca+2 a través de la membrana 

que  delimita  la  célula,  podrían  explicar  estos  resultados  ya  que  desencadenarían 

desequilibrios  iónicos y de carga (Lloyd et al., 2004). La presencia de elevados niveles 
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de  ROS,  respuesta  celular  común  a  factores  de  estrés  ambiental  (Mittler,  2002; 

Valavanidis et al., 2006), también se ha relacionado con una reducción del potencial de 

membrana citoplasmático (Lloyd et al., 2000; Wei et al., 2008).  

Las  células expuestas  a  TCS  y OMP mostraron  el  efecto  contrario,  ya que  se 

observó  una  menor  entrada  del  fluorocromo  con  respecto  a  las  células  control, 

indicando una hiperpolarización de  la membrana plasmática  (capítulos  II  y  III). Estas 

alteraciones  del  potencial  pueden  dar  lugar  a  cambios  osmóticos  y  fallos  en  los 

procesos  de  control  del  volumen  celular  que  expliquen  el  aumento  significativo  del 

tamaño celular detectado en los cultivos expuestos a estos dos compuestos. 

En el caso del TCS,  la acusada hiperpolarización observada podría asociarse a 

alguno de  los mecanismos de  acción  conocidos de este  compuesto, que  implican  la 

desestabilización de las membranas provocando la pérdida de sus funciones de barrera 

semipermeable (Villalain et al., 2001; Phan and Marquis, 2006). En otros estudios se ha 

detectado  también  una  hiperpolarización  inducida  por  TCS  en  células  animales 

(Kawanai,  2001).  La  hiperpolarización  de  la membrana  plasmática  se  asocia  con  el 

aumento  en  la  concentración  de  Ca2+  intracelular  inducida  también  por  el  TCS.  El 

aumento en  la concentración  intracelular de este catión es una de  las características 

comunes  en  el proceso  de muerte  celular  inducida por  algunos productos químicos 

citotóxicos (Harman y Maxwell, 1995; Verkhratsky, 2007; González‐Pleiter et al., 2017). 

En el caso del OMP,  los cambios observados se asocian a su acción  inhibitoria 

sobre  las  bombas  de  protones.  Los  cambios  en  el  potencial  se  han  relacionado  a 

menudo  con  la  inhibición  de  las  bombas  H+‐ATPasas  o  Na+/K+‐ATPasas  de  la 

membrana,  puesto  que  se  consideran  los  principales  generadores  de  los  gradientes 

electroquímicos a través de  la membrana plasmática (Bortner et al., 2001; Krol et al., 

2003).  En  las  células  vegetales,  el  potencial  de  membrana  citoplasmático  se  crea 

debido  al  transporte  asimétrico  de  protones  (H+)  gracias  a  la  actividad  de  bombas 

como  las ATPasas que  transportan H+ al exterior  celular  (en el  caso de aquellas que 

están localizadas en la membrana plasmática) y al interior de la vacuola (en el caso de 

aquellas  localizadas  en  el  tonoplasto)  (Palmgren  et  al.,  2003;  Pedersen,  2007).  El 
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transporte  iónico afecta a  la distribución de  la carga a  través de  la membrana y por 

tanto,  a  su  voltaje.  En  otros  estudios  se  ha  comprobado  que  el  OMP  inhibe  el 

crecimiento de C. albicans y S. cerevisiae y que varios PPI exhiben actividad antifúngica 

ya  que  estos  compuestos  pueden  interactuar  inadvertidamente  con  las  H+/ATPasas 

presentes en estas especies (Monk et al., 1995). El acusado estrés oxidativo generado 

en  las  células  expuestas  al OMP  también  puede  inhibir  esta  actividad  enzimática  y 

contribuir  a  los  cambios  en  el  potencial,  ya  que  existen  evidencias  de  la  inhibición 

irreversible de  la bomba Na+/K+‐ATPasas por  la presencia de ROS  (Wu‐Hsiung et al., 

1992).  

El  fluorocromo  DiBAC4(3),  utilizado  para  evaluar  el  potencial  de membrana 

citoplasmático, se ha utilizado también en otros estudios como indicador de viabilidad, 

fundamentalmente en bacterias. En dichos estudios, las células que sufren alteraciones 

en  su potencial de membrana  y que por  tanto, muestran una elevada  fluorescencia 

como consecuencia de la entrada del fluorocromo, son consideradas células no viables 

(Jepras  et  al.,  1995;  Papadimitriou  et  al.,  2006).  Aunque  el  uso  de  fluorocromos 

sensibles  al  potencial  de membrana  citoplasmática  como  indicadores  de  viabilidad 

celular ha ido en aumento, es cuestionable si las células que muestran un potencial de 

membrana reducido son necesariamente células no viables (Breeuwer y Abee, 2000). 

En  el  presente  estudio,  se  observa  que  los  contaminantes  emergentes  ensayados 

provocan cambios en el potencial de membrana celular, mientras que  los  resultados 

obtenidos  en  el  ensayo  con  IP  indican  que  la  viabilidad  celular  no  se  ve 

significativamente afectada. Podemos concluir que  la exposición a  los contaminantes 

emergentes  daña  la membrana  plasmática  de  las  células  principalmente mediante 

cambios  en  sus  propiedades  de  permeabilidad,  más  que  por  la  disrupción  de  su 

integridad. Por lo que el estudio de las variaciones en dicho parámetro, al igual que el 

estudio de  la actividad metabólica, resulta de gran utilidad para evaluar  los efectos a 

corto plazo que se producen en las células expuestas a concentraciones subletales.  

Después de estudiar los efectos producidos por los contaminantes emergentes 

en parámetros relacionados con  la  fotosíntesis y  la actividad metabólica celular y  las 
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alteraciones a nivel de  la membrana plasmática, se han estudiado potenciales daños 

en  otro  orgánulo  de  gran  importancia  para  la  célula,  la  mitocondria.  Durante  la 

respiración aeróbica, el movimiento de electrones a través de la cadena de transporte 

electrónico genera un bombeo de protones de la matriz mitocondrial hacia el espacio 

intermembrana que  se  traduce en un gradiente electroquímico aprovechado por  las 

ATPsintasas para generar ATP. Por  lo que el potencial de membrana mitocondrial se 

relaciona  con  la  capacidad  de  generar  ATP  mediante  la  fosforilación  oxidativa  y 

cambios  en  este  potencial  podrían  alterar  la  producción  de  energía  en  la  célula 

(Cossarizza y Salvioli, 2001; Poot y Pierce, 2001; Perry et al., 2011). 

La  tinción  con  el  fluorocromo  específico  para mitocondrias  JC‐1 mostró  un 

aumento  significativo  del  potencial  de membrana mitocondrial  o  hiperpolarización 

sólo en el caso de las células expuestas a las concentraciones más elevadas de OMP. La 

hiperpolarización mitocondrial  se  ha  asociado  a  un  aumento  en  la  respiración,  un 

incremento del flujo de electrones y una fosforilación oxidativa más activa (Weir et al., 

2003; Hauser et al., 2006; Lin et al., 2006). También se ha asociado a un mayor estrés 

oxidativo  ya  que  la mayor  actividad mitocondrial  puede  favorecer  la  generación  de 

ROS durante  la  fosforilación oxidativa, como subproducto del proceso de generación 

de ATP (Raha y Robinson, 2000; Møller, 2001; Loseva et al., 2004; Sweetlove y Foyer, 

2004; Wallace, 2005; Huc et al., 2012). Esto se relaciona con  los resultados obtenidos 

en las células expuestas a OMP, puesto que la población todavía viable experimentó un 

aumento de la actividad metabólica general y de los niveles intracelulares de ROS.  

Los  cambios  observados  en  el  potencial  de membrana mitocondrial  pueden 

deberse  también  al propio mecanismo de  acción del OMP, que podría  afectar  a  las 

bombas de protones de  las microalgas, como  las F‐ATPasas, enzimas de  la membrana 

interna mitocondrial utilizadas para  la síntesis de ATP (Pedersen, 2007). En  las células 

sometidas  a  algún  tipo  de  estrés,  el  potencial  de  membrana  mitocondrial  puede 

alterarse  por  la  desregulación  de  las  cargas  iónicas  intracelulares. Cuando  los  flujos 

iónicos superan la capacidad de las mitocondrias para amortiguar estos cambios, estos 

potenciales o gradientes pueden colapsar,  lo que  lleva a un fallo en  la producción de 
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ATP  y  a  un  estrés  bioenergético  (Perry  et  al.,  2011).  Por  lo  que  la medida  de  este 

potencial y su regulación son determinantes clave de la salud o envejecimiento celular 

(Green et al., 2004; Nicholls, 2004). Los resultados obtenidos también podrían explicar 

los  altos  niveles  de  ROS  producidos  en  células  expuestas  a  OMP  debido  a  que  su 

producción  por  la  cadena  de  transporte  electrónica  aumenta  exponencialmente  en 

células  con  una membrana mitocondrial  fuertemente  polarizada  (Gerencser  et  al., 

2012).  Otros  estudios  han  demostrado  que  la  hiperpolarización  de  la  membrana 

mitocondrial  es  un  evento  temprano  en  la  apoptosis  mediada  por  mitocondrias, 

inducida en diferentes  tipos de células  (Gergely et al., 2002, Giovannini et al., 2002, 

Leal et al., 2015).  

En  este  estudio  (capítulo  II),  sólo  las  células  expuestas  a  las  concentraciones 

más altas ensayadas de OMP, a  las concentraciones más altas ensayadas, mostraron 

pequeñas  alteraciones en el potencial de membrana mitocondrial. Mientras que  los 

demás  parámetros  estudiados  mostraron  diferencias  significativas  con  respecto  al 

control para el  resto de contaminantes y a concentraciones más bajas. Por  lo que el 

indicador utilizado podría no ser muy sensible en este caso o bien, la mitocondria no es 

el sitio de acción principal de los contaminantes emergentes ensayados. También se ha 

visto que en células vegetales,  la mitocondria, aunque es particularmente sensible al 

daño oxidativo (Bartoli et al., 2004), posee elevados niveles de agentes antioxidantes 

en comparación con  las células animales que podrían anular  la citotoxicidad ejercida 

por los compuestos utilizados (Vicente et al., 2001). 

ESTRÉS OXIDATIVO 

En  los  organismos  fotosintéticos  como  las microalgas,  las  ROS  se  producen 

continuamente  en  cloroplastos  y mitocondrias  como  subproductos  en  distintas  vías 

metabólicas  (Halliwell,  2006).  Sin  embargo,  sus  niveles  pueden  aumentar  como 

respuesta a distintos factores de estrés abiótico como la presencia de contaminantes. 

Como  las  ROS  son  moléculas  potencialmente  muy  tóxicas,  sus  niveles  están 

estrictamente regulados por mecanismos de protección antioxidante para evitar daños 

en los componentes celulares (van Creveld et al., 2014). Debido a que tienen una vida 
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muy  corta  y  concentraciones  intracelulares muy bajas,  su estudio  requiere métodos 

muy rápidos y sensibles para  la detección y  la cuantificación. Por  lo tanto,  la CMF en 

combinación con fluorocromos específicos, es una técnica ideal para la caracterización 

de la generación de estas sustancias en la célula. La elección del fluorocromo depende 

de  la  especie  reactiva  de  interés,  de  modo  que  la  hidroetidina  (HE)  refleja 

preferentemente  el  nivel  de  ión  superóxido, mientras  que  la  dihidrorrodamina  123 

(DHR 123) se relaciona con el peróxido de hidrógeno (Walrand et al., 2003, Wilhem et 

al., 2009).  

Como  se  ha  comentado,  la  cadena  de  transporte  electrónico  mitocondrial 

genera  importantes  cantidades  de  ROS  durante  la  fosforilación  oxidativa,  (Møller, 

2001, Raha y Robinson, 2000, Sweetlove y Foyer, 2004). Además del potencial papel de 

la mitocondria  en el  aumento de ROS  en  las  células,  las  alteraciones detectadas en 

parámetros relacionados con el proceso fotosintético también podrían contribuir a su 

incremento. Los compuestos que afectan al PSII pueden provocar un aumento de  los 

niveles de estrés oxidativo de  las células debido a  la superproducción de tripletes de 

clorofila (Rutherford y Krieger‐Liszkay, 2001, Saladin et al., 2003). Este estrés oxidativo 

podría estar relacionado con la disminución en la fluorescencia de clorofila a debido al 

daño oxidativo del PSII o al blanqueamiento de este pigmento  (Ekmekci y Terzioglu, 

2005).  La  disminución  de  la  eficiencia  fotosintética  producida  por  el  contaminante 

podría  también,  a  su  vez,  potenciar  la  producción  de  ROS  en  las  células  causando 

daños  oxidativos  y  anomalías  funcionales  (Liu  et  al.,  2012).  La  inhibición  de  la 

fotosíntesis  puede  conducir  también  a  la  activación  del metabolismo  heterotrófico 

microalgal para  conseguir  energía  y  poder mantener  su  viabilidad  (Esperanza  et  al., 

2015).  Este  cambio  en  el metabolismo  podría  provocar  un  aumento  en  la  tasa  de 

fotorrespiración,  llevando  a  la  producción  de  peróxido  de  hidrógeno  en  los 

peroxisomas microalgales (Cirulis et al., 2013). 

La  sobreproducción  de  ROS  en  células  se  relaciona  a  menudo  con  daños 

inespecíficos  de  los  componentes  celulares,  conduciendo  a  una  interrupción  de 

procesos  metabólicos  cruciales  (Mittler,  2002,  Vega  et  al.,  2006).  Para  evitar  la 
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perturbación  del  metabolismo,  la  célula  activa  un  conjunto  de  mecanismos 

protectores, entre ellos, la inducción de enzimas antioxidantes (Mittler, 2002, Pokora y 

Tukaj,  2010).  En  el  caso  de  las  células  expuestas  al OMP  observamos  un  aumento 

significativo de  los niveles de ROS  intracelulares (capítulo II), por  lo que en este caso, 

los   mecanismos de defensa contra el estrés oxidativo de  las microalgas no pudieron 

regular la sobreproducción de estas especies inducida por el fármaco. La generación de 

ROS  por  el  OMP  también  podría  estar  implicada  en  la  iniciación  de  daño  a  la 

membrana por la inducción de peroxidación lipídica, lisis o desesterificación de ácidos 

grasos (Cid et al., 1996). Cuando se ha superado cierto umbral de producción de ROS, 

los  mecanismos  de  defensa  antioxidantes  celulares  ya  no  pueden  responder  lo 

suficiente y el estrés oxidativo conduce a la disrupción de la membrana y finalmente a 

la muerte celular  (Hess, 2000; Esperanza et al., 2015). En  las algas, el exceso de ROS 

puede  afectar muchas  funciones  celulares  a  través  de  la modificación de  los  ácidos 

nucleicos,  oxidación  de  proteínas,  deterioro  de  las  clorofilas  y  la  inducción  de  la 

peroxidación lipídica (Ledford y Niyogi, 2005, Mittler et al., 2004, Vavilala et al., 2016). 

Aunque  los  ROS  siempre  fueron  considerados  subproductos  metabólicos 

tóxicos que en última  instancia conducen a  la muerte celular, hoy en día se reconoce 

que  los  ROS  actúan  también  como mensajeros  secundarios  implicados  en  redes  de 

señalización  (D`Autréaux  y  Toledano,  2007).  Esta  función  indica  que  las  células  han 

desarrollado estrategias para utilizar  los ROS  como  señales biológicas que  controlan 

diversos programas genéticos de respuesta al estrés, como se ha visto en diatomeas 

(Rosenwasser et al., 2014). Además, existen evidencias de que el estrés oxidativo juega 

un papel en la senescencia en las plantas, puesto que se ha formulado la hipótesis de 

que  un  desequilibrio  entre  la  generación  de  ROS,  la  protección  antioxidante  y  la 

reparación  del  daño  oxidativo  puede  conducir  a  la  senescencia  (Beckman  y  Ames, 

1998;  Sohal,  2002).  Las  células  vegetales  también  parecen  generar ROS  a  propósito 

como moléculas de señalización para controlar  la muerte celular programada  (Apel y 

Hirt, 2004). 
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ALTERACIONES DEL pH INTRACELULAR 

Por  último,  otro  de  los  parámetros  evaluados  en  este  estudio  ha  sido  el  pH 

intracelular  (pHi). El mantenimiento del pH  fisiológico en el  rango óptimo es de gran 

importancia para  la correcta actividad de muchas enzimas y el funcionamiento eficaz 

de los canales iónicos y elementos contráctiles celulares. Además, las oscilaciones en el 

pH son también importantes en el control del ciclo celular y la capacidad proliferativa 

de las células (Madshus, 1988).  

Debido a que  las  reacciones bioquímicas necesitan un pH óptimo,  las  células 

tienen  sistemas  reguladores  para  mantener  la  homeostasis  y,  a  pesar  de  las 

fluctuaciones  inducidas metabólica y ambientalmente, el pHi se mantiene en  torno a 

7,5  (Roos  et  al.,  2006).  Este  control  del  pH  citosólico  se  mantiene  gracias  a  la 

regulación  de  los  procesos  de  transporte  de  iones  entre  los  compartimentos 

intracelulares (citosol, vacuola y cloroplasto, fundamentalmente) y entre la célula y el 

medio externo. 

Los protones desempeñan muchas funciones en la señalización, el desarrollo y 

la  regulación  metabólica  por  lo  que  los  organismos  eucariotas  han  desarrollado 

mecanismos para el control homeostático. Las alteraciones en los niveles intracelulares 

de  protones  e  iones  como  el  calcio,  así  como  las  variaciones  en  el  potencial  de 

membrana citoplasmático se consideran mecanismos de transducción de la señal en la 

célula, es decir, mensajeros secundarios que actúan frente a determinados estímulos 

ambientales y que conducen a diferentes respuestas a nivel de la fisiología celular. En 

este  estudio,  todas  las  concentraciones  de  OMP  ensayadas  alteraron  el  pHi  de  las 

células  de  T.  suecica  de  una manera  dependiente  de  la  concentración  (capítulo  II). 

Cuanto mayor es  la concentración de OMP en el medio de cultivo, más acusada es  la 

acidificación intracelular que se produce. Como se ha discutido anteriormente, debido 

al mecanismo  de  acción  del OMP,  este  compuesto  podría  afectar  a  las  bombas  de 

protones  de  organismos  no  diana  como  las microalgas.  Estas  bombas  transportan 

protones desde el citoplasma al exterior de la célula (en el caso de aquellas situadas en 

la membrana plasmática) y hacia compartimentos intracelulares como las vacualos (en 
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el caso de aquellas situadas en el tonoplasto). Por lo que la inhibición de estas bombas 

por el contaminante podría conducir a  la acumulación de protones en  la célula y, por 

consiguiente,  la acidificación del citosol. Se ha visto que  inhibidores de  la bomba de 

protones como el OMP provocan la alteración del gradiente de pH intra‐extracelular y 

la  acumulación  de  protones  en  el  citosol  de  células  tumorales.  La  inhibición  de  la 

bomba de protones desencadena una muerte  celular  rápida en este  tipo de  células 

como  resultado  de  la  acidificación  intracelular,  la  activación  de  caspasas  y  la 

acumulación temprana de ROS (Luciani et al., 2004; Marino et al., 2010). 

Los ambientes marinos se caracterizan por sus altos niveles de sodio y por un 

pH  relativamente  estable  y  ligeramente  alcalino  (8,2)  (Taylor  et  al.,  2012).  Se  ha 

demostrado  que  este  alto  gradiente  de  potencial  electroquímico  es  utilizado  por 

organismos marinos, como  las cianobacterias y  las microalgas, que usan bombas del 

tipo Na+/K+‐ATPasas como principal mecanismo de transporte para generar gradientes 

electroquímicos  a  través  de  la membrana  plasmática  (Hellebust  1978;  Rees  et  al., 

1980; Raven 1984). El intercambiador Na+/H+ se expresa en la gran mayoría de células 

eucariotas  y es el mecanismo  regulador de  la homeostasis del pH  intracelular en el 

fitoplancton marino  (Noël  y  Pouysségur,  1995).  El  intercambiador  Na+/H+  utiliza  el 

gradiente electroquímico de iones Na+, generado por las Na+/K+‐ATPasas, para extraer 

H+ del  citosol  celular.  La presencia de OMP  en  ambientes marinos podría  afectar  la 

función de estas bombas de protones que regulan los gradientes de pH.  

Se han detectado pequeñas variaciones en el pHi con el fluorocromo BCECF AM 

únicamente  en  el  caso  de  las  células  expuestas  a OMP,  ya  que  este  contaminante 

indujo  una  marcada  acidificación  intracelular.  Sin  embargo,  con  el  resto  de 

contaminantes no se ha observado un cambio significativo del pHi. Esto puede deberse, 

en  parte,  a  que  el  espectro  de  emisión  del  fluorocromo  utilizado,  que  ha  sido  lo 

analizado en este estudio, es mucho menos dependiente del pH que el espectro de 

excitación,  por  lo  que  puede  que  pequeñas  variaciones  en  el  pHi  no  puedan  ser 

detectadas. Por esta razón su uso no es recomendable como indicador sensible de los 

efectos a corto plazo de los contaminantes. 
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En  este  estudio  se  ha  utilizado  la  CMF  para  el  estudio  de  las  potenciales 

alteraciones que distintos contaminantes emergentes provocan en la microalga marina 

T. suecica, ya que esta  técnica nos permite  llevar a cabo  la medida de parámetros a 

nivel de la célula individual. Como se ha visto, es una gran ventaja frente a los ensayos 

tradicionales de  inhibición del crecimiento, puesto que éstos reflejan un valor medio 

de  la población,  sin  tener en cuenta  la  respuesta que  se produce a nivel celular. De 

este modo, se han podido detectar alteraciones en la fisiología microalgal transcurridas 

sólo  24  h  de  exposición  a  concentraciones  subletales  de  los  contaminantes 

emergentes, antes de que se puedan detectar cambios significativos en el crecimiento 

o la viabilidad celular (Tabla 4).  

 

Tabla  4.  Respuesta  citotóxica  de  T.  suecica  tras  24  h  de  exposición  a  los  distintos  contaminantes 

emergentes atendiendo a  los biomarcadores de citotoxicidad más sensibles utilizados en este estudio. 

En el potencial de membrana medido con el fluorocromo DiBAC4(3), un incremento se corresponde con 

una  despolarización  de  la  membrana;  mientras  que  un  descenso  se  corresponde  con  una 

hiperpolarización. s/c = sin cambios significativos a las concentraciones ensayadas (p ≥ 0,05). 

Parámetros 
analizados  
por CMF 

Contaminantes emergentes 

Fármacos 
Productos de cuidado e 
higiene personal (PCPs) 

CLO  FLO  OTC  OMP  BP‐3  TCS  AHTN 

Tamaño 
(FS) 

             

Autofluorescencia 
(FL4) 

            s/c 

Vitalidad 
(FDA) 

             

Potencial membrana 
(DiBAC4(3)) 

s/c  s/c  s/c         
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Atendiendo  a  estos  resultados,  dentro  del  grupo  de  los  fármacos,  podemos 

observar que  la respuesta citotóxica de T. suecica es  igual para todos  los antibióticos 

ensayados, pero  totalmente opuesta a  la  respuesta obtenida  con el OMP. Se podría 

concluír que estas diferencias  se deben  a  la diferente diana de  acción de estas dos 

clases  de  fármacos  en  la  microalga.  Los  antibióticos  afectan  principalmente  a 

cloroplastos y mitocondrias, mientras que el OMP afecta a  las membranas  celulares 

(Tabla  4). Dentro  del  grupo  de  los  PCPs,  podemos  observar  que  los  contaminantes 

ensayados  se  pueden  clasificar  en  dos  grupos  basándose  en  la  respuesta  citotóxica 

observada, como se ha comentado en el capítulo III. Un grupo estaría formado sólo por 

el  filtro UV BP‐3, que produce en un primer momento una estimulación metabólica 

general  o  incremento  en  la  vitalidad  celular;  mientras  que  el  otro  grupo  estaría 

formado  por  TCS  y  AHTN,  que  provocaron  un  descenso  en  la  vitalidad  celular.  Por 

último, también podemos observar que la respuesta al TCS es similar a la obtenida con 

el OMP,  lo que puede asociarse a alguno de  los mecanismos de acción conocidos de 

este  conservante,  como  la  desestabilización  de  las membranas  y  la  pérdida  de  sus 

funciones de barrera semipermeable comentadas en el capítulo III (Tabla 4). 

En  resumen,  dentro  de  los  parámetros  analizados  por  CMF,  aquellos 

relacionados  con  las  propiedades  inherentes  celulares,  como  el  tamaño  y  la 

autofluorescencia celular, han resultado de gran utilidad al ser biomarcadores rápidos, 

eficaces y de bajo coste, puesto que no es necesario utilizar ningún fluorocromo para 

su medición. En particular, la medida de la fluorescencia microalgal nos da información 

sobre  la  actividad  fotosintética,  por  lo  que  debe  ser  uno  de  los  biomarcadores 

principales  en  ecotoxicología  para  la  monitorización  de  la  degradación  de  los 

ecosistemas marinos. La medida de la actividad esterasa con el ensayo de hidrólisis del 

FDA también ha sido uno de los parámetros más sensibles. Posee una relación directa 

con  la actividad metabólica general de  la  célula y permite discriminar,  tras períodos 

muy  breves  de  exposición  a  los  contaminantes,  entre  células  sanas  y  estresadas, 

cuantificando  respuestas  mínimas  frente  a  los  impactos  ambientales.  Por  último, 

hemos  visto  que  la  exposición  a  los  contaminantes  emergentes  daña  la membrana 
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plasmática  de  las  células  principalmente mediante  cambios  en  sus  propiedades  de 

permeabilidad, por  lo que el estudio de  las variaciones en el potencial de membrana 

citoplasmático han  resultado de  gran utilidad para evaluar  los efectos  a  corto plazo 

que se producen en las células expuestas a concentraciones subletales.  
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En  vista  de  los  resultados  obtenidos,  con  respecto  a  lo  establecido  en  el 

objetivo 1 sobre la determinación del efecto tóxico sobre el crecimiento de T. suecica 

provocado por distintos fármacos y productos de cuidado e higiene personal, se puede 

concluir: 

1.1. El crecimiento de  los cultivos de T. suecica se ve negativamente afectado 

por la presencia en el medio de los distintos contaminantes emergentes ensayados, de 

una forma dependiente de la concentración y del tiempo de exposición. Sin embargo, 

la concentración más baja del antibiótico OTC  (2,5 mg L‐1), provoca un  fenómeno de 

hormesis, estimulando de forma significativa el crecimiento con respecto al control. 

1.2. La toxicidad de los distintos contaminantes emergentes ensayados sobre T. 

suecica,  en  base  a  su  efecto  sobre  el  crecimiento,  varía  en  función  del  grupo  de 

contaminante  utilizado.  Los  PCPs  son  más  tóxicos  para  esta  microalga  que  los 

fármacos;  y  dentro  del  grupo  de  los  fármacos,  los  antibióticos  mostraron  mayor 

toxicidad que el OMP.  

 

Con  respecto  a  lo  establecido  en  el  objetivo  2,  sobre  el  estudio  de  las 

alteraciones  citómicas  provocadas  por  los  diferentes  contaminantes  emergentes 

ensayados, se puede concluir: 

2.1. Las células microalgales mostraron alteraciones morfológicas y fisiológicas 

transcurridas  sólo  24  h  de  exposición  a  concentraciones  subletales  de  los  distintos 

contaminantes emergentes ensayados, antes de producirse un descenso significativo 

en la densidad o viabilidad celular de los cultivos; aunque la respuesta citotóxica varía 

en función del contaminante utilizado. 

2.2.  Las  microalgas  expuestas  a  los  tres  antibióticos  ensayados  mostraron 

alteraciones en los parámetros relacionados con la fotosíntesis, así como un descenso 
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de  la  actividad  celular,  toxicidad  que  se  relaciona  con  el  origen  bacteriano  de 

cloroplastos y mitocondrias.  

2.3. El OMP puede afectar a  receptores de organismos unicelulares no diana 

como  las microalgas que  regulan el  flujo de protones en el  citoplasma, alterando  la 

homeostasis  celular  y  provocando  una  sobreproducción  de  ROS  que  da  lugar,  en 

último término, a la muerte celular. 

2.4. Los tres PCPs ensayados se pueden clasificar en dos grupos basándose en la 

respuesta  citotóxica  observada.  Un  grupo  formado  sólo  por  el  filtro  UV  BP‐3,  que 

produce en un primer momento una estimulación metabólica  general;  y otro  grupo 

formado por el conservante TCS y la fragancia AHTN, que provocan un descenso en la 

vitalidad celular. Las diferencias detectadas en  la citotoxicidad pueden asociarse a  las 

distintas dianas de acción de estos contaminantes en la microalga.  

 

Con  respecto  a  lo  establecido  en  el  objetivo  3,  sobre  la  evaluación  de  la 

sensibilidad y aplicabilidad de los protocolos de CMF utilizados, en la determinación de 

la potencial citotoxicidad de los contaminantes emergentes, se puede concluir: 

3.1. La medida de  la  fluorescencia de  la clorofila a por CMF es un parámetro 

sensible  que,  al  ser  una  propiedad  inherente de  las  células microalgales,  puede  ser 

utilizado como biomarcador eficaz, rápido y de bajo coste, alternativo al crecimiento. 

Al  proporcionar  información  de  la  actividad  fotosintética  microalgal,  es  útil  para 

monitorizar  la  degradación medioambiental  de  los  ecosistemas marinos  y  debe  ser 

uno de  los biomarcadores principales en ecotoxicología. 

3.2. La medida de la actividad esterasa con el ensayo de hidrólisis del FDA es un 

parámetro muy sensible ya que tiene una relación directa con la actividad metabólica 

general  o  vitalidad  celular  y  permite  discriminar,  tras  períodos  muy  breves  de 
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exposición  a  los  contaminantes,  entre  células  sanas  y  estresadas,  cuantificando 

respuestas sutiles frente a los impactos ambientales. 

3.3.  La  exposición  a  los  contaminantes  emergentes  daña  la  membrana 

plasmática  de  las  células  de  T.  suecica  mediante  cambios  en  sus  propiedades  de 

permeabilidad, por  lo que el estudio de  las variaciones en el potencial de membrana 

citoplasmático  es  de  gran  utilidad  para  evaluar  los  efectos  a  corto  plazo  que  se 

producen en las células expuestas a concentraciones subletales de estos compuestos. 

 

 

La microalga utilizada en este estudio, Tetraselmis suecica, es una especie fácil 

de cultivar y de crecimiento rápido que, debido a su corto ciclo de vida, proporciona 

una rápida respuesta frente a los impactos ambientales. Los parámetros analizados por 

CMF han permitido caracterizar dicha respuesta en esta microalga, que ha mostrado 

sensibilidad  frente  a  los  distintos  tipos  de  contaminantes  emergentes  ensayados  a 

diferentes niveles de  la fisiología celular, avalando su aplicación como biomarcadores 

en  biosensayos  de  toxicidad.  En  base  a  todo  lo  anteriormente  expuesto,  podemos 

concluir  finalmente  que  se  justifica  la  utilización  de  esta  especie  de  microalga, 

utilizando estos marcadores de  contaminación mediante  la  técnica de  citometría de 

flujo,  en  estudios  de  ecotoxicología.  Estos  ensayos  podrían  ser  de  utilidad  en  los 

programas rutinarios de monitorización y determinación del potencial efecto tóxico de 

contaminantes  acuáticos  emergentes,  contribuyendo  a  la  elaboración  de  nuevas 

directrices para un uso más racional y menos agresivo para el entorno de este tipo de 

compuestos. 
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Taking  into  account  the  results  obtained,  regarding  the  established  in  the 

objective 1 about  the determination of  the  toxic effect on  the growth of T.  suecica 

caused by different pharmaceuticals and personal care products, it can be concluded: 

1.1. The growth of T. suecica cultures was negatively affected by the presence 

in the environment of the different emerging pollutants tested, in a concentration and 

time dependent manner. However, the lowest concentration of the antibiotic OTC (2.5 

mg L‐1), causes a phenomenon of hormesis, stimulating significantly  the growth with 

respect to the control. 

1.2. The  toxicity of  the different emerging pollutants on T.  suecica, based on 

their effect on growth, depends on the group of the pollutant tested. PCPs are more 

toxic  to  this  microalga  than  pharmaceuticals;  and  within  the  pharmaceuticals, 

antibiotics showed higher toxicity than OMP. 

 

Regarding  the  established  in  the objective  2  about  the  study  of  the  cytomic 

alterations caused by the different emerging pollutants tested, it can be concluded:  

2.1. Microalgal cells  showed morphological and physiological alterations after 

only 24 h of exposure to sublethal concentrations of the different emerging pollutants 

assayed, before  a  significant decrease  in  cell density or  viability of  the  cultures was 

detected; although the cytotoxic response differs depending on the pollutant tested. 

2.2. Microalgae exposed to the three antibiotics assayed showed alterations in 

the  parameters  related  to  photosynthesis,  as well  as  a  decrease  in  cellular  activity; 

toxicity that could be related to the bacterial origin of chloroplasts and mitochondria. 

2.3.  OMP may  trigger  receptors  in  non‐target  unicellular  organisms  such  as 

microalgae that regulate the proton flux  in the cytoplasm, disturbing pH homeostasis 

and provoking an overproduction of ROS that ultimately leads to cell death. 
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2.4. The three PCPs assayed could be classified  into two groups, based on the 

cytotoxic  response  observed.  One  group  formed  only  by  the  UV  filter  BP‐3, which 

initially produces a general metabolic activity stimulation; and another group  formed 

by the disinfectant TCS and the fragrance AHTN, which provoke a decrease  in cellular 

vitality. Differences detected  in  the  cytotoxicity  could be associated  to  the different 

targets of action of these pollutants on microalgae. 

 

Regarding  the  established  in  the  objective  3  about  the  evaluation  of  the 

sensitivity  and  applicability  of  the  FCM  protocols  used,  in  the  determination  of  the 

potential cytotoxicity of emerging pollutants, it can be concluded:  

3.1. Chlorophyll a fluorescence measurement by FCM  is a sensitive parameter 

that, as it is an inherent microalgal cell property, it can be used as an effective, fast and 

low  cost  biomarker,  alternative  to  growth.  It  provides  information  on  microalgal 

photosynthetic activity, so it is useful to monitor environmental degradation of marine 

ecosystems and should be one of the main biomarkers in ecotoxicology. 

3.2.  Esterase  activity  measurement  by  the  FDA  assay  is  a  very  sensitive 

parameter since  it  relates directly  to  the general metabolic activity of  the cell and  it 

allows discriminating, after short periods of pollutant exposure, between healthy and 

stressed cells, quantifying subtle responses to environmental impacts.  

3.3. Exposure to the emerging pollutants damages the cytoplasmic membrane 

of T. suecica cells through changes  in their permeability properties, thus the study of 

the variations in cytoplasmic membrane potential is very useful to evaluate the short‐

term effects in cells exposed to sublethal concentrations of these compounds. 

 

The microalga used  in  this  study, Tetraselmis  suecica,  is easy  to culture,  fast‐

growing and, due  to  its short  life cycle,  it provides a  fast  response  to environmental 

impacts.  The  parameters  analysed  by  FCM  allowed  the  characterization  of  this 
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response  on  this microalga,  which  has  shown  sensitivity  to  the  different  types  of 

emerging contaminants tested at different levels of the cell physiology, endorsing their 

application as biomarkers in toxicity bioassays. Based on all the above‐mentioned, we 

can  finally  conclude  that  the  use  of  this microalgal  species,  using  these markers  of 

contamination with the flow cytometry technique, is justified in ecotoxicology studies. 

These  assays  could  be  useful  in  the  determination  of  the  potential  toxic  effect  of 

emerging  aquatic  contaminants  in  routine monitoring programs,  contributing  to  the 

development  of  new  guidelines  for  a more  rational  and  less  aggressive  use  for  the 

environment of this type of compounds. 
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