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Resumen
La expansion de la frontera agricola ha involucrado un notable incremento en el
uso de biocidas en la Argentina. En este trabajo nos propusimos evaluar los
impactos del glifosato (N-fosfonometilglicina, PMG) sobre dos especies no blanco:
Chnesterodon decemmaculatus y Odontesthes bonariensis. Los resultados obtenidos
indicarian que el PMG (en su forma acida y grado analitico) no presenta un nivel
significativo de toxicidad letal aguda (CLs-96h > 100 mg.L') para C.
decemmaculatus. Sin embargo, la toxicidad de un formulado de PMG resulté
notablemente mayor (CLs-96h = 29 mg.L!). Al evaluar efectos subletales en esta
especie, la exposicion aguda a PMG provocé un aumento en la actividad de
catalasa (defensas antioxidantes) e inhibicién de la actividad de acetilcolinesterasa
(biomarcador de neurotoxicidad). Por otra parte, la exposicién crénica al
formulado produjo una disminucién significativa en la Carga FEnergética de
Adenilatos (CEA) en higado y misculo de O. bonariensis, manifestando efectos a
nivel del metabolismo energético. Las branquias de estos animales, examinadas
por MEB, mostraron alteraciones en su ultraestructura. Por tltimo, se estudi6 el
efecto de la exposicién al formulado sobre la motilidad espermatica y el desarrollo
embrionario y larval de O. bonariensis, estableciéndose un aumento de la
mortalidad de las larvas. Los resultados de este trabajo constituyen una
contribucién a los estudios sobre los efectos del glifosato en peces de agua dulce,

asi como a la evaluaciéon y desarrollo de biomarcadores de estrés ambiental.

Palabras Claves: Glifosato, PMG, N-fosfonometilglicina, Toxicidad,
Cnesterodon decemmaculatus, Odontesthes bonariensis, Peces de agua dulce,

Biomarcadores.



Glyphosate effects on freshwater fishes. Biomarkers of environmental stress.
Abstract
The agricultural frontier of Argentina is spreading out and this phenomenon has
involved a significant increase in the use of biocides. In this work we propose to
evaluate the impact of glyphosate herbicide on two non-target species:
Cnesterodon decemmaculatus and Odontesthes bonariensis. Experimental results
would indicate that glyphosate (PMG, analytical grade, acid form) does not
present a significant level of acute lethal toxicity (LCs-96h > 100 mg.L!) on C.
decemmaculatus. However, the toxicity of one of the glyphosate-based herbicide
was found significantly higher (LCs-96h = 29 mg.L'). The sublethal effects on
this species were evaluated. Acute exposure to PMG caused an increase in the
activity of catalase (antioxidant defenses) and an inhibition of the activity of
acetylcholinesterase (biomarker of neurotoxicity). On the other hand, chronic
exposure to glyphosate-based herbicide resulted in a significant decrease in the
Adenylate Energy Charge (AEC) in liver and muscle of O. bonariensis, showing
effects on the energy metabolism. The gills of these animals, examined by SEM,
showed changes in their ultrastructure. Finally, the effect of exposure to
glyphosate-based herbicide on sperm motility, embryonic and larval development
of O. bonariensis were studied and an increased mortality of the larvae was
determined. The results presented on this PhD Thesis is a contribution to the
knowledge of the effects of glyphosate on freshwater fishes, as well as the

evaluation and development of biomarkers of environmental stress.

Keywords: Glyphosate, PMG, N-phosphonomethylglycine, Toxicity,
Cnesterodon  decemmaculatus, Odontesthes bonariensis, Freshwater fishes,

Biomarkers.
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Glosario

A: Anterior.

AChE: acetilcolinesterasa.

ADP: adenosina difosfato.

AE: actividad especifica.

AMD: agua moderadamente dura.
AMP: adenosina monofosfato.

ATP: adenosina trifosfato.

CASA: Computer-Assisted Sperm Analysis (Analisis de espermatozoides asistido

por computadora).

CAT: catalasa.

CEA: Carga Energética de Adenilatos.
CLsp: Concentracion letal 50.

Cr: creatina.

dpe: dias post eclosion.

dpf: dias post fecundacién.

Gno: glucégeno.

K: Factor de Condicién de Fulton.

Ly: largo total.

M: Medio.

MEB: Microscopia Electréonica de Barrido.

N: Numero de réplicas experimentales.

n: Numero de organismos por tratamiento.

P: Posterior.
Pc: peso corporal
PCr: fosfocreatina.

PMG: N-(fosfonometil)glicina (glifosato).
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Introduccion General

La informacion referida al impacto de los agroquimicos sobre la calidad de los
cuerpos de agua es de wvaliosa importancia, especialmente en Argentina si se
considera el creciente avance de la frontera agricola con el consiguiente aumento
-entre otras consecuencias- del uso de insecticidas y herbicidas como el glifosato.
La descripcion de biomarcadores de efecto en especies no blanco como los
vertebrados acudticos, se ha incrementado en los ultimos tiempos pero aun es
insuficiente, particularmente en el caso de especies nativas de nuestro pais. En
este sentido, los resultados obtenidos en este trabajo contribuirdn a un mayor
conocimiento sobre los impactos ambientales del actual modelo productivo
agropecuario, particularmente en relacion al efecto de este herbicida en
Chnesterodon decemmaculatus (Teleostet, Cyprinodontiformes) y
Odontesthes bonariensis (Teleostei, Atheriniformes); aportando también al
desarrollo de mnuevas herramientas para el monitoreo ecotoxicologico de los

cuerpos de agua de las regiones agricolas.
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En América Latina y el Caribe la degradaciéon ambiental se ha incrementado en
las 1ltimas décadas. Las principales presiones sobre el ambiente y los recursos
naturales son el crecimiento de la poblacién, la desigualdad creciente de los
ingresos de los trabajadores, la planificacién limitada y la alta dependencia de la

explotacion de recursos naturales de muchas economias (PNUMA, 2002).

En nuestra region se profundiza un fuerte proceso de expansion de la frontera
agricola. El mismo ha estado dirigido por una serie de modificaciones temporarias
en los precios internacionales de los productos agropecuarios y, a la vez, se ha
basado en la utilizacion masiva de tecnologias como la siembra directa y la
nutricién quimica y biolégica, la aplicacién intensiva de biocidas (herbicidas,
insecticidas y fungicidas) y la utilizacion de semillas genéticamente modificadas
(GM), todas ellas tendientes a disminuir costos y aumentar los rindes de la
produccién. En este proceso, determinado por el aumento de la produccion
agricola y la superficie sembrada, el cultivo de soja ha cumplido un rol
fundamental ya que representa en la actualidad cerca del 50% de la produccién

total del sector.

Sin duda la introduccion de la soja GM al mercado argentino a partir de 1996
resulté un punto de inflexion. A partir de la Resolucion 167 de la Secretaria de
Agricultura Ganaderia Pesca y Alimentacién (SAGPyA), del 25/3/96: “El Estado
autoriza la produccién y comercializacion de la semilla y de los productos y
subproductos derivados de ésta provenientes de la soja tolerante al herbicida
glifosato de la linea 40/3/2 que contiene el gen CP4 EPSPS”. De esta forma, la
siembra directa (sin labranza previa del suelo) y la soja GM conformaron el
paquete tecnoldgico que sustentd el avance del cultivo. Actualmente, para fines
comerciales se cultiva tnicamente la variedad de soja con resistencia al herbicida
glifosato, conocida como RR (resistente al formulado Roundup Ready, uno de los

mas utilizados en la region) (Informe CONICET, 2009).

- 13-



Sin embargo, este proceso de industrializacién agropecuaria se ha desarrollado sin
una real planificaciéon, al margen de la inercia controlada por el mercado, y sin
contemplar los impactos socioeconémicos y ambientales, ratificando el rol de los
paises latinoamericanos en la divisiéon internacional del trabajo como exportadores

de materias primas.

En este sentido existe una creciente preocupacion en relaciéon a las consecuencias
del fenémeno de “sojizacién” y la consecuente expansion de la frontera agricola

(Pengue, 2008; Carrasco et al., 2012).
Respecto a los impactos sociales existen varios temas de relevancia para analizar:

a) La caida del empleo rural producto de la utilizacion intensiva de herbicidas
que ha sustituido la eliminacién manual o mecdnica de malezas, sumado al
reemplazo de la labranza convencional por el sistema de siembra directa
(“labranza cero”) que ha prescindido del arado. b) Los procesos migratorios que
han provocado una mayor concentracion de la poblaciéon en areas urbanas y
periurbanas. ¢) La fuerte concentracién de la propiedad de las tierras, con la
desapariciéon de un gran numero de pequenios productores (el Censo Nacional
Agropecuario de 2002 registrd 297.425 explotaciones agropecuarias en el pais, que
ocupaban un total de 174 millones de hectareas, estos datos muestran una
reduccion de 29.4% en el ntiimero de explotaciones en comparacién con el Censo
anterior del ano 1988). d) El desplazamiento de otras actividades productivas
tradicionales a causa de una economia basada en el monocultivo de soja para la
exportacion (por ejemplo, cultivos de trigo, maiz, girasol, batata y cana de azticar
en Tucumén, algodén en Chaco, los tambos en Santa Fé y Cérdoba, los frutales
en la regién pampeana, los arrozales, la actividad ganadera, etc.). e) La
concentraciéon de la tierra y de la renta con los consiguientes conflictos por su

tenencia con comunidades de pequenos campesinos y pueblos originarios.

- 14 -



En cuanto a los impactos ambientales, se ha generado una creciente presion sobre
bosques nativos debido a los procesos de desmonte generalizados, con la
consiguiente pérdida y fragmentacion de ambientes naturales y su biodiversidad,
alteraciones climaticas (temperaturas més extremas, sequias, disminucion de las
fuentes hidricas), desertificacién y empobrecimiento del suelo debido a su uso
intensivo y la falta de rotacién de cultivos. Actualmente, el proceso de expansion
sojera en nuestro pais se expresa en varios frentes que afectan a la region
chaquena, la selva misionera, las dreas pedemontanas de las Yungas, al pastizal
pampeano semiarido, e incluso a algunos sectores de la transicion entre la estepa

patagoénica y los bosques andinos (Adamoli et al., 2011).

Asociado a lo anterior, otro aspecto a destacar es el notable incremento en el uso
de agroquimicos. Entre los anos 2009 y 2010, en Argentina se sembraron 18
millones de hectareas con soja, triplicando el &rea del periodo 1996-1997
(SAGPyA, 2012). Junto con dicho incremento, aumenté el uso de biocidas en
general y de formulados a base de glifosato, pasando de 12 millones de litros en

1996 a 198 millones en 2007. Actualmente esta tendencia continia en aumento

(ver Figura 1.1) (CASAFE, 2012).

2500
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1500 -

1000 -
0 T T T T T T T T T T T T T T

1997 1998 1999 2000 2001 2002 2003 2004 2005 2006 2007 2008 2009 2010 2011

Mercado Fitosanitario (millones de u$s)
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Figura I.1: Evolucién del mercado fitosanitario argentino. Fuente: CASAFE, 2012.

- 15 -



Generalmente los plaguicidas se pulverizan como particulas muy finas suspendidas
en medios acuosos, en algunos casos en presencia de surfactantes, o disueltos en
medios organicos formando emulsiones acuosas, que presentan una gran superficie
de contacto. Debido a los diferentes métodos de aplicacion y a las condiciones
ambientales (lluvias, vientos, etc.) una cantidad significativa del plaguicida
aplicado alcanza el suelo. Cuando entran en contacto con el suelo pueden unirse a
los constituyentes del mismo; también pueden ser transportados alcanzando
arroyos, rios y lagos; lixiviar hacia aguas subterraneas; o sufrir degradacion
quimica y/o biolégica, algunos de los productos de degradacién son volétiles y en

ese caso escapan a la atmosfera.

Se ha establecido que aproximadamente un 0.1% de la cantidad de plaguicidas
aplicada llega efectivamente a las especies blanco, mientras que el resto circula
por el ambiente contaminando en una compleja dindmica que abarca diversos

compartimentos ambientales (suelo, agua y biota) (Carvalho et al., 1998).

PLAGUICIDAS. DEFINICION Y CLASIFICACION

La Organizaciéon de Naciones Unidas para la Agricultura y la Alimentacion
(FAO) ha definido a los plaguicidas como “cualquier sustancia o mezcla de
sustancias destinadas a prevenir, destruir o controlar cualquier plaga, incluyendo
los vectores de enfermedades humanas o de animales, las especies no deseadas de
plantas o animales que causen perjuicio o que interfieran de cualquier forma en la
produccion, elaboracion, almacenamiento, transporte o comercializacion de
alimentos, productos agricolas, maderas y sus productos o alimentos para
animales, o que puedan administrarse a animales para combatir insectos,

aracnidos u otras plagas sobre sus cuerpos” (FAO, 2002)

- 16 -



Los plaguicidas suelen clasificarse en base a diferentes criterios, entre ellos
podemos destacar: funcional, toxicolégico, modo de accién, persistencia, tipo de

aplicacion y familia quimica a la que pertenecen.

La clasificacién funcional se basa en el organismo sobre el que actiian. Las clases
mas importantes en que se catalogan son: insecticidas, herbicidas, fungicidas,
nematicidas, rodenticidas y reguladores fisiologicos. Conforme a su toxicidad
aguda, los plaguicidas pueden ser extremadamente toxicos, altamente toéxicos,
moderadamente toxicos y ligeramente toxicos. Segtin su vida media, pueden ser
permanentes, persistentes, moderadamente persistentes y no persistentes. En la
actualidad, debido a la gran cantidad de plaguicidas existentes y de las familias
quimicas implicadas no resulta facil una adecuada clasificacién quimica. Siguiendo
las directrices de la Organizacion Mundial de la Salud (OMS o WHO por sus
siglas en inglés), los plaguicidas se pueden clasificar en organoclorados,
organofosforados, carbamatos, piretroides, derivados bipiridilicos,
clorofenoxiacidos, cloronitrofenoles y organomercuriales, compuestos organicos del
estano, tiocarbamatos, ditiocarbamatos y otros como los insecticidas vegetales,
bromuro de metilo, fosfatina, dcido cianhidrico (fumigantes), sulfato de talio,
fluoroacetato sédico, warfarina (rodenticida), &cido bérico, arsenito sddico,
criolita (insecticidas inorganicos), disruptores del crecimiento de insectos, etc.

(Reigart y Roberts, 1999).

PLAGUICIDAS ORGANOFOSFORADOS

Entre los compuestos nombrados anteriormente, los organofosforados (OF)
constituyen el grupo de plaguicidas mas utilizados en la agricultura mundial. Su

estructura general es mostrada en la Figura I.2.
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Figura I.2: Estructura general de plaguicidas organofosforados.

donde R1 y R2 son grupos metilo o etilo, A y Q 4tomos de oxigeno o azufre y R3

generalmente un grupo fenilo o piridinilo.

En total hay, al menos, 13 tipos de OF (Gupta, 2007), los cuales se detallan en la

Tabla I.1.

Los OF son utilizados en la agricultura como plaguicidas y han desplazado en
gran medida a los organoclorados. Esto se ha debido a la alta toxicidad,
persistencia y capacidad de bioacumulaciéon en la cadena trofica de estos ultimos
(Ecobichon, 2005). En general, los compuestos OF no se bioacumulan y se
degradan facilmente en el ambiente (Chambers, 1992; Racke, 1992); sin embargo,
actualmente se acepta que son mas peligrosos para el ambiente de lo que se
predecia en un principio. Por esta razén, y considerando también la gran
diversidad quimica de este grupo, su uso masivo, junto con la evidencia de que
existen OF (como el fention o el metilparation) que pueden bioacumularse (Tsuda

et al., 1996; De la Vega et al., 1997), se hace necesario su estudio exhaustivo.
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Tabla I.1: Clasificacion general de compuestos organofosforados.

Grupos de Organofosforados Estructura Ejemplos
Fosfatos T Diclorvos
R-O—T—O‘R Monocrotofos
o
R
Fosfonatos o
\ e
R-O—P—-R Triclorfén
\ Glifosato
O
]
R
Fosfinatos (o)
R—H—R Glufosinato
|
Q
R
Fosforotioatos S
R_O_}%_O_R llzaretlﬁ()n
ention
(ID Clorpirifos
R
Fosfonotioatos S
R'O—H—R Leptofos
Fosforotioatos

(S sustituidos) O-R

Demeto6n-S-metil ecotiofato

D
T
=0 |[m-0—P=0 [B-O—

Fosfonotioatos
(S sustituidos) R-S—P-R Agente nervioso VX
|
Q
R
Fosforoditioatos
R-S—P-S-R R-S—P-0O-R Azinfos metil dimetoato
Malatién
0 0
R R
Fosforotritioatos o)
R- S—H—S—R Tribufos
|
$
R
Fosforamidatos (o)
R'O—\l%— N: Fenamifos
Q
R
Fosforamidotioatos
R-O— P_N’ R-S— P_N’ Metamidofos
A | N Isofenfos
Q Q
R R
Fosforofluoridatos (l)
R_O_I\D_F DFP
Q
R
Fosfonofluoridatos
| Sarin
-O—P-F
RO F{ Somén
R
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HERBICIDAS. GLIFOSATO.
Clasificacion de los Herbicidas.

Dentro de los plaguicidas, los herbicidas selectivos en particular permiten eliminar
malezas al mismo tiempo que se seleccionan las especies de interés agricola. En
algunos casos estas especies han sido modificadas genéticamente para resistir a

dichos biocidas.

Los herbicidas son utilizados basicamente de dos maneras; pueden ser aplicados al
suelo antes de que la maleza germine 6 directamente al follaje de la misma

(preemergentes o postemergentes, respectivamente).

Segun el modo de ingreso a la planta los herbicidas postemergentes se clasifican
en: los de contacto y los sistémicos. Los herbicidas de contacto se caracterizan por
matar aquella parte de la planta que entra en contacto con el producto quimico.
En estos casos, la fitotoxicidad puede ser muy dramatica ya que las partes
afectadas se danan rapidamente luego de la aplicacién del herbicida. Sin embargo,
esta caracteristica no resulta la mas efectiva para el tratamiento de malezas
perennes que tengan partes subterraneas capaces de regenerarse ain después del
dano de las partes aéreas. Los herbicidas sistémicos, en contraste, son de accién
més lenta pero traslocan por el sistema vascular de la planta (xilema, floema)

hacia los meristemas tanto aéreos como subterraneos.

Cuando un herbicida resulta ser fitotoxico para las malezas y no para el cultivo,
es denominado herbicida selectivo, mientras que cuando su acciéon es ejercida

sobre todo tipo de plantas se lo denomina total 6 de amplio espectro.

Por dltimo, el Herbicide Resistance Action Committee (HRAC), clasificé a los

herbicidas con letras, de acuerdo con su modo de accién (HRAC, 2013) (Figura

L.3).
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Figura 1.3: Clasificacién de los herbicidas segin su modo de accién definida por el Herbicide Resistance Action Comité (HRAC).



Glifosato. Caracteristicas generales.

El glifosato (N-fosfonometilglicina; PMG, CsHsNOsP, CAS 1071-83-6) (Figura

[.4) es el herbicida més empleado en nuestro pais.

O O
H |

HO N\/Ft’”'OH
OH

Figura I.4: Estructura molecular de N-(fosfonometil)glicina, PMG

Es de tipo postemergente, sistémico, de amplio espectro (en pastos anuales y
perennes, hierbas de hoja ancha y especies lenosas). También se lo clasifica en el
grupo G segin el HRAC (ver Figura 1.5), ya que su mecanismo de accién se basa
en el bloqueo de la sintesis de aminodcidos aromaticos (fenilalanina, tirosina,
triptofano) por inhibicién enzimatica de vias metabdlicas propias de plantas

superiores y microorganismos (no presentes en animales).

Glycines

Inhibition of
G EPSP synthase

H -
(CH,),S
sulfosate

Figura I.5: Grupo G (Glycines), herbicidas inhibidores de la enzima EPSPS. Clasificacion de

herbicidas, segiun su modo de accién, del HRAC.
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El crecimiento de la planta es inhibido rapidamente seguido de clorosis foliar
general y mnecrosis, por medio de la inhibicion de la 5-enolpiruvil shikimato-3-
fosfato sintetasa (EPSPS). Este proceso ocurre dentro de los 4 a 7 dias posteriores
a la aplicacion para las especies mas susceptibles y de los 10 a 20 para las menos

susceptibles.

Se ha descubierto que ciertas isoenzimas de la EPSPS no se unen a glifosato y
esto ha posibilitado el desarrollo, mediante ingenieria genética, de plantas
transgénicas, tolerantes a glifosato, que pueden ser tratadas continuamente con el
herbicida para el control de malezas. Existen semillas resistentes al glifosato de
algodén (Gossypium hirsutum), canola (Brassica napus), maiz (Zea mays), soja

(Glycine maz), remolacha azucarera (Beta vulgaris), entre otras (Franz, 1997).

Desde el punto de vista quimico el glifosato es un herbicida organofosforado que
pertenece al grupo de los fosfonatos. Se trata de un acido organico débil que
consiste en un grupo glicina y un grupo fosfonometilo. E1 nombre quimico es N-
(fosfonometil)glicina de acuerdo a nomenclatura IUPAC. En su forma acida, el
glifosato es un sélido blanco cristalino. Posee propiedades zwiterionicas (ver
Figura 1.6) debido a que es un derivado de un aminoacido y presenta una alta
solubilidad en agua (12 g/L a 25°C), lo cual es consecuencia de la formacién de
fuertes interacciones puente hidrégeno con los grupos OH, NH y el oxigeno del

grupo fosfonato (Duke, 1988).

Ho O R
P H OH
O/ LN+

Y

Figura 1.6: Estructura del zwiterién de N-(fosfonometil)glicina, PMG.
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Es un &cido tetraprético relativamente fuerte que, en el rango de pH de los
ambientes naturales, existe mayormente como monoaniéon o dianiéon. Sus valores
de pKa son 0.78 (primer protén del grupo fosfonato), 2.29 (protén del grupo
carboxilo), 5.96 (segundo protén del grupo fosfonato) y 10.98 (grupo amino)

(Barja y dos Santos Afonso, 1998) (ver Figura 1.7).

0
| . |
OH
pK.2=2.29
0
| ; |
O C CH, NH, CH2—F|>—O H.PMG
OH
pK33:5.96
0
| . |
o C CH, NH, CHZ—T—O HPMG*
>
pK4=10.98
ﬁ |
o) C CH, NH CH2—F|>—O_ PMG*
o

Figura 1.7: Equilibrios dcido-base de N-(fosfonometil)glicina (PMG).

PMG es un acido, pero se utiliza comunmente en forma de sales solubles en agua,

y en las formulaciones comerciales se encuentra junto con otras sustancias

Y



quimicas (coadyuvantes). La dosis de aplicacién recomendada se encuentra en el

intervalo de 0.84 a 4.20 Kg/ha (Duke, 1988).

Movilidad y Destino en el Ambiente.

Se ha afirmado que el glifosato presenta poca movilidad en los suelos, no tiene
gran persistencia, ni capacidad de bioacumularse o biomagnificarse en la cadena

tréfica (WHO, 1994; Giesy et al., 2000; Solomon y Thompson, 2003).

Diversos estudios han demostrado que una vez aplicado el glifosato es fuertemente
adsorbido por los componentes del suelo, tales como arcillas, 6xidos de hierro y
acidos humicos, siendo éste el principal proceso que regula su movilidad (Barja y
dos Santos Afonso, 2005; Gimsing y dos Santos Afonso, 2005; Pessagno y dos
Santos Afonso, 2006; Damonte et al., 2007; Khoury et al., 2010). También puede
formar complejos con los metales disueltos (Barja et al., 2001). Ademas, sufre una
importante degradacién quimica, fotoquimica (Trinelli et al., 2012) vy,
principalmente, de tipo biologica, siendo su metabolito mayoritario el acido
aminometilfosfénico (AMPA) (Rueppel et al., 1977). De acuerdo con estos datos,
no seria previsible su presencia en altas concentraciones en las aguas subterraneas
y/o superficiales. Sin embargo, se ha descripto que la adsorcién varia en gran
medida segin el tipo de suelo, pudiendo liberarse desde un 15% hasta un 80% del

herbicida adsorbido (Piccolo et al., 1994; Pessagno et al., 2005; 2008).

Una vez aplicado sobre el cultivo, por via terrestre o aérea, el herbicida puede
permanecer adsorbido a las particulas del suelo hasta ser degradado
microbiolégicamente o bien, movilizarse en el agroecosistema por influencia del
viento, de lluvias o riego, factores que incrementan su infiltracién y escorrentia
superficial (Peruzzo et al., 2008). De este modo puede alcanzar ambientes

contiguos pudiendo afectar adversamente la flora y la fauna. En este sentido,
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diversos autores han reportado niveles de glifosato y AMPA en sedimentos, suelos
y aguas, especialmente en las superficiales en zonas aledanas a areas de cultivo de
la regién pampeana (Peruzzo et al., 2008; Demetrio, 2012), como asi también

plantas y granos de soja (Arregui et al., 2004; Lorenzatti et al., 2004).

La vida media del glifosato en el suelo es de 45-60 dias y en relacion a su
persistencia se ha descripto que es superior a 170 dias y algunos autores reportan
que puede extenderse a mas de 300 dias (WHO, 1994; USEPA, 1999; Peruzzo et

al., 2008; CONICET, 2009).

Aspectos toxicoldgicos del glifosato.

Luego de su descubrimiento en el ano 1974, el glifosato se introdujo en las
practicas agropecuarias para la siembra directa de semillas transgénicas
resistentes al herbicida. Desde el comienzo se asegurd que resultaba un inhibidor
altamente selectivo de la enzima 5-enolpiruvil shikimato-3-fosfato sintetasa (la
cual no se expresa en los animales) que interviene en la biosintesis de aminoédcidos
aromaticos en las plantas (Mousdale y Coggins, 1984; Rubin et al., 1984; Malik et
al., 1989), por lo que se suponia que su empleo revestia completa inocuidad para
animales y humanos. Al mismo tiempo no se registraban evidencias de que el
herbicida (tanto el principio activo como sus formulaciones comerciales) se

bioacumule significativamente en tejidos o cultivos.

La Agencia de Proteccion Ambiental de EE.UU. (USEPA) clasifica a los
herbicidas en cuatro categorias: I, II, Il y IV (en orden decreciente de toxicidad).
Estudios realizados para dicha Agencia no habian mostrado evidencia de
actividad mutagénica, carcinogénica, teratogénica 6 alergénica en un amplio rango
de ensayos y pruebas, razén por la cual lo ubicé como levemente toxico en la

Clase III (irritante leve). De la misma manera, el glifosato ha sido clasificado en la
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categoria de menor riesgo toxicoldgico, Clase IV “poco probable que presente
peligro en condiciones de uso normal”, segun el criterio de la OMS y la FAO,

adoptado para la Argentina por resolucién de la SAGPyA.

Sin embargo, estudios toxicolégicos mas recientes, conducidos por instituciones
cientificas independientes, parecen indicar que el glifosato ha sido erréneamente
calificado como “toxicolégicamente benigno', tanto a nivel sanitario como

ambiental.

Resulta relevante destacar que los formulados contienen —como se expreso
previamente- ademas del ingrediente activo, otras sustancias cuya funcion es
facilitar su manejo o aumentar su eficacia. Para facilitar su penetraciéon en los
tejidos de la planta, la mayoria de sus férmulas comerciales incluye un
surfactante. En general, estas sustancias son identificadas como “inertes” y no son
especificadas en las etiquetas del producto. Sin embargo, en muchos casos suelen
presentar mayor toxicidad que el principio activo del herbicida. El grado de
toxicidad estd relacionado en primer término con el tipo y concentracion de
coadyuvantes que posea el formulado, asi como con los componentes
fisicoquimicos del ambiente en el cual el herbicida es vertido. Roundup®, por
ejemplo, hasta hace poco tiempo contenia el surfactante polioxietileno-amina
(POEA), 4cidos organicos de glifosato relacionados, isopropilamina y agua. Tsui y
Chu (2003) informaron la toxicidad comparada de este formulado, su principio
activo y el coadyuvante POEA para una serie de organismos (algas, bacterias,
protozoos y crustaceos) determinando el siguiente orden de toxicidad: POEA >

Roundup > Glifosato (dcido) > Glifosato (sal).

Existe un gran nimero de trabajos en los que se describen impactos del glifosato
sobre la biota, principalmente de sus formulados (véase Camino y Aparicio, 2011).
En anfibios se ha determinado que los mismos pueden producir numerosos efectos

adversos (Mann et al., 2009), entre los cuales pueden mencionarse retardo en el
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desarrollo e inhibicién del crecimiento de las larvas, malformaciones, aumento de
mortalidad, disminuciéon de biodiversidad (Lajmanovich et al., 2003; Howe et al.,
2004; Relyea, 2005a; Brodeur, 2011) e incluso alteraciones en la seleccion de sitios

de oviposicion (Takahashi, 2007).

También se han reportado efectos del Roundup sobre comunidades de perifiton y
fitoplancton, base de la cadena tréfica (Pérez et al., 2007; Vera et al., 2010), sobre
Fisenia fetida. (Casabé et al., 2007) asi como efectos teratogénicos y de disrupcion
endécrina en mamiferos de laboratorio (Dallegrave et al., 2003; Romano et al.,

2010; 2012).

En relacién a la informacién disponible referida especificamente a los efectos del
glifosato sobre peces, que serd mas detallada en el desarrollo de la Tesis, puede
destacarse que los trabajos evalian en su mayoria efectos de formulados de
glifosato, siendo mas escasos los relacionados con el principio activo. En cuanto a
efectos subletales en peces, existen antecedentes de evasiéon de concentraciones
nocivas (Hildebrand et al., 1982), cambios histopatolégicos (Domitrovic, 1997;
Szarek el al., 2000; Jiraungkoorskul et al., 2003), cambios metabdlicos asociados a
estrés oxidativo (Glusczak et al., 2007; Langiano y Martinez, 2008), genotoxicidad
(Cavas y Konen, 2007), malformaciones (Kelly et al., 2010), cambios
hematolégicos (Alvarez et al., 2012) e incluso en los perfiles hormonales (Soso et

al., 2007), entre otros.

Es de destacar que también ha podido determinarse bicacumulacién del glifosato
en distintos organismos (Wang et al., 1994; Casabé et al., 2007; Contardo-Jara et
al., 2009). Considerando este hecho, su prolongada persistencia y su amplia
utilizacion en la region, es que se hace necesario caracterizar el destino final y la
toxicidad no prevista de estos plaguicidas sobre especies no destinatarias para

evaluar con certeza el riesgo asociado a su uso (véase Carrasco et al., 2012).

- 98 -



ESTUDIOS EN ECOTOXICOLOGIA Y BIOMARCADORES

El ambiente acuatico es el receptor final de los contaminantes naturales y
xenobiodticos; estos 1ltimos son sustancias de sintesis cuya estructura quimica no

se encuentra naturalmente en la biosfera y no pueden ser biodegradados.

Los efectos de los contaminantes sobre la biota acuatica, en particular sobre los
peces, son muy variados: cancerigenos, hepatotéxicos, neurotéxicos, citotoxicos,
promotores de estrés oxidativo, disruptores enddcrinos, entre otros. Estos se
ponen de manifiesto a través de un conjunto de sintomas que globalmente se
conoce con la expresion de estrés, que en el caso de los organismos acuaticos los

aleja de sus niveles homeostaticos de normalidad.

Inherente a los estudios ecotoxicolégicos en los medios acuaticos es el concepto de
estrés ambiental. En términos simples puede definirse como una alteracién
cuantificable del estado estable normal de los sistemas bioldgicos, inducida por
algin cambio externo o ambiental (natural o antrépico) (Boudou y Ribeyre, 1997;
Walker et al., 2006; Newman y Clements, 2008; Timbrell, 2009). Como resultado
pueden observarse consecuencias adversas en diferentes niveles de organizaciéon de
los ecosistemas, desde el subcelular, individual y poblacional y, por extensién,

hasta el estructural y funcional.

La magnitud y el tipo de los disturbios ocasionados en los organismos expuestos a
los estresores dependen de diversos factores, desde los ambientales propiamente
dichos (concentraciones, perfil fisicoquimico del medio, temperatura, duraciéon de
la exposicion, etc.) hasta los bidticos (especie, edad, sexo, estado nutricional,
dieta, genética, estado fisiologico, estado reproductivo, etc.). Estas alteraciones se
ponen de manifiesto a través de cambios en los denominados biomarcadores, mas

alld de sus limites homeostaticos normales.
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El término biomarcador (WHO, 1993) incluye, en un sentido amplio, pardmetros
cuya alteracion refleja la interaccién entre un sistema biolégico particular y un
estresor ambiental de diverso cardcter (quimico, fisico, biolégico o la sinergia de
varios de ellos) (Timbrell et al., 1996; Lagadic et al., 1997; Conti, 2008; Schlenk et
al., 2008a). Al mismo tiempo, es posible cuantificar el grado de estrés a partir de

la magnitud de los cambios en variables o marcadores seleccionados.

Cabe senalar que los biomarcadores son de distinto tipo (de exposicién, de efecto,
de sensibilidad) y de variado cardcter (moleculares, bioquimicos, morfol6gicos,
conductuales, genéticos, etc.). Los biomarcadores de exposicion indican que el
contaminante presente en el medio penetré en el organismo. Determinan su
biodisponibilidad, sin proporcionar informacién sobre las posibles consecuencias de
esa exposicion y no estan relacionados con el modo de acciéon del toxico o de la
mezcla que lo contiene. Los biomarcadores de efecto son los que permiten
determinar que el téxico ha penetrado al organismo, se ha distribuido entre los
tejidos y ha ejercido un efecto adverso, proporcionando informacién sobre el grado
de alteracion producido en el organismo asociado al mecanismo de accion del
contaminante. Por ultimo los de sensibilidad o susceptibilidad permiten identificar
a los individuos de una poblacién mas sensibles a los efectos provocados por la
exposicion, estando relacionados a factores determinados genéticamente Van der

Oost et al., 2003).

Para ser considerado como tal, un biomarcador debe tener sensibilidad,

especificidad y precocidad en su respuesta (Porta, 1996).

Los esfuerzos de los ecotoxicologos acudticos se han orientado tdltimamente en
direccion de la identificacion de biomarcadores especificos y tempranos de
exposicion o de efecto en especies centinelas cuantificando sus modificaciones
luego de estar en contacto con téxicos particulares o con mezclas de ellos en una

escala variable de complejidad quimica (Lagadic et al., 1997; Viarengo et al.,
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2007). De esa forma las alteraciones de dichos parametros biomarcadores devienen
en senales de alerta confiables del grado de deterioro de un ambiente
determinado, siendo las respuestas registradas la resultante integrada de cambios

miltiples que ocurren en el/los organismos test.

DESARROLLO DE LA TESIS

Este trabajo estd orientado hacia los efectos de la exposicién de dos teledsteos
nativos a concentraciones subletales de glifosato. Con esta finalidad se han
disenado y wutilizado protocolos experimentales para la determinacion de los

siguientes biomarcadores:
a- Morfologicos
i. Factor de Condicion.
ii. IHS.

iii. MEB de branquias.

b- Bioquimicos/ Fisiolégicos
i. Defensa antioxidante: Catalasa.
ii. Sistema nervioso central.: Aceticolinesterasa.
iii. Contenidos tisulares de proteinas.

iv. Balance energético:  Glucdégeno, Fosfocreatina vy

Adenilatos.

v. Marcadores Reproductivos: Motilidad espermatica y

Desarrollo embrionario -larval.
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En el Capitulo 1 se analiza la toxicidad letal (96 h) del glifosato forma acida y de
uno de sus formulados (Glifosato II) en Cnesterodon decemmaculatus. Al mismo
tiempo se evalua la estabilidad durante los tiempos y en las condiciones de los

€Nnsayos.

A partir de estos resultados se desarrollan, en el Capitulo 2, bioensayos de
exposicion aguda de Chesterodon decemmaculatus a concentraciones subletales del
principio activo, determinandose el efecto sobre una serie de biomarcadores.
Particularmente se evalian los impactos sobre el factor de condicién, actividad de
catalasa y acetilcolinesterasa, contenido de proteinas tisulares y glucégeno. Para

ello se estudiaron también dichos parametros en condiciones basales.

En el Capitulo 3 se describe el ensayo de exposicién créonica de Odontesthes
bonariensis a un formulado (Glifosato II), evaludndose los efectos sobre
pardmetros del metabolismo energético (niveles de adenilatos, creatina y
fosfocreatina, Carga Energética de Adenilatos (CEA)) en higado, musculo y
cerebro. También se informa acerca de los efectos de la exposicién al herbicida

sobre alteraciones en la estructura de las branquias al MEB.

Por dltimo, en el Capitulo 4 se evalian los efectos del formulado sobre la
motilidad espermética utilizando un sistema poco difundido en el area de la
ecotoxicologia: el Computer Assisted Sperm Analysis (CASA); paralelamente, se
analiza el impacto del formulado sobre el desarrollo embrionario y larval de

Odontesthes bonariensis.
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Hipétesis y Objetivos

Hipotesis: Cuando los peces en cautiverio son expuestos a condiciones de estrés
por exposicion a medios con glifosato en concentraciones subletales, presentan
alteraciones en la magnitud de algunos biomarcadores de estrés oxidativo, del
sistema nervioso, y de su metabolismo energético. Como resultante integrada de
algunos de estos procesos, se wven afectados pardmetros reproductivos. En
consecuencia, la exposicion a estos herbicidas puede interferir en su desarrollo

embrionario-larval.

Los Objetivos Generales de este trabajo son:

a) Evaluar la toxicidad letal aguda del glifosato en Cnesterodon decemmaculatus,
y sus efectos sobre biomarcadores de estrés oxidativo, neurotoxicidad y

metabolismo energético;

b) Analizar comparativamente en forma integral: los efectos del herbicida sobre
parametros del metabolismo energético, morfolégicos, reproductivos y en el

desarrollo embrionario-larval de Odontesthes bonariensis.

Para tales propositos, se plantean los siguientes Objetivos Especificos:
a) En Cnesterodon decemmaculatus:

» Determinar el rango de concentraciones letales y subletales de glifosato

(forma écida) y de un formulado comercial (Glifosato II).
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» Evaluar el efecto del glifosato (forma &cida) a concentraciones subletales
sobre los biomarcadores Glucogeno, Catalasa, Acetilcolinesterasa, proteinas

tisulares y Factor de Condicion.

b) En Odontesthes bonariensis:

» Analizar los posibles cambios en el metabolismo energético del higado,
musculo y cerebro como consecuencia de la exposiciéon crénica a un
formulado de glifosato y evaluar, paralelamente, los impactos sobre la

estructura de sus branquias (examen por MEB).

» Estudiar los efectos del formulado comercial sobre la motilidad esperméatica

y el desarrollo embrionario—larval.
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Capitulo 1

Toxicidad letal aguda del glifosato en su forma &cida

y de un formulado para Cnesterodon decemmaculatus

a) Introduccion.

Ensayos de Toxicidad. Cnesterodon decemmaculatus como organismo test.

Los ensayos biologicos de toxicidad son herramientas de diagnoéstico ambiental
adecuadas para determinar el efecto de agentes fisicos y quimicos sobre un
organismo test, bajo condiciones especificas y controladas. La toxicidad aguda de
un compuesto se define como el conjunto de los efectos adversos que ocurren
dentro de un periodo definido después de la administraciéon de una dosis tnica de
una sustancia quimica o de multiples dosis durante 24 horas o menos. En los
estudios de toxicidad aguda el resultado se expresa como concentracion letal 50
(CL5-96h), esto es la concentraciéon de una sustancia que es capaz de producir la

muerte del 50% de la poblacién en 96 h (vease Castillo Morales, 2004).

Una de las especies utilizadas para el biomonitoreo de ambientes acuaticos de
nuestra regiéon es Cnesterodon decemmaculatus (Gémez et al., 1998; Garcia et al.,
1999; Villar et al., 2000). Este teledsteo, endémico de América Neotropical,

presenta una amplia distribucién entre los 18° y 38° S de latitud que involucra a
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cinco paises de la cuenca del Rio de la Plata (Ringuelet et al., 1967). Es ubicuo en

cuerpos de agua dulce de la Provincia de Buenos Aires.

Posicion taxonomica de Cnesterodon decemmaculatus:
Reino: Animalia
Phylum: Chordata
Clase: Sctinopterygii
Infraclase: Teleostei
Orden: Cypridontiformes
Familia: Poeciliidae
Género: Cnesterodon

Especie: Cnesterodon decemmaculatus (Jenyns, 1842)
Nombre vulgar: madrecita de agua.

En la Figura 1.1 ilustra esquematicamente el aspecto de ejemplares macho y

hembra.

Figura 1.1: Ejemplar macho (izquierda) y hembra (derecha) de Chesterodon decemmaculatus.

Fuente: Menni, R.C. 2004.

- 36 -



Esta especie presenta una exitosa estrategia reproductiva, caracterizada por
fecundacion interna y ovoviviparidad. Debido a su pequeno tamano, rapido
crecimiento, corta vida generacional y facil reproduccién en cautiverio (Mermoz y
Salibidn, 1992; Somma et al., 2011) resulta apta para su utilizacién como especie
test para ensayos de toxicidad (Molero y Pisano, 1986; de la Torre et al., 2002; de
la Torre et al., 2007) y para biomonitoreo de ambientes de agua dulce (Ferrari et

al., 1998; Salibian, 2006).

b) Materiales y Métodos.

i) Determinacion de la toxicidad letal del glifosato (forma acida).

Con el objeto de determinar el rango de concentraciones letales y subletales de
glifosato se llevaron a cabo ensayos semiestaticos, segin Norma IRAM 29112

(2007).

Previamente, los peces fueron aclimatados a las condiciones del ensayo (medio,
temperatura y fotoperiodo) durante 5 dias. El medio utilizado fue Agua
Moderadamente Dura (AMD, pH 7.4 — 7.8, ver Anexo II), segin protocolo
(USEPA, 1993). Se utilizaron recipientes de material plastico inerte (tereftalato
de polietileno, PET) donde se colocaron 500 ml de AMD y cinco ejemplares de
aproximadamente 2 cm de largo total (Lr) y 0.1 g de peso corporal (Pc) que
fueron seleccionados del stock y distribuidos al azar en cada uno de los
recipientes. Estos se colocaron en cdmara de incubacion, bajo condiciones
constantes de iluminacién (12L:120) y temperatura (23°C). Los recipientes se

cubrieron para evitar cambios en el volumen del medio debido a la evaporacion.

Luego de la aclimatacion se prepararon cinco recipientes conteniendo 500 ml de

AMD (control) y solucién de glifosato (forma acida) en AMD de siguientes
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concentraciones: 1, 17.5, 35, 70 y 140 mg PMG.L'. El pH en cada uno de los
recipientes fue ajustado a 7.6 — 7.8 con NaOH 4 M. Los peces se transfirieron de
cada recipiente de aclimatacion a los de ensayo y se mantuvieron en camara en
las mismas condiciones de iluminacién y temperatura (Figura 1.2). Cada 24 horas
se determin6 el nimero de individuos muertos en cada recipiente, los cuales
fueron retirados. En todos los casos se mantuvo constante la relacion 1
individuo/100 ml de solucién, ajustando el volumen luego de retirar los peces
muertos. Se realizaron de 5 a 7 réplicas por concentracion. El nimero de peces

utilizados para estos ensayos de toxicidad fue 190.

Figura 1.2: Disposicién de los recipientes en camara para el ensayo de toxicidad letal aguda en

condiciones controladas de iluminacién y temperatura.

Los medios se renovaron 48 h después de iniciado el ensayo, completandose luego
las 96 horas de ensayo. Se tomaron alicuotas de los mismos a tiempo inicial y a
las 48 h, previo a su recambio, que fueron congeladas para la posterior
determinacién de la concentracion de glifosato por cromatografia idnica de

aniones.
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ii) Determinacion de la toxicidad letal de un formulado de glifosato.

Se realizaron ensayos de toxicidad letal aguda con un formulado de glifosato
(Glifosato II, Atanor). Se llevé a cabo un ensayo semiestitico en iguales
condiciones a las descriptas anteriormente [seccién 1.b.i.]. Las concentraciones
ensayadas en este caso fueron 0 (control en AMD), 1, 17.5 y 35 equivalentes mg

PMG.L!. Se realizaron de 2 a 4 réplicas por concentracién ensayada. El nimero

de animales utilizados fue 75.

iii) Determinacién de la concentracion de glifosato en los medios de ensayo.

La concentraciéon analitica de PMG se determindé por cromatografia ionica de
aniones (Zhu et al., 1999). Se utilizé6 un equipo Dionex DRX-100, con columna

AG4-AS4 (ver Figura 1.3), detector de conductividad, loop de inyeccién de 25 pl.

-
-
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-
-=
-

3
-
-

-

Figura 1.3: Equipo de cromatografia iénica Dionex DRX-100, con columna AG4-AS4 utilizado

para la determinacién de PMG en los medios de ensayo.
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La corrida cromatografica se realizé con un eluyente mezcla de NaOH 4mM y
Na,CO;3 9mM, y un flujo de 2 ml.min!. Se inyectaron estandares de PMG (Sigma)
recién preparados, en un rango de 1-35 mg.Ll. Luego se inyectaron las muestras,
diluyéndolas en los casos necesarios. Todas las mediciones se realizaron por
duplicado. Para la cuantificacion se utilizo el software Clarity Lite. En la Figura
1.4 se muestra un tipico set de cromatogramas correspondientes a diferentes
concentraciones de estandares de PMG y a una muestra de medio de un ensayo

de toxicidad.
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Figura 1.4: Cromatogramas para la determinaciéon de PMG. A: Estandares de PMG en agua
bidestilada (concentraciones 10. 20, 30 y 50 mg.L'). B: Muestra de medio de un ensayo de
toxicidad medida por duplicado y un estdndar de PMG (30 mg.L").
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iv) Reactivos.

Se utiliz6 N-(fosfonometil)glicina (PMG) Sigma (P-5671, CAS 1071-83-6); el

formulado utilizado (Glifosato II, Atanor) contiene la sal monopotasica de

glifosato

(43.8 g /100ml, equivalente en &cido N-(fosfonometil)glicina 35.6 g

/100ml); inertes y coadyuvantes (no especificados en el membrete, ver Figura

1.5). Todas las sales utilizadas también fueron de calidad analitica
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Figura 1.5: Membrete del formulado de glifosato (Glifosato II, Atanor) utilizado en los ensayos.

Resaltado de la autora

v) Expresién de resultados y andlisis estadisticos.

La mortalidad acumulada fue calculada a distintos tiempos de ensayo, para cada

una de las concentraciones ensayadas, segun:

Muertos ;
Total,

Y% Mortalidad = 0100 [1.1]
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donde:

Muertos i = Numero de peces muertos acumulados al tiempo x de exposicion (0,

24, 48 0 96 h) para la concentracién i.
Total ; = Numero de peces utilizados para la concentracién i.

Se evaluaron las diferencias respecto al grupo control mediante el test de
comparaciones multiples no paramétrico Dunn, con un intervalo de confianza del

95% (Zar, 1997).

Para la determinacién de la CLs)—96h se transformaron los valores de mortalidad
en unidades probit y se graficaron en funciéon del logaritmo de la concentracion
del herbicida (en equivalentes mg PMG.L'). A partir de la funcién de la recta es
posible despejar la concentraciéon para un valor de 5 unidades probit

(correspondiente al 50% de mortalidad, CLsy) (Diaz Béez et al., 2004).

c) Resultados y Discusidn.

Con el fin de determinar el rango de concentraciones letales y subletales se
efectuaron ensayos de toxicidad aguda. Como puede observarse en la Figura 1.6,
para el PMG en su forma acida, el porcentaje de mortalidad no resulté apreciable,
ain en la mayor concentracién ensayada, superando tan sélo en un 10% la del

grupo control (diferencias no significativas).
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Figura 1.6: Mortalidad de ejemplares de C. decemmaculatus expuestos por 96 h a glifosato

(forma 4cida). Datos como % Mortalidad promedio = ESM, n = 25-35.

Existen numerosos estudios sobre los efectos toxicos de los formulados comerciales
a base de glifosato en animales acuéticos (Giesy et al. 2000), pero son pocos los
referidos a la toxicidad aguda de soluciones de glifosato (principio activo). Los
resultados mostrados en este Capitulo indican que C. decemmaculatus expuesto a
140 mg.L' de PMG (forma &cida) durante 96 h presenta una supervivencia
superior al 80%, por lo que se deduce que la CL5-96h debe hallarse por encima de
la maxima concentracion ensayada. Estos resultados son consistentes con los de
un trabajo reciente de Carriquiriborde (2011) que informé una CLs -96 h para
juveniles de C. decemmaculatus > 225 mg.L''. El mismo parametro ha sido
reportado también para otros teledsteos: Oncorhynchus mykiss, especie de mayor
sensibilidad, 140 mg.L! (Folmar et al., 1979); Odontesthes bonariensis, 163 mg.L!
(Carriquiriborde, 2011); Poecilia reticulata, > 400 mg.L* (Alvarez et al., 2012) y
Cyprinus carpio, especie de elevada tolerancia, 620 mg.L! (Neskovic et al., 1996).
Estos resultados sugieren que PMG como principio activo no presenta un nivel
significativo de toxicidad letal aguda para peces de agua dulce (CLs5-96h > 100

mg.L1).
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En este trabajo analizamos ademés, mediante el mismo disenio experimental, la
toxicidad aguda del formulado Glifosato II (Atanor) en C. decemmaculatus. En la

Figura 1.7 se observa el porcentaje de mortalidad a las 24 h y 96 h de exposicion.
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Figura 1.7: Mortalidad de C. decemmaculatus expuestos al formulado Glifosato II (Atanor). A:

% Mortalidad acumulada a las 24 h. B: % Mortalidad acumulada a las 96 h. Datos como promedio
+ ESM, n = 10-25.

Para la concentracion de formulado de 35 mg.L"!' (equivalentes PMG) se observa
la mortalidad del 100% de los ejemplares de C. decemmaculatus resultando

significativamente diferente al grupo control (p<0.05). En cambio, como se
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mostr6 previamente (Figura 1.6), la concentracién equivalente del principio activo
tan sélo provocé un 9% de mortalidad por encima del control a las 96 h de

exposicion.

Es de destacar que para la concentracién de formulado, correspondiente a 35
mg.L*, el 100% de mortalidad ocurrié durante las primeras 24 h de exposicién
(panel A, Figura 1.7), observacién que se repiti6 en todos los ensayos realizados.
Estos resultados indican una notoria mayor toxicidad del formulado respecto al

principio activo.

En base a los resultados de mortalidad correspondientes a las 96 h de exposiciéon
se realizé una estimacion de la CL;-96h para el formulado utilizando un analisis
Probit. En la Figura 1.8 se grafica unidades probit en funcién del logaritmo de la

concentracion de equivalentes PMG del formulado.

unidades probit

" 05 1.0 15 2.0
log [formulado]

Figura 1.8: Estimacion de CL5-96h del formulado Glifosato II (Atanor) para C. decemmaculatus.
Se grafican las unidades probit correspondientes al ensayo de toxicidad aguda (96h) en funcién del
logaritmo de la concentracién del herbicida. La recta corresponde al ajuste a una funcién lineal (R?

= 0.972) y en lineas punteadas el intervalo de confianza del 95%.

La CLs-96h estimada resulté 29 mg.Li! (equivalentes PMG).
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Diversos autores han observado que las formulaciones que contienen PMG como
principio activo junto con coadyuvantes como POEA (polioxietileno amina), un
tensioactivo no idnico, presentan un aumento significativo de la toxicidad letal
para diversos organismos acudticos (algas, zooplancton, anfibios y peces) (Pérez et

al. 2011).

En relacion a los peces, se determiné la CL5-96h de formulados de glifosato para
varias especies: Rhambdia quelen, 7.3 mg.L! Roundup (Kreutz et al., 2008);
Oncorhynchus mykiss, 8.2-27 mg.L! Roundup (Giesy et al., 2000); Cyprinus
carpio, 10 mg.L'! Roundup (Giesy et al., 2000); Prochilodus lineatus, 13.7 mg.L!
Roundup (Langiano y Martinez, 2008); Gambusia yucatana, 17.8 mg.L* Roundup
(Osten et al., 2005); Leporinus obtusidens, >100 mg.L* Roundup (Glusczak et al.,
2006). Aunque se desconoce la naturaleza quimica de los coadyuvantes del
formulado Glifosato II (Atanor) utilizado en el presente trabajo, los resultados
que se exponen son consistentes con los de la bibliografia confirmando la mayor
toxicidad aguda del formulado para los peces, con respecto al principio activo. En
este caso la CL3—96h para C. decemmaculatus expuesto al formulado se estimo en

29 mg.L'!, mientras que para el principio activo fue >140 mg.L".

Al mismo tiempo C. decemmaculatus se ubicd, tanto para el principio activo como
para el formulado del herbicida, entre las especies con CLs-96h més elevadas, es
decir, las de mayor tolerancia. Este hecho resulta coherente con la amplia
distribucién que presenta la especie en los agroecosistemas de la Pampa Ondulada
en los que se han reportado concentraciones del herbicida entre 0.1 y 0.7 mg.L*

(Peruzzo et al., 2008).
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En los distintos ensayos se tomaron alicuotas de los medios al inicio y a las 48 h
con el objetivo de establecer la concentracion analitica de PMG durante los

mismos (Tablas 1.1 y 1.2).

Tabla 1.1: Concentracién analitica de PMG en los medios de ensayos de toxicidad con PMG

(forma acida) correspondientes a toy tisn. Media + ESM (N = 3).

Concentracién | Concentraciéon Analitica
Nominal (mg PMG.LY)
to tasn
1.0 0.9 +0.1 1.0 £0.2
17.5 17+1 17+1
35.0 33+1 34+ 2
70.0 67 + 1 71+ 2
140.0 130 £ 9 133+ 7

Tabla 1.2: Concentracién analitica de PMG en los medios de ensayos de toxicidad con formulado

Glifosato II (Atanor) correspondientes a toy tisn. Media £ ESM (N = 2).

Concentraciéon | Concentracion Analitica
Nominal (mg PMG.L7)
tl] t4Sh
1.0 1.0 £0.1 1.0 £ 0.1
17.5 15+1 16 £ 1
35.0 32 4+ 2 32+t1

Como se observa en las Tablas precedentes las concentraciones analiticas
resultaron muy cercanas a las nominales. Tanto para los medios con PMG (forma
acida) como con su formulado no se observaron diferencias significativas en las
concentraciones luego de las 48 h de exposicion, respecto al tiempo inicial;
verificindose la estabilidad del herbicida (forma &cida o formulado) en el medio
AMD de ensayo a las condiciones experimentales durante el lapso de 48 h. De
esta forma pudo descartarse que existan procesos de hidrélisis o bioacumulacion
en los peces de una magnitud capaz de reducir la concentracion del compuesto en

dichas condiciones y en el periodo de tiempo evaluado.
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Capitulo 2

Biomarcadores de estrés ambiental I:
Bioensayos de exposicion de Cnesterodon decemmaculatus a

glifosato en su forma &cida.

a) Introduccién.

Biomarcadores de estrés oxidativo, neurotoxicidad y metabolismo energético.

Los organismos estan expuestos a un gran numero de xenobidticos! que, una vez
absorbidos por el organismo, pueden acumularse en él y afectar su equilibrio
funcional. Si la concentracion de un =xenobidtico en los compartimentos del
organismo es excesiva, inevitablemente involucrara un riesgo para las funciones de
las biomoléculas que actien en su entorno, pudiendo alterar finalmente la normal

homeostasis del organismo.

Al igual que la absorcion y la distribucién, ocurren fenémenos de
biotransformacién que también se llevan a cabo utilizando mecanismos celulares,
con la misma maquinaria bioquimica con la que se metabolizan los compuestos
enddgenos (a veces de estructura quimica similar al téxico ambiental). El objetivo

de la biotransformacién es la metabolizacion del xenobidtico, en casi todos los

! Xenobi6tico deriva del griego zeno ('extrafio') y bio ('vida'). Se aplica a los compuestos cuya estructura
quimica en la naturaleza es poco frecuente o inexistente en un sistema biolégico debido a que son
compuestos de sintesis introducidos deliberada o accidentalmente al medio ambiente.
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casos catalizada enzimaticamente, para su conversién en una sustancia o complejo

molecular menos téxico o mas facilmente excretable.

En estos procesos de biotransformaciéon se generan con frecuencia especies
reactivas de oxigeno (ROS por sus siglas en inglés), también denominadas
intermediarios oxigenoreactivos, radicales libres u oxido radicales que son el
producto de la reduccién de oxigeno molecular (O;) a radicales superdxido (Os*),
per6xido de hidrégeno (H.O,) y radicales hidroxilo (OH*®). Este ltimo
intermediario es un potente oxidante capaz de reaccionar con macromoléculas
celulares provocando diversos efectos tales como inactivacion enzimatica,
peroxidaciéon de lipidos de membrana (mitocondrias, lisosomas, reticulo
endoplasmico), dano del ADN y por dltimo muerte celular (Helmut, 1991;
Mitchelmore et al., 1998; Van der Oost et al., 2003). Todos estos efectos son

conocidos genéricamente como estrés oxidativo (Lushchak, 2011)

Todas las formas de vida mantienen un entorno reductor en sus células; su
estabilidad es preservada por la actividad de enzimas particulares que mantienen
el estado reducido a través de un constante aporte de energia metabdlica. Esas
alteraciones del equilibrio redox celular pueden causar efectos téxicos nocivos de
diferente tipo e intensidad. El estrés oxidativo es una de las respuestas celulares a
los estresores, causado por un desequilibrio entre la producciéon de aquellas
moléculas de alto potencial oxidante derivadas del oxigeno y la capacidad de un
sistema biologico particular de detoxificar rapidamente los productos intermedios
generados o reparar el dano resultante (Repetto Jiménez y Repetto Kuhn, 2009;

Di Giulio y Meyer, 2008).

El sistema de defensa antioxidante que tiende a inhibir la formacién de
oxiradicales, incluye enzimas antioxidantes tales como superdxido dismutasa
(SOD), catalasa (CAT), glutatién peroxidasa (GPX) y glutatién reductasa

(GRED) (Van der Oost et al., 2003). Otra defensa, no enzimadticas, incluyen
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vitaminas liposolubles (N-tocoferol y B-caroteno), asi como a moléculas de bajo
peso molecular (4cido ascérbico, catecolaminas, glutation) (Helmut, 1991;
Winston y Di Giulio, 1991; Van der Oost et al., 2003). En la Figura 2.1 se

describe esquematicamente el sistema mencionado.

m

GSH GSSG

@

L

Danfo Oxidativo:

Proteinas
Lipido=s
ADN

Figura 2.1: Estrés oxidativo y defensas antioxidantes. Se esquematizan las especies reactivas de
oxigeno (02, H)O, y OH'), sus posibles efectos sobre macromoléculas y las defensas

antioxidantes: superdxido dismutasa (SOD), catalasa (CAT), glutatién peroxidasa (GPX),
glutatién reductasa (GRED) y glutatiéon (GSH)

El efecto oxidativo de un estresor puede ser evaluado a través del monitoreo de
los cambios en la magnitud de algunos biomarcadores criticos. Estos pueden ser
aquellos que denotan los efectos de estrés oxidativo sobre las macromoléculas o
sobre la respuesta antioxidante, como las enzimas del sistema antioxidante cuya
sintesis o actividad pueden verse modificadas como consecuencia de desbalances

del estado redox intracelular. La CAT es una de las enzimas principales en los
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mecanismos antioxidantes de eliminacién de las ROS, la cual metaboliza por

degradacion al peroxido de hidrégeno.
2 H202 —» O2+ 2H20 [2.1]

El aumento de su actividad es reconocido como uno de los indices confiables de
los procesos de estrés oxidativo. La localizacion subcelular de la CAT en

vertebrados es principalmente en los peroxisomas (Lackner, 1998; Hermes-Lima,

2004; Schlenk et al., 2008Db).

El higado es uno de los principales 6rganos de detoxificacion. La CAT también
puede utilizar el peréxido de hidrégeno para reacciones de oxidacién (por ejemplo
la oxidacién de sustancias toxicas como los fenoles, etanol, formaldehido, entre

otros), mecanismo de detoxificacion realizado por dicho 6rgano y en los rifiones.

Al mismo tiempo, ante situaciones de estrés ambiental se produce una alteracion
en los requerimientos y provision de moléculas energéticas; y como respuesta
puede verse modificado el equilibrio de sintesis y degradacién de glucégeno (Gno)
en el higado. En el mismo sentido, asi como el glucdégeno, el contenido de
proteinas tisulares puede verse afectado, en ciertos escenarios pueden degradarse a
aminoacidos como fuentes energéticas de “emergencia”. El contenido de glucégeno
y las proteinas tisulares pueden brindar la informacién complementaria del
escenario de los impactos de un estresor, en particular sobre el metabolismo

energético (Figura 2.2).
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Figura 2.2: Metabolismo de las reservas de polisacaridos, grasas y proteinas para la adquisicién

de energia.

La acetilcolinesterasa (AChE), pertenece a la familia de las esterasas, y es la
responsable de la hidrélisis de la acetilcolina, un neurotransmisor presente en las
sinapsis del sistema nervioso tanto en vertebrados como en invertebrados (ver
Figura 2.3). Se la adopta como biomarcadora de alteraciones ocurridas en las
uniones sinapticas en el SNC, neuromusculares colinérgicas y simpaticas,
pudiendo afectar la locomocién y el equilibrio de los animales (Behra et al., 2002).
La actividad de la AChE depende tanto de su cantidad como de su modulacion
tejido especifica, por fosforilacion de la serina en su sitio activo; la enzima
fosforilada es muy estable. Cabe mencionar que no se conocen inhibidores

endogenos de esta enzima.
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Figura 2.3: a. Estructura de la acetilcolinesterasa (AChE) determinada por cristalografia de
rayos X. b. Reaccién mediada por AChE. AChE promueve la hidrélisis de acetilcolina a través de
la formacién de un intermediario (Acetyl-AChE) con liberacién de colina y posterior hidrdlisis del

intermediario liberando acetato. Fuente: Soreq y Seidman, 2001.

Dado que la AChE cumple un papel extremadamente importante para muchas
funciones fisiologicas de los peces, su determinaciéon es 1util en estudios

ecotoxicolégicos (Bradbury et al., 2008).

Esta enzima se utiliza como un sensible biosensor en estudios de exposicion a

pesticidas organofosfosforados (particularmente los que contienen el grupo fosfato
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en su estructura, ver Tabla 1.1) y carbamatos que son inhibidores directos de su
actividad por unirse en forma covalente a los sitios activos de la misma
(Thompson, 1999; Soreq y Seidman, 2001; van Dyk y Pletschke, 2011) (Figura
2.4). Su inhibicién provoca una acumulacién de acetilcolina en la hendidura
sinaptica, con la consiguiente sobre-estimulacion de la membrana post-sinaptica,

un proceso que puede conducir a la muerte.

e -

0 <70
r;:.=||:~—F 4 HD”SEF_ACE — D=F|’—D—uer—AChE + HF
GHE CHS

Figura 2.4: Inhibicion de AChE por un compuesto organofosforado. El grupo fosforado del sitio
activo del inhibidor reacciona con AChE para producir un éster de fosfato estable, andlogo al
intermediario de catdlisis, pero incapaz de realizar su funcién fisiolégica, resultando ademads

bloqueada la regeneracion de la enzima. Fuente: Soreq y Seidman, 2001

Recientemente, Kumar et al (2009) informaron que dos piretroides en
concentraciones subletales también inhiben la actividad de la AChE cerebral,

branquial y muscular de Channa punctatus.

Por otro lado, Behra et al. (2002) han demostrado una funcién no clasica de la
enzima: esta es requerida para el desarrollo neuronal y muscular en embriones de
pez cebra (zebrafish, Danio rerio); lo que sugiere que la exposicién de los peces a
los téxicos que afectan la funcionalidad de la AChE durante las primeras etapas
de desarrollo podria generar, con el tiempo, alteraciones a nivel de la estructura

de la poblacion.

Ademas de los bioquimicos, se dispone de otros biomarcadores de caracter
morfologico indicativos del grado de estrés ambiental de los peces, especialmente

en exposiciones subcrénicas. Este es el caso del Factor de Condicién (K)
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expresado originalmente por Fulton (1902) que relaciona el peso con el largo del
animal; este parametro morfométrico es un buen indicador del estado nutricional
de los organismos. El mismo varia segun la especie, morfotipo, sexo, edad, estado
de madurez reproductiva, época del ano y ambiente acuatico, aspectos adicionales
que deben ser tenidos en cuenta al momento de su utilizacién como biomarcador

en bioensayos de toxicidad.

b) Materiales y Métodos.

i) Esquema experimental del bioensayo.

El bioensayo semiestatico de exposicion aguda se efectud segiin lo descripto en el

Capitulo 1 [seccién 1.b.i.].

Al finalizar la exposicion, los ejemplares de C. decemmaculatus fueron
anestesiados por inmersiéon en agua con hielo. Inmediatamente se determinaron
sus pesos corporales (P) con balanza analitica y sus longitudes (Lt) con calibre. Se

secciono la médula con tijera de punta fina y se mantuvo sobre placa enfriada.

Considerando la talla reducida de los animales, los biomarcadores fueron
determinados en homogenatos totales de tres fracciones corporales: tercio anterior
(A) que corresponde a la cabeza, tercio medio (M) representa tejido muscular y
las visceras, y tercio posterior (P) contiene principalmente tejido muscular. El
tercio A fue considerado desde la boca del individuo hasta el opérculo; el medio
desde el opérculo hasta la linea transversal inmediatamente posterior a la aleta
anal; el tercio posterior fue considerado desde ese punto hasta el extremo de la
aleta caudal (Figura 2.5). Esta modalidad ya fue utilizada por otros autores en
estudios con individuos de tamano reducido (Li, 2008; Var6 et al., 2008; Di
Marzio y Tortorelli, 1994). Luego de la diseccién los tercios también fueron

pesados.
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Figura 2.5: Secciones de C. decemmaculatus definidos como tercios anterior (A), medio (M) y

posterior (P). Las flechas indican los sitios en los que se realizaron los cortes.

ii) Determinacién del Factor de Condicion.

Con los valores de Lt y Pc de los peces fue calculado el Factor de Condicion K,

segun:

PC

T

donde Pc, es el peso corporal del pez (g), y Lr su longitud (cm).

iii) Procesamiento de tejidos.

(1) Digestion de tejidos para la determinacion de glucégeno.

Los tercios fueron procesados segun Seifter et. al (1949). La digestion de los
tejidos correspondientes a cada tercio se realizé en tubos eppendorf con 200 pl de
KOH 30%, colocados en un termostato con agua circulante a 90°C, durante 20
minutos. Los tubos se transfirieron a hielo para detener la digestion. Luego se
agregd etanol 96% (800 pl) para la precipitacién de glucdgeno. Se reservd en

heladera hasta el momento de su andlisis.
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(2) Preparacion de homogenatos para la determinacion del contenido

de proteinas y la actividad de acetilcolinesterasa y catalasa

La homogeneizacién de los tejidos se realizé con equipo Decalab, rotor vidrio -
teflon, a 3500-4000 rpm. La cantidad promedio de golpes por homogenato fue de
20. Los tercios anteriores se homogeneizaron en buffer fosfato 0.1 M, pH 8; y los
medios y posteriores en buffer fosfato 0.1 M, pH 7.4 (detalle en Anexo II). El
volumen de buffer utilizado fue calculado aplicando un factor (F) al peso del
tejido, el cual fue determinado para cada tercio en funcién de optimizar la

técnica, segun:

V,

buffer = DF [23]

m
tejido

Los homogenatos se colocaron en tubos eppendorf de 1.5 ml y se centrifugaron a
10000 g durante 15 minutos a 4 °C en microcentrifuga (HERMLE Z 216 MK). Se

separé el sobrenadante y el pellet fue descartado.

Todos los homogenatos fueron almacenados a -20 °C hasta el momento de su
utilizacién (1-5 dias). Sobre los mismos se realizaron las determinaciones de las

actividades de catalasa y AChE, y el contenido de proteinas tisulares.

iv) Determinacién de actividad de catalasa. (EC 1.11.1.6)

La actividad de catalasa se determind utilizando la técnica de Baudhuin et al

(1964).

El fundamento de este método se basa en la determinacion de la velocidad de
degradacién del H,O, (peréxido de hidrégeno), especie oxidante que se reduce a

agua y oxigeno, mediante la reaccién (Ec. 2.1) catalizada por la catalasa.
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La velocidad de degradacion del sustrato se determiné utilizando un
espectrofotémetro UV /Vis PharmaSpec 1700 (Shimadzu) (ver detalle del equipo
en Anexo I). Las muestras se colocaron en celdas de plastico de 1.5 ml, de 1 cm
de paso 6ptico, siguiendo el siguiente protocolo: a 1500 pl de buffer fosfato 0.05
M, pH 7.2 (detalle en Anexo II) se adicion6 un volumen de homogenato
(dependiendo del tercio) y 9 pl de H,O, 3M (preparado en el momento). El
volumen de homogenato utilizado fue de 10 pl (tercios anterior y posterior), y de
5 Ml en el caso del tercio medio. Las determinaciones se realizaron por duplicado.
El blanco en cada medicién correspondié al buffer fosfato 0.05 M (pH 7.2) con el

volumen de homogenato respectivo sin adicion de H2O..

Las lecturas de absorbancia se realizaron durante 1 minuto, con intervalos de 10
segundos, a A = 240 nm. Posteriormente se graficaron los valores de absorbancia
registrados en funcién del tiempo (min). A partir de las ecuaciones de las rectas se

calcul6 el promedio de sus pendientes para cada tercio de cada animal.

La actividad enzimatica (A) se calculd segin la ecuacion:

_ medz'l 01000

A [2.4]

I ne
H202

donde m es la pendiente promedio de la recta, fu el factor de dilucion
(Vrorar/ Viemogenato), 1000 el factor de conversién de M a mM, [ el paso éptico de la
celda (cm) y € el coeficiente de extincion molar del HoO;= 40 M'.cm™. A queda

expresada como mM.min' = mmoles.min'.L'" = gmoles.min’.ml.

La actividad especifica (AE) de la enzima se calculd segun:
AE =~ [2.5]

donde PT es el contenido de proteinas totales (mg proteinas.ml!). La AE queda

expresada como ymoles.min’.(mg proteina)?.
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v) Determinacion de actividad de acetilcolinesterasa. (EC 3.1.1.7)

Para esta determinacion se utilizdo el método colorimétrico de Ellman et al.

(1961).

El fundamento de esta técnica se basa en que las colinesterasas hidrolizan ésteres
de colina, con una actividad maxima a pH 7.7. Se utiliza como sustrato ioduro de
acetiltiocolina que es hidrolizado por la enzima a tiocolina y, en presencia de 5,5'-
ditiobis-2-nitrobenzoico (DTNB), produce el ditiobisnitrobenzoato, que en medio
alcalino genera compuestos resonantes de color amarillo. La velocidad de

aparicién de la coloracion es proporcional a la actividad de la enzima.

El buffer fosfato 0.1 M, pH 8 (detalle en Anexo II) se termostatizé en un bafio a
25°C. La solucion de DTNB fue preparada previamente y descongelada al
momento de su utilizacion; durante la determinacién fue mantenida en frio con
hielo. La solucion de ioduro de acetiltiocolina fue preparada inmediatamente antes
del comienzo de las determinaciones, protegida con papel aluminio de la foto-

oxidacion y mantenida en frio con hielo durante la determinacion.

Las muestras se colocaron en celdas de cuarzo de 1 cm de paso 6ptico segin el
siguiente protocolo: a 3 ml de buffer fosfato 0.1 M (pH 8) se adicioné un
determinado volumen de homogenato (dependiendo del tercio), 100 pl de solucién
DTNB y 20 pl de sustrato (ioduro de acetiltiocolina 0.075 M). El volumen de
homogenato utilizado fue de 20 pl para los tercios posteriores y de 10 pl para los

tercios anteriores y medios.

El blanco utilizado fue buffer fosfato 0.1 M (pH 8) con el volumen de homogenato

respectivo y DTNB, sin adicion de sustrato.

Las lecturas de absorbancia se realizaron durante 2 minutos, con intervalos de 8

segundos, a A = 412 nm. Cada muestra fue medida por triplicado. Se graficaron
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los valores de absorbancia registrados en funcién del tiempo (min). A partir de las

ecuaciones de las rectas se calcul6 el promedio de sus pendientes.

La actividad enzimética (A), en cada tercio y para cada tratamiento, se calcul6
segin la ecuacién:

_ medz'l 01000

loe

acetiltiocolina

A [2.6]
donde m es la pendiente promedio de la recta, fu es el factor de dilucion
(Vrorar/ Viemegenato), 1000 es el factor de conversiéon de mM a UM, [ es el paso
6ptico de la celda (cm) y & es el coeficiente de extinciéon del ioduro de
acetiltiocolina (13.6 mM.cm™). A partir de esta ecuacién, A queda expresada

como M.min! = nmoles.min’.ml.

La actividad especifica (AE) de acetilcolinesterasa se calculé segun:

AE == [2.7]

donde PT es el contenido de proteinas totales (mg proteinas . ml!). La AE queda

expresada como nmoles.min™.(mg proteina).

vi) Determinacién del contenido de glucdgeno en el tercio medio.

El glucégeno se cuantificd por espectrofotometria, segin método de Seifter et al.

(1949), utilizando antrona como reactivo.

Las muestras digeridas y conservadas en heladera fueron centrifugadas durante 20
minutos a 850 ¢ en microcentrifuga refrigerada (5°C). El pellet fue resuspendido
en 1 ml de H,O destilada. Se tomaron 250 Pl de cada suspension y de soluciones
estandares de glucosa (en ambos casos por triplicado), y se agregaron 1.75 ml de

antrona 0.2% en H,SO; 95%. Estas soluciones se llevaron a 90°C (en bafio
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termostatizado) durante 10 minutos. Inmediatamente después se enfrié colocando
los tubos en hielo para detener la reaccion y se procedido a la lectura de
absorbancia a A = 620 nm. La curva patréon se realizé con las siguientes
concentraciones de glucosa: 0, 5, 10 y 20 pg en 250 pl de H,O bidestilada. Todas

las determinaciones fueron realizadas por triplicado.

vii) Determinacién de la concentracion de proteinas tisulares.

Las proteinas tisulares se cuantificaron por el método de Lowry et al. (1951). Esta
técnica se basa en la deteccion de la coloracion azul que resulta de la reaccién del
complejo proteina-cobre con el reactivo de Folin-Ciocalteu. La coloracion presenta

un maximo de absorbancia a 650 nm.

A partir de una solucién stock de albimina bovina (1 mg.ml?) se confeccioné una
curva patron con las siguientes concentraciones: 0, 10, 20 y 30 Pg de albimina en
200 pl en H.O bidestilada. En paralelo se prepararon tubos con los siguientes
volumenes de homogenato: 8 pl (tercio anterior), 3 pl (tercio medio) y 5 pl (tercio
posterior), completdndose el volumen a 200 pl con H,O bidestilada. Estos
volimenes fueron determinados en ensayos preliminares para que sus valores de
absorbancia se encontrasen dentro del intervalo de valores de la curva patrén.

Todas las determinaciones se realizaron por triplicado.

Se realiz6 la lectura de absorbancia a A = 650 nm, en celda pldstica de 1 cm de

paso optico.

La concentracién de proteinas se determiné extrapolando en la curva patrén la

absorbancia obtenida y relativizando el valor al volumen de homogenato utilizado.
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viii)  Determinacién de la concentracién de glifosato en los medios de

ensayo.

La determinacion de PMG se realizé por cromatografia idnica siguiendo el mismo

protocolo descripto en el Capitulo 1 [seccién 1.b.iii.].

ix) Reactivos.
Todos los reactivos utilizados fueron de calidad analitica.

Para los bioensayos se utiliz6 N-(fosfonometil)glicina (PMG), Sigma (P-5671,
CAS 1071-83-6).

En la determinacién de proteinas totales se utilizd albiimina bovina BSA Sigma
(A7906, CAS 9048-46-8) y reactivo de Folin-Ciocalteu Anedra. En la
cuantificaciéon de glucdégeno se utilizé antrona Sigma (A1631, CAS 90-44-8) y
dextrosa anhidra (glucosa) Anedra. La determinacién de actividad enzimatica de
catalasa se realiz6 con peroxido de hidrogeno (H.O;) Merck; la de
acetilcolinesterasa con ioduro de acetiltiocolina (C-HisNOSI) Sigma (A5751, CAS
1866-15-5) y DTNB (4cido 5-5'-dinitrobis-(2-nitrobenzoico)) Sigma (D8130, CAS

69-78-3) como sustratos.

x) Expresion de resultados y andlisis estadistico

En todos los casos se calculé la media y el ESM de los valores obtenidos para el
grupo control y para los grupos correspondientes a cada concentracion de
glifosato. Estos parametros se obtuvieron a partir del andlisis estadistico de

columnas utilizando el software GraphPad Prism version 5.01.
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En el caso de actividades de catalasa y acetilcolinesterasa se expresaron como
actividad especifica. Los resultados fueron graficados como porcentaje promedio
respecto al grupo control. Para la AChE se analiz6 ademaés la actividad de AChE

total en el tercio anterior.
El glucégeno y las proteinas totales se expresaron como mg/g.

Para el analisis de estacionalidad se efectuaron las comparaciones mediante el test

Bonferroni de comparaciones multiples, las regresiones con el test de Pearson.

Por otra parte, las comparaciones entre los tratamientos y el grupo control se
realizaron mediante el test de comparaciones multiples Dunnet, con un intervalo
de confianza del 95% en todos los casos (Zar, 1997), utilizando el programa antes

mencionado.

c) Resultados y Discusién.

Aunque el PMG como principio activo no presenta un nivel significativo de
toxicidad letal para Chesterodon decemmaculatus es importante analizar la
existencia de efectos subletales, aiin mas considerando que distintos trabajos
reportan este tipo de efectos de sus formulados, como se ha descripto en la

introduccién de este Capitulo.

Factor de Condicién.

El Factor de Condiciéon no mostré diferencias significativas entre los tratamientos
(Tabla 2.1). El valor promedio de este pardmetro para todos los peces utilizados
en este andlisis fue de 0.72 £ 0.01 (media = ESM, N =111). El K asume que el

peso de un individuo en relacion a su talla (largo) puede ser adoptado como
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indicador de su estado sanitario-nutricional. Los valores de Pc y Lt indican, en
nuestro caso, una homogeneidad de la talla de las madrecitas utilizadas en los
diferentes ensayos. También es oportuno destacar que el K es un biomarcador que,
contrariamente a otros, no es destructivo (Fossi, 1994), que también brinda

valiosa informacion ecotoxicologica referente a la salud de los animales.

Tabla 2.1: Peso (Pc), largo total (Lt) y Factor de Condicién (K) de C. decemmaculatus expuesto
a diferentes soluciones de PMG en ensayo agudo (96 h). Los valores estdn expresados como media

* ESM, n = nimero de peces.

[PMG] Pc Ly K n
mg. L' (e) (cm)

0 0.076 £ 0.005 2.17 £0.06 0.72 £ 0.02 28

1.0 0.076 £ 0.006 2.19 £0.05 0.69 =+ 0.02 29

17.5 0.077 £ 0.007 2.16 £+ 0.07 0.74 £ 0.02 28

35.0 0.072 £ 0.005 2.11 £ 0.06 0.74 £ 0.02 26

Defensas antioxidantes: Catalasa.

En relacién a la evaluacién de un biomarcador de las defensas antioxidantes pudo
determinarse solo en el tercio M la actividad de la CAT que resulté 36 + 9
Umoles.min.(mg proteina)’ (media + ESM) para los ejemplares control. En A y

P la actividad de CAT resulté no detectable (ND).

La exposiciéon a PMG produjo un incremento de CAT en M, en un rango del 47-
70%, siendo el aumento significativo para la concentracién de 35 mg PMG.L*

(Figura 2.6).
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Figura 2.6: Actividad especifica de Catalasa en el tercio corporal medio de C. decemmaculatus
expuestos por 96 h a diferentes soluciones de PMG (forma 4cida) en ensayo agudo (96 h). Los
valores se expresan como media £ ESM (n =9-10) en porcentaje respecto al grupo control. Los

asteriscos indican diferencias significativas respecto al grupo control; * p < 0.05.

Existen antecedentes en relacion a los efectos de estrés oxidativo y respuestas
antioxidantes en peces expuestos en forma aguda a formulados de PMG (Tabla
2.2). Entre estos antecedentes, algunos describen efectos sobre CAT, una de las
enzimas del sistema de defensa antioxidante. Lushchak et al. (2009) determinaron
un aumento de CAT en higado y rinén de Carassius auratus por exposicién a
Roundup (2.5-20 mg.L'). En Prochilodus lineatus Roundup (10 mg.L") también
provocé el aumento de la CAT hepética (Langiano y Martinez, 2008). Para otro
formulado de glifosato (Roundup Transorb) juveniles de P. lineatus mostraron
una reduccion de CAT en el higado a tiempos cortos (6 h) en paralelo a la
aparicion de peroxidacion de lipidos (Modesto y Martinez, 2010a). En Goodea
atripinnis un formulado de glifosato ampliamente utilizado en México provocé la
reduccion de la CAT en branquias y el aumento de la enzima en higado (Ortiz-
Ordotiez et al., 2011). Mientras que en Astyanaz sp la exposicion a Roundup (1 y
2 mg.L!) no produjo cambios significativos en la CAT del higado (Rossi et al.,

2011).
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Tabla 2.2: Efectos de estrés oxidativo y defensas antioxidantes por exposicién aguda de peces a formulados de glifosato. Antecedentes bibliograficos.

Formulado Estrés oxidativo Defensas antioxidantes
Especie test | (ango de concentraciones) Peroxidacién Dafio Tejido | SOD CAT GPx GST CRED GSH
Lipidica DNA
Glusczak et al. (2007) Rhamdia quelen Roundup Sin cambios Higado
(0.2 y 0.4 mg.Lh) 1 Musculo
| Cerebro
Langiano y Martinez (2008) | Prochilodus lineatus Roundup Higado 1 (24 h) Sin cambios
(7.5 y 10 mg.L'")
Lushchak et al. (2009) Carassius auratus Roundup Sin cambios Higado Higado ! 1 ! ! 1
(2.5 20 mg.L'") t Riflones Rifiones ! 1 ! Sin cambio
Sin cambios Cerebro Cerebro 1 Sin cambio 1 .
Modesto y Martinez (2010a) | Prochilodus lineatus Roundup Transorb 1t (6 h) Higado Higado L(6h) | L (6y24h) | 1(24y9h) | | (6y24h) 1(24h) 1 (96h)
(1y5mgL™
Modesto y Martinez (2010b) | Prochilodus lineatus Roundup Higado | I (24h) | Sincambio | ! (6y24h) | t (24 y 96 h) 1 (6y 24 h)
(10 mg.L ")
Guilherme et al. (2010) Anguilla anguilla Roundup 1 (24 h) eritrocitos + Sangre Sin cambio Sin cambio Sin cambio | Sin cambio | Sin cambio
(0.058 y 0.116 mg.L")
Ortiz-Ordofiez et al. (2011) | Goodea atripinnis Yerbimat t Higado Higado 1
(4y 8 mg.LY) 1 Branquias Branquias !
Rossi et al. (2011) Astyanaz sp Roundup t Higado + Higado Sin cambio Sin cambio
(1y2mgL"
Cattaneo et al. (2011) Cyprinus carpio Roundup 1 Cerebro

(0.5 - 10 mg LY




Los resultados obtenidos por exposicion aguda de C. decemmaculatus al principio
activo PMG son consistentes con la respuesta de la CAT hepatica observada por
varios autores para exposiciones agudas a formulados. Es de destacar que, a pesar
de observarse una tendencia de incremento de la actividad de CAT desde la
menor concentracién (1 mg.L!), las diferencias observadas sélo resultaron
significativas para la mayor concentracién ensayada (35 mg.L"'). Es posible que
una parte de los efectos observados para formulados se deban al principio activo,
y que los coadyuvantes tengan también un rol relevante como agentes promotores
de estrés oxidativo y respuestas antioxidantes. Sin embargo debe notarse que no
existen antecedentes previos en relaciéon a una respuesta antioxidante en peces por

la exposicién aguda al PMG (forma 4cida).

Al mismo tiempo, el andlisis global de la bibliografia citada sugiere que la
respuesta de las defensas antioxidantes es muy variable, resulta fuertemente

dependiente de la especie, el tiempo de exposicion y el tejido.

Biomarcador de neurotoxicidad: AChE

Los cambios en la actividad de la AChE, que proporciona informaciéon sobre los
efectos de un estresor sobre el sistema nervioso, puede ayudar a explicar algunas
alteraciones del comportamiento de los peces, tales como pérdida del equilibrio y

variaciones en el patrén de locomocién (Tierney et al., 2007).

Realizando determinaciones preliminares en peces no tratados detectamos que la
actividad especifica de esta enzima mostraba gran variabilidad. En este sentido al
realizar varias determinaciones en diferentes meses del ano pudimos corroborar
que la variabilidad que presentaba AChE era aproximadamente ciclica, mostrando

un patron estacional (Ver Figura 2.7).
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Las actividades de AChE correspondientes a las tres secciones del cuerpo (A, M y
P) mostraron el mismo perfil. La mayor actividad fue observada en los meses de
verano, mientras que la misma disminuye en los meses de invierno hasta un 60%,
75% y 46% en los tercios A, M y P respectivamente. Como se observa en los
paneles A y C (Figura 2.7), para los tercios A y P estas diferencias resultan
significativas entre ambas estaciones extremas, hallandose valores intermedios en
los meses de primavera y otono. Para el tercio M, aunque se aprecia un perfil
similar, la variabilidad de la AChE en cada grupo de mediciones determiné que
las diferencias no resultaran significativas en ningtin caso (ver barras de error

estandar en Figura 2.7, panel B).

En relaciéon al patréon estacional que hemos observado, referente a variaciones
naturales de la actividad de AChE en peces, existen algunos antecedentes. Chuiko
et al. (1997) determinaron la existencia de fluctuaciones estacionales en la
actividad de AChE en Rutilus rutilus. Estos hallazgos ponen en evidencia la
importancia de considerar y definir en los programas de monitoreo los momentos
de realizacion de los ensayos para llegar a conclusiones validas, discriminando las

variaciones atribuibles a contaminantes de las naturales.

Para indagar sobre el origen o las repercusiones de estas variaciones se realizé un
estudio de correlaciones entre la actividlad de AChE y los pardametros
morfométricos para evaluar si, por ejemplo, un cambio en el nivel nutricional

(expresado a través de K) podria tener relacién con los cambios observados.

Tanto en los tercios M y P la actividad de AChE mostré mayor correlaciéon con el
K (R? = 0.667 y 0.686 respectivamente, p < 0.05), sugiriendo que el nivel
nutricional se relacionaria con la actividad de esta enzima. En cambio, en el caso
del tercio A dicha actividad presenté una marcada correlacion con el Pc y Lr de
los peces (R? = 0.811 y 0.817 respectivamente, p < 0.005), mientras no resulto

relevante su relaciéon con K (R* = 0.194, ns), hecho que indicaria que la actividad
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de la AChE cerebral estaria intimamente ligada a la talla (largo), y por tanto la

edad de los peces, no asi de su estado nutricional.

Resulta relevante conocer el comportamiento de las enzimas para su posterior uso
como biomarcadores. A partir de los resultados obtenidos pudimos conocer
algunos de los parametros que modulan la actividad de AChE y considerarlos al
momento de utilizarla como biomarcador de neurotoxicidad (verificar
homogeneidad entre grupos en cuanto a peso y talla, evitar repeticiones de

bioensayos en diferentes estaciones del afio, etc.).

En los bioensayos la actividad en A, M y P de los peces control (N = 14) result6
257 + 19; 452 + 85 y 343 + 27 nmoles.min™.(mg proteina)’ (media + ESM),
respectivamente. La Figura 2.8 muestra las actividades especificas de AChE para
cada tercio (A, M, P) de los animales expuestos a diferentes concentraciones de

PMG, expresadas como porcentajes relativos a los controles.

Las secciones A y M mostraron una tendencia de disminucién de la actividad de
AChE por exposiciéon a PMG. En el tercio M, se observé una disminucion de la
AChE en un rango del 24 — 37%. Sin embargo los valores de actividad especifica
mostraron una mayor variabilidad en este tercio, lo que podria explicar que las
diferencias observadas no resultaron significativas en todos los casos. En el tercio
A, esta actividad disminuyé por la exposicion a PMG en un rango del 20 — 30%
respecto a los controles, diferencias que resultaron significativas para todas las
concentraciones ensayadas. En cambio, el herbicida no afect6 la actividad AChE
en el tercio P, lo que podria indicar una sensibilidad diferente en relacién a la

exposicion a glifosato, dependiendo de la localizacion de la enzima.
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Figura 2.8: Actividad especifica de AChE en las tercios anterior, medio y posterior de C.
decemmaculatus expuesto a diferentes soluciones de PMG (forma 4cida) por 96 h. Los valores se
expresan como media * ESM (n =14-15) en porcentaje respecto al grupo control. A: Tercio
Anterior; B: Tercio Medio; C: Tercio Posterior. Los asteriscos indican diferencias significativas

respecto al grupo control respectivo; * p < 0.05, ** p < 0.01.
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Considerando que la AChE del tercio A corresponde fundamentalmente a la
enzima de origen cerebral calculamos, en este caso, la actividad total en el tercio,
ya que dicho valor representaria la actividad total de la enzima cerebral (Figura
2.9). Esta metodologia fue previamente utilizada por otros autores (Osten et al.,

2005; Var6 et al., 2008).
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Figura 2.9: Actividad Total de AChE en el tercio anterior de C. decemmaculatus expuesto a
diferentes soluciones de PMG (forma acida) por 96 h. Los valores se expresan como media = ESM
(n =14-15). Los asteriscos indican diferencias significativas respecto al grupo control; * p < 0.05,

** p < 0.01.

Al expresar la actividad como Actividad Total en el tercio, los valores absolutos
presentaron muy baja dispersion, lo que pareceria sugerir que nuestra
consideracion fue valida. Al mismo tiempo, el efecto del PMG resulté atin maés

notorio, mostrando una inhibicién del 30-38%.

Este efecto del glifosato sobre la actividad de AChE es comparable con lo
descripto para otras especies de peces en exposiciones agudas a formulados de
glifosato. En Leporinus obtusidens expuestos por 96 h a concentraciones de
Roundup, en un rango de 3-20 mg.L! la actividad de AChE disminuyd

significativamente en el cerebro, mientras que no se encontraron cambios en el
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musculo (Glusczak et al., 2006). En un ensayo de exposicién crénica (90 dias) de
Leporinus obtusidens a Roundup, la concentracién de 5 mg.L' del formulado
produjo inhibicion de AChE cerebral, mientras no afecté la enzima de origen
muscular (Salbego et al., 2010); esta respuesta diferencial podria interpretarse
como una consecuencia de la distinta afinidad de la enzima en cada tejido. En
Rhamdia quelen, determinaron un resultado similar luego de la exposicion a 0.2 y
0.4 mg.L'! de Roundup (Glusczak et al., 2007). Rossi et al. (2011) tampoco
determinaron variaciones en musculo de Astyanazr sp expuesto a 1 y 2 mg.L* de
Roundup. En Prochilodus lineatus, la actividad de AChE en el cerebro se redujo
significativamente por exposicion aguda a 1 y 5 mgL!' del formulado
RoundupTransorb, mientras que en el misculo también establecieron una
disminucion significativa, aunque sbélo para la concentracion mas alta del
formulado (Modesto y Martinez, 2010a). En esta especie, se determiné la
inhibicién en ambos tejidos para 10 mg.L' del formulado Roundup (Modesto y
Martinez, 2010b), mientras que en Cyprinus carpio el mismo patrén fue
determinado para exposiciones agudas a Roundup entre 0.5-20 mg.L' (Cattaneo

et al., 2011).

Los resultados del presente trabajo son complementarios a los mencionados, y al
mismo tiempo significan el primer antecedente del efecto inhibitorio de PMG,

como principio activo, sobre la actividad de AChE en peces.

Reservas energéticas: Glucdgeno.

Los niveles de glucogeno fueron determinados en el tercio M de los ejemplares, ya
que es en este tercio en donde se encuentra el higado, érgano que concentra la

reserva principal de este polisacarido. El nivel de Gno en los controles fue 1.8 +
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0.2 mg/g. En la Figura 2.10 se grafican los valores del grupo control y los

expuestos a PMG, no hallandose diferencias significativas.
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Figura 2.10: Niveles de Glucégeno en el tercio medio de C. decemmaculatus en condiciones
control o expuestos a diferentes soluciones de PMG (forma acida) por 96 h. Se grafican junto

a los valores, el promedio y la barra de ESM de cada grupo experimental, n = 12-17.

Existen antecedentes de deplecién del contenido de glucégeno hepatico en peces
expuestos por 96 h a formulados de glifosato, como también de danos
histopatologicos de este o6rgano en exposiciones agudas y crénicas

(Jiraungkoorskul et al., 2003; Ortiz-Ordonez et al., 2011; Shiogiri et al., 2012).

Segun los resultados obtenidos, el principio activo no produjo este efecto sobre el

contenido de glucéogeno del higado, al menos para C. decemmaculatus en las

concentraciones ensayadas.

Proteinas tisulares.

Por ltimo, el contenido de proteinas tisulares se presenta en la Tabla 2.3. Para

los tercios A, M y P de organismos control resulté 43 £ 2; 101 £ 6 y 70 = 4 mg/g,

respectivamente.
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Tabla 2.3: Contenido de proteinas tisulares en los tercios (Anterior, Medio y Posterior) de C.

decemmaculatus expuesto 96 h a soluciones de PMG (1, 17.5, 35) o mantenidos en condiciones

control.
Proteinas tisulares totales (mg/g tejido)
Anterior Medio Posterior
0 1 17 35 0 1 17 35 0 1 17 35
PROM 43 39| 37% 41| 101 93| 100 88 65 58 64 64
N 24 25 22 22 24 25 22 23 23 25 22 23
ESM 2 1 1 1 6 5 4 6 2 3 2 3

Para la seccion A pudo determinarse, una ligera disminucién significativa del
contenido de proteinas tisulares para la exposicion a 17.5 mg.L!, respecto al

control. En las secciones M y P no se detectaron diferencias significativas.

En relacion al glifosato, Glusczak et al. (2006; 2007) han observado efectos de uno
de sus formulados sobre los niveles de proteinas, aunque los mismos aparecen
como contradictorios. En Leporinus obtusidens determinaron una disminucion
(29-38%) en los niveles de proteinas hepéticas y aumento en el tejido muscular
(9-53%) por exposiciones agudas a Roundup entre 3-20 mg.L'. En Rhamdia
quelen, en cambio, 0.2 y 0.4 mg.L! produjeron incrementos en el higado y

disminuciéon en musculo.

En este sentido, debe considerarse que el tercio M de C. decemmaculatus contiene
tanto al higado como tejido muscular por lo que efectos diferentes en estos tejido
podrian verse solapados en este analisis. Por lo tanto, es posible que para la
evaluacion de este biomarcador sea conveniente un analisis en forma tejido

especifica. Aun asi es de destacar el efecto inhibitorio leve, significativo para 17.5

mg PMG.L"! en el tercio A.
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Concentracién analitica de PMG.

Al igual que en el Capitulo 1, se determinaron las concentraciones analiticas de

PMG en los medios de ensayo en el tiempo inicial y después de 48 h (Tabla 2.4).

Tabla 2.4: Concentracién analitica de PMG en los medios de ensayo correspondientes al tiempo

inicial (to) y luego de las 48 h de iniciado el ensayo (tasn).

Concentracion | Concentracion Analitica
Nominal (mg PMG.LY)
tO t48 h
1.0 0.9 £0.1 1.0+ 0.2
17.5 16 £1 17 £ 2
35.0 33+2 34+3

Las concentraciones de herbicida no se modificaron significativamente. Esto
implica que no hubo cambios relevantes debido a, por ejemplo, procesos de
degradacion abidtica durante el desarrollo del ensayo, pudiendo ratificarse la

estabilidad determinada previamente.

Por lo tanto, los efectos observados sobre los biomarcadores estudiados en este
Capitulo (respuesta antioxidante, neurotoxicidad, metabolismo energético y factor
de condicién de los peces) pueden ser atribuidos a una exposicién aguda al PMG,
cuya concentracion se mantiene estable durante los tiempos del ensayo,
descartando a la vez la posibilidad de cambios atribuibles a procesos de

bioconcentraciéon como los reportados para otros pesticidas organofosforados

(Tsuda et al., 1997).
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Capitulo 3

Biomarcadores de estrés ambiental 1I:

Efectos de la exposicion créonica a un formulado de
glifosato sobre parametros del metabolismo celular de

Odontesthes bonariensis.

a) Introduccién.
Metabolismo celular. Carga Energética de Adenilatos como biomarcador de

estrés ambiental. Odontesthes bonariensis como organismo test.

En el area de la Ecotoxicologia, muchos cientificos han orientado sus
investigaciones a la identificaciéon de biomarcadores especificos y tempranos.
Obviamente la adecuada seleccién de biomarcadores, considerando su selectividad,
sensibilidad y la precocidad de sus cambios, determinara su potencia y utilidad
para la detecciéon de condiciones ambientales responsables del estrés en los
diferentes niveles de organizacion y de los efectos de dicha alteracion (LeBlanc y
Bain, 1997). En el marco amplio de los biomarcadores, los fisioldgicos pueden ser
clasificados en dos diferentes categorias: los regulados y los regulatorios. Estos
ultimos varian segun los requerimientos del organismo de forma de mantener su
homeostasis. Sin embargo, pueden verse modificados ante variaciones en el

desarrollo celular normal. Por ello, los efectos toxicos de la poluciéon ambiental
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sobre parametros fisiologicos, probablemente puedan manifestarse en los

parametros fisioldgicos regulatorios antes que en los regulados (Salibian, 2011).

Las fluctuaciones ambientales son importantes desencadenantes de eventos
asociados a la regulacién fisiologica y a modificaciones en el comportamiento, en
particular, de los organismos acudticos (Hochachka y Somero, 2002). Las
variaciones ciclicas en la temperatura, la disponibilidad de alimentos, el pH o el
O, disuelto del medio -entre otros factores- pueden inducir cambios a distintos
niveles, desde el celular (Segner y Braunbeck, 1998) hasta el poblacional
(Newman y Clements, 2008), y estdn asociados a sintomas de estrés. En estos
escenarios los organismos acuaticos aumentan su gasto de energia para disparar
mecanismos  fisiologicos de compensacién  (homeostasis), suelen liberar
catecolaminas, glucocorticoides y/o corticotrofinas, y alteran el metabolismo

energético en sus tejidos (Mazeaud y Mazeaud, 1981; Boonstra, 2013).

Carga Energética de Adenilatos.

La carga energética de adenilatos (CEA) ha sido definida por Atkinson (1968)

CcOomo:

[ATP]+0.5c[ADP]

(EA:MTﬂ+MDﬂ+MMﬂ

3. 1]

La CEA es reflejo del equilibrio energético de las células, una medida de la
cantidad de energia disponible a partir del pool de adenilatos: adenosina trifosfato
(ATP), adenosina difosfato (ADP) y adenosina monofosfato (AMP), siendo,
tedricamente el principal factor que regula el flujo de energia para los procesos
catabodlicos y anabdlicos en las células. Este parametro ha sido propuesto como
indicador del control de la regulaciéon de los caminos metabdlicos y del estado

energético del organismo (Le Gal et al., 1997).
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Teéricamente la CEA varia entre los valores de 0 (si todos los adenilatos se
almacenan como moléculas de AMP, sin energia) y 1 (si todas las moléculas estan
como ATP, méxima energia). Sin embargo, en condiciones éptimas, cuando hay
un equilibrio entre la degradacion y sintesis de ATP, la CEA tiene un valor
aproximado de 0.80 (Atkinson, 1968). Se considera que los valores entre 0.50 y
0.75 corresponden a organismos estresados o en un estado fisiolégico sub-6ptimo
que se manifiesta con diferentes signos (crecimiento limitado, potencial
reproductivo reducido, etc.), mientras que los valores inferiores a 0.50 reflejan un
estado de estrés grave, caracterizado por células en condiciones de muerte celular,
ya que no pueden sobrevivir ni recuperarse incluso con un retorno a las

condiciones optimas (Le Gal et al., 1997).

El uso de la CEA ha sido sugerido como una herramienta para la evaluacién de
las respuestas de los organismos acuaticos ante el estrés ambiental. Sin embargo,
su estudio como biomarcador en estudios de toxicidad y biomonitoreo en peces no

ha sido explorado con el cuidado que corresponde.

Existen antecedentes del uso de CEA como biomarcador, mayoritariamente en
invertebrados. En estos organismos se ha descripto una disminucién significativa
en la CEA frente a variaciones en las condiciones fisicoquimicas del medio, como
pH y temperatura (Moal et al., 1991; Wang et al. 2002). También por
exposiciones a cadmio (den Besten et al., 1991; Thebault et al., 1996; Sokolova et
al., 2005). En relacién a los peces la bibliografia es relativamente escasa. Se
dispone de algunos trabajos en los que se estudié la variacion de la CEA asociada
a estrés térmico, hipoxia, exposiciones a cobre y carbofuran (Hohreiter et al.,
1991; De Boeck et al., 1995; Renshaw et al., 2002; Viant et al., 2003; Werner et

al., 2006; Ishibashi et al., 2008).
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Metabolismo energético en las células

El ATP representa la "moneda energética" de las células en todos los organismos.
Sin embargo, en los tejidos con altos o fluctuantes requerimientos energéticos no
existe un sistema sencillo de regulacion. Una concentracion elevada de ATP como
reserva energética inmediata, dejaria a la célula, luego de una hidrolisis masiva,
con altos niveles de ADP, P; y H*, acidificando el citosol. En este sentido resulta
fundamental una homeostasis energética capaz de mantener estables los niveles de
ATP intracelular. Existen dos sistemas enzimaticos importantes a partir de los
cuales las reservas de ATP pueden ser regeneradas en forma inmediata. Uno de
ellos es el de la adenilato quinasa (AK, por sus siglas en inglés). El sistema de

reservas energéticas de adenilatos puede resumirse en la siguiente reaccion:
AMP + 2 Pi «—— ATP + H,O (3.2]
Dicha reaccién sintetiza la suma de dos procesos (Ec. 3.3 y 3.4).
ATP + AMP «— 2 ADP (3.3]
2 ADP + 2 P; «— 2 ATP (3.4]

La Ec. 3.3 describe la reacciéon catalizada por la AK y la 3.4 la regeneracion de
ATP por transporte de electrones, fosforilacién; o (en el caso de la reaccién

inversa) la utilizacién de ATP en el metabolismo.

Por otro lado, los fosfigenos son compuestos de alta energia y, a la vez,
metabdlicamente inertes por lo que no interfieren con el metabolismo primario.
Uno de ellos es la fosfocreatina (PCr) que junto con la creatina quinasa (CK, por
sus siglas en inglés) surgieron en los albores de la evolucién eucariota (Bertin et
al., 2007) y constituyen el segundo sistema de biosintesis de ATP. La CK cataliza

la reaccién reversible:

PCr + ADP «— ATP + Cr [3.5]
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a partir de la cual puede regenerarse ATP utilizando las reservas de PCr o bien
capturar la energia disponible y almacenarla como PCr, en érdenes 10 veces
superiores a las reservas de ATP. De esta forma el sistema CK puede estabilizar
la [ATP] celular en aproximadamente 3-6 mM dependiendo del tejido, a expensas
de mantener elevados los niveles de PCr (Wallimann et al., 2011). Como puede
verse en la Figura 3.1 en el interior de la célula los equilibrios PCr/Cr y
ATP/ADP se encuentran regulados por una CK citosdlica acoplada a las enzimas
glicoliticas, aceptando ATP mientras la isoforma mitocondrial de CK se encuentra
acoplada al transportador de nucledtidos de adenina el cual también acepta ATP
desde la matriz (generado por fosforilacién oxidativa). La contribuciéon de ambos
compartimentos para la generacion de PCr depende de cada tipo celular. Otra
fraccién citosodlica de CK especificamente asociada a sitios de utilizacion de ATP

regenera el ATP utilizado por las ATPasas a expensas de las reservas de PCr.

CH‘I/
/MITOCONDRIA CITOSOL \
Cr=
ATP ATE ATP
| ATPase
ADP
ADP ADP
PCr
Relacion
Fosforilacién Glicolisis A”:FP / ADP Consumo
citosolica

Oxidativa

ATP citosdélico ‘/

> Consumo de ATP

/

Suministro de ATP 2

Figura 3.1: Regulacién energética en las células por el sistema CK/PCr. CKe: CK citosdlica.
CKa: CK citosdlica asociada a sitios de utilizacion de ATP. mtCK: CK mitocondrial ANT:

Transportador de nucledtidos de adenina. OP: Fosforilacién oxidativa. G: Glicolisis.
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Ambos sistemas mantienen la homeostasis energética en las células y un andlisis
del estado energético de un determinado tejido requiere el estudio integral de los

niveles de adenilatos, PCr y Cr.

Odontesthes bonariensis como organismo test

Para realizar un analisis a nivel del metabolismo energético en los diferentes
tejidos de peces expuestos a glifosato, utilizamos como modelo experimental una

especie de mayor talla que las madrecitas: Odontesthes bonariensis.

El pejerrey (Odontesthes bonariensis, Cuvier y Valenciennes, 1835) es una especie
de la familia Atherinidae, se considera originario de lagunas de la provincia de
Buenos Aires, Argentina, y probablemente del sur del Brasil (Dyer, 2006;
Grosman, 2001). Aunque inicialmente fue considerado como una especie de agua
dulce, se sabe que es eurihalina (Tsuzuki et al., 2000; Gémez y Férriz, 2001). En
las lagunas del tipo mesohalinas de la pampasia es una de las especies més

abundantes, junto a Cnesterodon decemmaculatus 'y Jenynsia multidentata.

En la Figura 3.2 puede observarse un ejemplar de O. bonariensis.

Figura 3.2: Ejemplar de Odontesthes bonariensis.
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Posicion taxonomica de Odontesthes bonariensis:
Reino: Animalia

Phylum: Chordata
Clase: Sctinopterygii
Infraclase: Teleostei

Orden: Atheriniformes

Familia: Atherinopsidae
Género: Odontesthes

Especie: Odontesthes bonariensis (Valenciennes, 1835)
Nombre vulgar: pejerrey

A comienzos del siglo pasado comenzaron las primeras experiencias de acuicultura
en América latina. En la actualidad este teledsteo presenta relevancia
socioeconémica por su pesca comercial y deportiva, y adicionalmente es una
especie que resulta promisoria para la acuicultura (Somoza et al., 2008; Lépez y

Garcia, 2001).

En varios estudios de toxicidad letal utilizando a Odontesthes bonariensis como
organismo test se reportan valores relativamente bajos de CLs-96h para varios
metales pesados y contaminantes orgdnicos confirmando la sensibilidad de esta
especie a factores ambientales (Carriquiriborde y Ronco, 2006). Recientemente,
Pacheco Marino (2011) informé acerca de los impactos téxicos de agentes
quimicos utilizados en acuicultura para el control de infecciones en huevos y

larvas de O. bonariensis durante su desarrollo temprano.
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Biomarcadores morfométricos y morfoldgicos

Al mismo tiempo que el andlisis a nivel del metabolismo energético, nos
propusimos estudiar otros parametros que reflejan alteraciones a otros niveles de
organizacién. Los biomarcadores morfométricos y morfolégicos pueden ser la
resultante integrada de los efectos a nivel celular y tisular. Entre ellos puede
destacarse el Factor de Condicién (ver capitulo 2). Otros son los indices
organosomaticos que proveen una informacion mas especifica ya que relacionan la
masa de un oOrgano particular con la masa corporal del individuo, pudiendo
mostrar una correspondencia méas directa del efecto de la exposicion a un toxico
en dicho érgano (que puede ser el sitio de bioacumulacién, biotransformacion,
etc.). El Indice Hepatosomatico (IHS) es un parametro de referencia en los
estudios ecotoxicologicos, dado el rol central del higado en el almacenamiento de
reservas energéticas y en la biotransformacién de xenobidticos y, considerando su
relacion con el metabolismo energético abordado en este Capitulo, entendimos que

merece atencién.

En relacién a los parametros morfolégicos, debe senalarse que su alteracién puede
manifestarse en lesiones internas, externas o patologias cuyos efectos pueden ser
facilmente cuantificables. Tal es el caso, por ejemplo del andlisis histologico de
tejidos que es un biomarcador 1til para evaluar el riesgo potencial en organismos
acudticos expuestos a toxicos (Schlenk et al., 2008a). Los érganos considerados
blancos primarios de los mismos son los que revisten mayor interés en los estudios
ecotoxicologicos. Entre las técnicas que recientemente estan siendo muy
utilizadas, cabe mencionar la Microscopia Electronica de Barrido (MEB) que
demuestra ser util para observar alteraciones en la estructura de los tejidos blanco

(Ferrari et al., 2009).
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b) Materiales y Métodos.

i) Determinacion de AMP, ADP, ATP, creatina y fosfocreatina.

Los adenilatos (AMP, ADP y ATP), creatina y fosfocreatina fueron determinados
por HPLC con columna C18 fase reversa (columna Zorbax Eclipse XDB-C18 4.6 x
250mm, 5 micrones de tamano de particula, Agilent). Se utiliz6 un equipo Jasco
compuesto de tres modulos: Intelligent HPLC Pump Model PU-2089, Intelligent
UV detector Model UV-2070/75, e Interface box LC-NetIl/ADC (ver Figura 3.3),

conectado a una PC con el software ChromPass.

Figura 3.3: Equipo HPLC Jasco con columna C18 fase reversa, utilizado en la determinacién de

fosfocreatina, creatina, AMP, ADP y ATP en tejidos de O. bonariensis.

Las cuantificaciones se efectuaron con las siguientes condiciones: fase mavil

conteniendo 35mM NaH,PO4, 6mM tetrabutilamonio, gradiente de la fase
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moévil/acetonitrilo 95:5 a 75:25 (ver Figura 3.4). Deteccién: 210 nm durante 0-10

minutos de corrida y 254 nm a partir de los 10 minutos (Ally y Park, 1992;

Werner et al., 2006).

[ =Y renatalcreatina® - Control Method Editor "W
Method Time | 30,0 | min
| General | Pump [y #1]
Pump 1 P 2 || PUmid 3| Plmp 4 | valve/Event
~Triitial Condition Tirne Prograrm
Purnp Made: ||_|3G1 |V| # | Time | Function [value #1  |value #2  |value #3  |value A]
| 11,00 Compostion 0,0 0,0 55,0 5,0
) S 2500  Composition 0, 0,0 95,0 50 |=
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Figura 3.4: Panel que detalla el método utilizado en la corrida por HPLC. Puede observarse en

el mismo el flujo y el gradiente de los eluyentes utilizados para la separacion de fosfocreatina,
creatina, AMP, ADP y ATP.

- 86 -



En las Figuras 3.5 y 3.6 se muestran ejemplos tipicos del set de cromatogramas
correspondientes a diferentes concentraciones de estdndares y a muestras de

musculo, higado y cerebro de O. bonariensis.

—— St Adenilatos 100
6.0x1044 )
—— St Adenilatos 20
—— St Adenilatos10
4
§ 4.0x10 —— StPCryCr4o
2 StPCry Cr 100
[¢]
€ 2.0x1044 \
| }\, kfﬁ
0 T hem—t= = T 1
10 20 30

tiempo (min)

Figura 3.5: Cromatogramas de HPLC correspondientes a multipatrones de AMP, ADP y ATP
(10, 20 y 100 uM); y de Cr y PCr (40 y 100 pM).
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Figura 3.6: Cromatogramas de HPLC correspondientes a muestras de tejidos de O. bonariensis y
estdndares (St). Se sefialan los picos de Cr, PCr, AMP, ADP y ATP (en orden creciente de tiempo
de retencién). A: Musculo. B: Higado. C: Cerebro.
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ii) Esquema experimental para la exposicién cronica de Odontesthes

bonariensis a un formulado de glifosato.

Se seleccionaron ejemplares del stock de animales criados en forma intensiva en el
INTECH Chascomts. Se dispusieron tres tanques de 45x55x60 cm (ancho x alto x
profundidad, capacidad: 150 L) en el exterior, con dos aireadores por tanque. Se
colocaron pequenos toldos individuales de media sombra para evitar Ila
acumulacién de materia organica y putrefaccion del agua por caida de hojas. En
cada uno de los tanques se colocé un volumen de 120 L de agua salobre de napa
(15 g.L'! de salinidad) y 6 ejemplares (4 machos y 2 hembras) de Odontesthes
bonariensis de 2 anos de edad. Luego de 48 h se dio comienzo a la exposicion.
Para ello se trasvasaron, los peces de cada tanque a otro mas pequeno con
aireaciéon mientras se incorporaba el volumen del formulado correspondiente
(previamente diluido en agua) y se homogeneizé el contenido resultante del
tanque antes de volver a colocar los animales. Se realiz6 el mismo procedimiento
con los peces del tanque control en el cual sélo se incorporaron 100 ml de agua,
sin herbicida. Los ejemplares se sometieron durante 15 dias a dos concentraciones
del formulado comercial Glifosato II, Atanor, 1 y 10 mg.L! equivalentes PMG. El

tercer tanque se mantuvo como control.

Diariamente se alimentaron los peces con alimento comercial (6 pellets de 4 mm
por tanque). A lo largo del ensayo se monitore6 la temperatura de los tanques y
se tomaron muestras del agua al inicio y a tiempo final para determinar la

concentracién del herbicida.

En la Figura 3.7 se ilustran con algunas imdgenes los dispositivos utilizados

durante los ensayos.
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Figura 3.7: Ensayo de exposicién crénica de O. bonariensis a un formulado de glifosato. A:
Disposiciéon de tanques de 150 L, al momento de inicio de la exposiciéon. B: Grupo de peces
retirados de un tanque para adicionar el herbicida. C: Alimento utilizado. D: Laboratorio donde se

realiza la diseccién al finalizar el ensayo.
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Al finalizar la exposicion, los peces fueron anestesiados en un recipiente
conteniendo benzocaina (100 mg.L'). Se determiné su longitud (L) y peso (Pc) y
se procedi6 a su diseccién. Para la evaluaciéon de pardametros metabdlicos se
obtuvieron muestras de higado, musculo y cerebro que fueron almacenadas hasta
su procesamiento a -70°C. También se extrajeron cuidadosamente las branquias
que fueron lavadas sucesivas veces con buffer fosfato 0.1 M (pH: 7.2) e
inmediatamente fueron fijadas, como se detalla posteriormente, para su

observaciéon al MEB.

iii) Procesamiento de tejidos para la determinacion de AMP, ADP, ATP,

creatina y fosfocreatina tisular.
Las muestras de musculo e higado fueron procesadas segin Werner et al. (2006):

Se pulverizaron en mortero bajo nitrégeno liquido, realizando una extraccién con
HCIO; 0.4 M (en una relacién de 10 ml por gramo de tejido). El sistema fue
mantenido en bano con hielo. Luego de 20 minutos se centrifugd 10 min a 9000 ¢
y 4°C. El sobrenadante fue inmediatamente neutralizado con K;CO3; 4 M (67 pl
por mililitro de sobrenadante) e incubado en hielo durante 30 min. Se centrifugd
nuevamente en las mismas condiciones (en ultracentrifuga Sigma), reservandose el
sobrenadante en frio para inyectar en el equipo de HPLC dentro de las 3 hs
subsiguientes. Para el higado se realizé el mismo protocolo pero debido a la baja
densidad de este tejido la primera centrifugacion se realizé durante 15 min a

15000 ¢y 4°C.

El procesamiento de las muestras de cerebro se realizé segin lo descripto por De
Boeck et al. (1995). La extraccién se realizé por homogeneizacion en HC1O, 0.4 M
(1.2 ml por cada cerebro) con equipo Decalab, rotor vidrio-teflén, a 3500-4000

rpm, realizando 10 golpes por homogenato. Este homogenato fue tratado igual
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que el extracto proveniente de la pulverizaciéon en mortero de las muestras de
musculos: incubaciéon en frio; centrifugacion; neutralizacion; incubacion en frio;
centrifugacion e inyeccién del sobrenadante en el equipo de HPLC. Ambas
centrifugaciones se realizaron a 14000 g en una microcentrifuga refrigerada para

tubos eppendorf a 4°C durante 10 min.

En cada dia de medicién se seleccionaron muestras correspondientes a ejemplares
de las tres diferentes condiciones experimentales para evitar cualquier sesgo
durante el procesamiento o la corrida por HPLC. En cada corrida se inyectaron
paralelamente los estandares de creatina, fosfocreatina, AMP, ADP y ATP en el

rango 10-50 UM (preparados en agua miliQ).

iv) Calculo del Indice Hepatosoméatico (IHS)

En todos los ejemplares se determiné el THS, calculado como:

P
MHS =100 [3.6]

C

donde Puic es el peso (hiimedo) del higado (g) y Pc el peso corporal (g) del pez.

v) Microscopia Electrénica de Barrido de branquias.

Después de la diseccion, las branquias fueron lavadas con buffer fosfato y fijadas
durante 3 h en solucién 2.5% glutaraldehido (en buffer fosfato 0.1 M, pH 7.2).
Luego se colocaron nuevamente en buffer fosfato y se realizaron 4 lavados durante
las siguientes 48 h. Posteriormente se realizo6 una deshidratacion con alcoholes de
graduaciéon creciente, para lo cual se realizaron tres recambios, de 30 min cada
uno, por etanol: 10%, 30% y 50%. Finalmente se colocaron en etanol 70% (en el

que se conservaron hasta su andlisis, renovando periédicamente el etanol 70%).
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Las branquias se trasvasaron de etanol 70% a tubos con etanol absoluto, dias
antes de su analisis, que requiere el secado de las muestras por la técnica de

Punto Critico y el posterior metalizado de las mismas (Sarmiento et al., 2009).

El método de Secado por Punto Critico se basa en el desplazamiento del etanol
por CO; liquido en condiciones de alta presién, para luego permitir que este pase
a estado gaseoso sin formar interfase liquido/gas (condiciones de presion y
temperatura por encima del punto critico del CO,). De esta forma se deja a la

muestra seca sin que los tejidos colapsen o deformen su estructura original.

Las muestras se fijaron sobre tacos y se metalizaron con oro-paladio en un
metalizador Termo VG Scientific SC 7620, para su posterior observacion al MEB.
Se utiliz6 un equipo Philips modelo X130 TMP New Look (ver Figura 3.8)
controlado por computadora mediante un software con interfase grafica. Todas las

muestras fueron observadas en condiciones de alto vacio.

El analisis por MEB fue realizado en el equipo del Museo Argentino de Ciencias

Naturales (MACN) “Bernardino Rivadavia”.

Figura 3.8: Metalizador Termo VG Scientific SC 7620 (izquierda) y Microscopio Electrénico de
Barrido marca Philips modelo XI.30 TMP New Look (derecha) utilizados para la observacién de

branquias de O. bonariensis.
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vi) Determinacion de la concentracion de glifosato en los medios de ensayo.

La determinacion de PMG por cromatografia idnica se realizé siguiendo el

protocolo descripto en el Capitulo 1 [seccién 1.b.iii.].

vii) Expresién de resultados y andlisis estadistico

Las concentraciones de Adenilatos, PCr y Cr se indican en pmoles/qg de los tejidos.
A partir de los mismos se calcularon el valor de CEA y las relaciones [PCr]/[Cr],
[ATP]/[ADP] y [ATP]/[PCr]. Todas las concentraciones, como los pardametros
energéticos y el THS se expresaron como promedio £ ESM para cada grupo

experimental.

Se realizaron comparaciones entre los grupos control y expuestos utilizando el test

de comparaciones miltiples Dunnet, intervalo de confianza 95% (Zar, 1997).

¢) Resultados y Discusion

El efecto de la exposicion de un formulado de glifosato sobre el metabolismo
energético en diferentes tejidos se estudié utilizando como modelo a Odontesthes
bonariensis. Los peces fueron sometidos a un bioensayo de exposicion cronica a
Glifosato II (Atanor). Los pardmetros fisicoquimicos durante el ensayo en los
tanques fueron (promedio + ESM): O, disuelto = 6.2 £ 0.3 mg.L' y T = 19 + 1°C
(determinada a las 14 h). No se detectaron diferencias apreciables en estos
pardmetros entre los tres tanques (control y expuestos a 1 y 10 mg PMG.L"! de

formulado).

En la Tabla 3.1 se muestran las concentraciones de adenilatos, PCr y Cr en

cerebro. En este tejido los niveles de ATP resultaron no detectables (ND) en
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todos los casos, hecho que puede explicar que se obtuvo un valor promedio de
CEA bajo (0.37 para los controles) (ver Tabla 3.4). No se observaron variaciones
significativas en ninguno de estos parametros en los dos grupos expuestos al

formulado respecto del control.

La concentracién total de Adenilatos en los peces control fue 0.040 £ 0.004, 0.12 £
0.02, 0.6 £ 0.1 pmoles/gr para cerebro, higado y musculo respectivamente. Tanto
el higado como el miisculo mostraron una mayor concentraciéon de adenilatos que

en el cerebro.

En el higado se obtuvo un aumento significativo del 99% en la [AMP] en los
ejemplares expuestos a 10 mg PMG.L" respecto al control. Consistentemente, el
valor de CEA (0.49 para los controles) resulté notablemente menor en los
animales expuestos a esta concentracion del plaguicida (disminucion del 24%),

diferencia que resulté significativa respecto al grupo control (ver Tabla 3.2 y 3.5).

El musculo es el tejido que mostré mayores concentraciones de las moléculas més
energéticas (ATP y PCr). La [ATP] en este tejido resulté cuatro veces mayor
(0.18 pmoles/gr) a la determinada en higado, mientras que en cerebro fue ND. Al
mismo tiempo se determiné una [PCr] de 8 pmoles/gr; el mismo pardmetro fue
ND en higado y 29 veces superior a la del cerebro. Estos resultados confirman la
informacién que registra la bibliografia (van den Thillart y van Raaij, 1995). Por
ultimo, la CEA de los controles (0.56) también fue la mdas elevada en relacion a
los otros tejidos analizados. Estos resultados son consistentes con los mayores y
fluctuantes requerimientos energéticos del tejido muscular. La CEA, al igual que
en el higado, disminuyé significativamente en el grupo expuesto a la mayor

concentracién del formulado (ver Tablas 3.3 y 3.6).
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Tabla 3.1: Efecto de la exposicién crénica a un formulado de glifosato sobre las concentracién de ATP, ADP,
AMP, PCr y Cr en cerebro de O. bonariensis. Datos en pmoles/g (n = 5-6); ND = no detectable.

Concentracion

de formulado ATP ADP AMP PCr Cr
(PMG mg.L7)

0 (control) ND 0.029 =+ 0.001 0.011 + 0.003 0.21 +0.04 6 +2
1 ND 0.036 + 0.006 0.018 + 0.003 0.47 +0.13 10 +2
10 ND 0.039 + 0.010 0.014 + 0.005 043 +0.16 8 +2

Tabla 3.2: Efecto de la exposicién crénica a un formulado de glifosato sobre las concentraciéon de ATP, ADP,
AMP, PCr y Cr en higado de O. bonariensis. Datos en pmoles/g (n = 5-6). * p<0.05 respecto del grupo control;
ND = no detectable.

Concentracion

de formulado ATP ADP AMP PCr Cr

(PMG mg L)

0 (control) 0.043 =+ 0.009 0.036 =+ 0.009 0.043 =+ 0.006 ND 0.92 4+ 0.03
1 0.043 =+ 0.004 0.049 £ 0.014 0.046 =+ 0.004 ND 1.25 £0.26

10 0.040 =+ 0.006 0.037 =+ 0.004 0.085 =+ 0.013* ND 1.01 £ 0.08




Tabla 3.3: Efecto de la exposicién créonica a un formulado de glifosato sobre las concentracion de ATP, ADP,
AMP, PCr y Cr en musculo de O. bonariensis. Datos en pmoles/g (n = 5-6).

Concentracién
de formulado ATP ADP AMP PCr Cr
(PMG mg.L")

0 (control) 0.18 £0.05 0.33 £ 0.06 0.09 £ 0.01 827 £1.9 26 +£2
1 0.16 £+ 0.04 0.36 £+ 0.05 0.13 £0.02 9.95 £0.6 29 £1
10 0.12 £ 0.02 0.22 £ 0.06 0.14 £ 0.02 6.88 £14 21 +4




Tabla 3.4: Efecto de la exposicion crénica a un formulado de glifosato Tabla 3.5: Efecto de la exposiciéon crénica a un formulado de
sobre pardmetros energéticos (CEA y PCr/Cr) determinados en glifosato  sobre pardmetros energéticos (CEA y ATP/ADP)

cerebro de O. bonariensis.

determinados en higado de O. bonariensis. * p<0.05 respecto del

grupo control.

Concentracion Concentracion

de formulado CEA PCr/Cr de formulado CEA ATP/ADP
(PMG mg L) (PMG mg L)

0 (control) 0.37 + 0.02 0.054 =+ 0.007 0 (control) 0.49 =+ 0.05 1.5 £0.3
1 0.33 4+ 0.03 0.061 =+ 0.015 1 0.48 4+ 0.02 1.3 £0.3
10 0.38 +0.03 0.065 + 0.015 10 0.37 + 0.02* 1.2 £0.3

Tabla 3.6: Efecto de la exposicién cronica a un formulado de glifosato sobre pardmetros
energéticos (CEA, PCr/Cr, ATP/ADP y ATP/PCr) determinados en musculo de O.
bonariensis. * p<0.05 respecto del grupo control.

Concentracion

de formulado CEA PCr/Cr ATP/ADP ATP/PCr
(PMG mg.L?)

0 (control) 0.56 + 0.03 0.32 £ 0.07 0.62 + 0.20 0.030 £ 0.012
1 0.51 £ 0.03 0.35 +£0.02 0.45 +£0.09 0.016 =+ 0.003

10 0.48 +0.01* 0.31 £ 0.03 0.62 £ 0.10 0.020 =+ 0.004




En relacién a los niveles energéticos basales determinados en los organismos
control, debe senalarse que los mismos son relativamente bajos (principalmente,
como era de esperar, en cerebro), y, segin lo descripto por Atkinson (1968),
corresponden a condiciones en las que los organismos estan estresados o en un
estado fisiolégico sub-6ptimo o, incluso, en un estado de estrés grave (en el caso

de los resultados obtenidos para el cerebro).

Un valor de CEA menor al 6ptimo en los animales control podria deberse a que
las condiciones de ensayo (ensayo estético, tanques de 150 L) no representan
condiciones O6ptimas para los organismos. Debe considerarse incluso la
manipulacion, tanto de los animales durante el ensayo como posteriormente de los
tejidos, como un factor estresante que pueden afectar la estabilidad de estas
moléculas (Vogel, 1993; Pottinger y Calder, 1995). Sin embargo no pueden
descartarse otros factores. La bibliografia registra una gran heterogeneidad en los
valores de CEA que sugiere que la correspondencia directa entre en los valores de
CEA vy el estado fisiologico de los organismos requiere un andlisis experimental

mas exhaustivo.

En varios trabajos se han descripto variaciones estacionales en los niveles de CEA
en bivalvos (Giesy y Dickson, 1981; Picado et al., 1988; Giesy y Graney, 1989;
Moal et al., 1991); crustaceos (Dickson y Giesy, 1982) y otros invertebrados; estas
han sido asociadas con el ciclo reproductivo de moluscos y crustaceos.
Posteriormente Dehn (1992) determiné en peces la existencia de un patron
estacional en los niveles de adenilatos y fosfocreatina en misculo e higado de
ejemplares de Lepomis microlophus. Particularmente en musculo observdé un
minimo en los niveles de ATP, PCr y CEA (0.49) durante los meses de invierno y

establecié una correlacién positiva entre estos pardmetros y la temperatura. En
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higado, aunque no se determinaron estas correlaciones con la temperatura, si pudo
establecer un minimo en los niveles de ATP, PCr y CEA (0.17) en primavera

(cuando la temperatura del medio se hallaba en el rango de 23-28°C).

Considerando que nuestro ensayo fue realizado durante la primavera (finales de
Noviembre) el factor estacional podria explicar en parte los niveles basales de

CEA més bajos de lo esperado.

En cuanto a los niveles de fosfocreatina, proveedora de los grupos fosfato para la
sintesis de ATP en la reacciéon catalizada por la CK, su concentracién en musculo
esquelético es aproximadamente 10 veces superior a la de ATP; en otros tejidos
(musculo liso, cerebro, rinén) es 3-6 veces menor (Nelson y Cox, 2000). Como
puede apreciarse en la Tabla 3.1 los valores determinados en el pejerrey indican
que la [PCr] result6 46 veces mayor a la de ATP, lo que sugiere para la PCr un

papel critico en la regulacion energética de O. bonariensis.

En relacién al uso de CEA como biomarcador cabe senalar en primer lugar que
existe un numero reducido de trabajos en los que se evalia este pardmetro,
especialmente en peces. Hohreiter et al. (1991) estudiaron los cambios en la CEA
de branquias, musculo, higado y estémago de Leponis macrochirus por exposicion
durante 10 dias al insecticida carbofurano, Otros trabajos senalan variaciones en
los niveles de ATP en musculo y cerebro en condiciones de hipoxia (Vetter y
Hodson, 1982; Renshaw et al., 2002) y cambios en los niveles de adenilatos en
repuesta a estrés térmico (Werner et al., 2006). Waiwood et al. (1992) reportaron
en juveniles de Salmo salar cambios en la concentracion de adenilatos asociados al

pH ambiental.

En el presente trabajo se evalud el efecto de la exposicion a un formulado de

glifosato sobre el metabolismo energético en el cerebro, higado y musculo de O.
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bonariensis. En el cerebro no se determin6 ninguna variacion significativa. Por
otro lado, tanto en musculo como en higado se observé una tendencia de
disminuciéon de los niveles de ATP y aumento de AMP con la exposicién. Sin
embargo, estas tendencias sélo resultan significativas en el caso del aumento de
AMP en el higado (ver Tabla 3.2). Para la CEA se determiné una disminucion
significativa en ambos tejidos. De todos los parametros energéticos determinados,

es de destacar que la CEA result6 el biomarcador de exposicién mas sensible.

Con respecto a los parametros morfométricos no se determinaron cambios
significativos en el Factor de Condicién (K) en los peces expuestos al formulado.
Los valores de K (promedios + ESM) fueron 0.78 * 0.05; 0.83 £ 0.05 y 0.83 = 0.04

para los grupos control y expuestos a 1 y 10 mg.L* respectivamente.

Por su parte, para el THS se observé una tendencia de disminucién (24-27%) en

los peces expuestos al formulado respecto al grupo control (Tabla 3.7).

Tabla 3.7: Indice Hepatosomatico (IHS) para O. bonariensis en condiciones control o expuesto
por 15 dfas a formulado de PMG (1 y 10 mg.L"! equivalentes PMG). Datos promedio + ESM, n =
5-6

[Formulado] IHS
0 3.3 £0.8
1 25 +£04
10 24 +£0.1

Al mismo tiempo es interesante senalar que al evaluar el IHS por sexo se observa
que esta disminuciéon se hace mas notoria en las hembras: 4.8 + 1.3; 3.6 £ 0.7 y
2.6 + 0.2; mientras que el efecto no se aprecié en los machos: 2.3 + 0.2; 2.0 + 0.2;

2.3 + 0.2 (control, 1 y 10 mg.L’!, respectivamente en ambos casos). Aunque
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dichos cambios no fueron estadisticamente significativos, brindaron un indicio de
la existencia de efectos negativos del formulado a nivel hepatico luego de 15 dias
de exposicion, consistente con la disminucion de la CEA determinada en este

tejido.

Por otro lado, se examinaron al MEB las branquias de los peces control y
expuestos al herbicida. Dichos érganos, cumplen un rol vital para los peces ya que
son el sitio de intercambio gaseoso, pero su epitelio también cumple funciones de
excrecion y osmorregulacién (Evans, 1987; Evans et al., 2005). El conocimiento de
su morfologia y su fisiologia resulta de gran importancia ya que estos organos,
junto con los rifiones, el higado y la piel, son considerados como érganos primarios
u 6rganos blanco, utiles para evaluar el efecto de la polucién (Wendelaar Bonga,
1997; Bernet et al., 1999). En el caso de las branquias, su extensa superficie
(considerando filamentos y laminillas secundarias) en constante exposicién al
medio circundante y, por lo tanto, a los contaminantes presentes, las convierten

en un biomarcador morfolégico temprano (Maina, 1998).

En la Figura 3.9 puede observarse las micrografias de branquias correspondientes
a ejemplares de O. bonariensis en condiciones control. En la imagen superior (A -
30X) se aprecia la morfologia general de la branquia con el arco branquial en la
base, los filamentos branquiales y las laminillas secundarias. En B se observa con
mayor aumento (125X) un filamento con sus laminillas; y en C (1000X) el detalle
de una laminilla secundaria. La descripcién resulta acorde con la caracterizacion
realizada por Vigliano et al. (2006) de la ultraestructura de superficie de las

branquias de juveniles de O. bonariensis (por MEB y Microscopia Electrénica de
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Transmisién) y con la de Diaz et al. (2009) para el mismo 6rgano de Odontesthes
argentinensis de la Laguna Mar Chiquita. Estos autores describieron que las
mismas estan formadas por dos sets de cuatro holobranquias, y cada una de ellas
esta comprendida de un arco branquial y dos filas de filamentos branquiales y sus

laminillas secundarias.

Cabe senalar que al comparar nuestras imagenes de las branquias, se puede
apreciar la similitud de su estructura basica con las de otras especies (Low et al.,

1988; Torres et al, 2010; Khoshnood et al., 2011).
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Figura 3.9: Filamentos y laminillas secundarias de branquias de O. bonariensis correspondientes
a ejemplares control en ensayo de exposiciéon crénica (15 dias). A: Vista panordmica (30x); B:

Filamento y laminillas (125x); C: Laminilla secundaria (1000x).
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En las Figuras 3.10 y 3.11 se muestran las micrografias correspondientes a
branquias de los ejemplares que fueron expuestos durante 15 dias a 1 y 10 mg
PMG.L' del formulado de glifosato, respectivamente. En ambos casos se
evidencian alteraciones de la estructura branquial, ya en la observacién de los
filamentos branquiales al menor aumento (30X); las mismas se manifiestan
principalmente en la region media de los filamentos. Para el grupo expuesto a
mayor concentracion del formulado resulta mas notorio este efecto en la
estructura. Al examinar a mayores aumentos (1000X) las muestras
correspondientes al grupo expuesto a 1 mg.L!, se observan laminillas secundarias
intactas y otras parcial o completamente desorganizadas; en el grupo expuesto a
la mayor concentracién la mayoria de las laminillas secundarias presentan algin

grado de desorganizacion.
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Figura 3.10: Filamentos y laminillas secundarias de branquias de O. bonariensis,
correspondientes a ejemplares expuestos a una concentracién de formulado de 1 mg.L!
(equivalentes PMG) en bioensayo de exposicién crénica (15 dias). A: Vista panordmica (30x); B y

C: Laminillas secundarias (1000x).
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Figura 3.11: Filamentos y laminillas secundarias de branquias de O. bonariensis,

correspondientes a ejemplares expuestos a una concentracién de formulado de 10 mg.L*
(equivalentes PMG) en bioensayo de exposicion crénica (15 dias). A: Vista panordamica (30x); B:

Filamento y laminillas (125x); C: Laminilla secundaria (1000x).
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El analisis de la ultraestructura de las branquias de peces es utilizado
ampliamente como biomarcador en estudios de exposicion a metales (Giari et al.,
2007; Pandey et al., 2008; Ferrari et al., 2009) y a otros contaminantes como
pesticidas (Johal et al., 2007). Los danos de los filamentos que forman parte de su
estructura debido a la exposicion a metales, sélidos suspendidos y otras sustancias
toxicas, interfieren con la alimentacion, crecimiento y desarrollo del individuo; por
lo que puede anticiparse que alteraciones en su funcionalidad pueden tener

relevancia ecolégica.

En este sentido, estos resultados en relacion a los efectos del formulado Glifosato
II sobre la ultraestructura de las branquias de O. bonariensis son los primeros
aportes para completar la comprension de los efectos de este herbicida en relacién
a un aspecto critico del funcionalismo del balance gaseoso e hidromineral de los
peces, y reafirman la potencialidad del analisis morfolégico de las branquias como
biomarcador, utilizando la técnica de MEB, en estudios ecotoxicologicos de

ambientes acudticos.

En relacion a los efectos del glifosato también se dispone de antecedentes de
alteraciones histopatologicas en las branquias de peces por exposicién cronica a
varios de sus formulados (Domitrovic, 1997; Jiraungkoorskul et al., 2003; Olurin

et al., 2006; Albinati et al., 2009; Ortiz-Ordénez et al., 2011; Hued et al., 2012).

Por tdltimo, en relacion a la concentracién del herbicida en el ensayo, en este caso
-a diferencia de los ensayos anteriores- el sistema no fue estable. A los 15 dias (t)
la concentracion de PMG resulté no detectable (ND) en el tanque de baja
concentracién (1 mg.L!, equivalentes PMG). En el mismo sentido en el tanque

con 10 mg.L! iniciales se observa que la concentacién remanente a t; no supera el
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30%. Esta disminucién puede deberse a procesos de bioacumulacién como también
de adsorciéon a componentes del medio, ya que en este ensayo el material
particulado o material en suspensiéon se ve incrementado por la provision diaria de

alimento.
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Capitulo 4

Efectos de un formulado de glifosato sobre parametros
reproductivos y  desarrollo embrionario-larval de
Odontesthes bonariensis.

a) Introduccion.
Impactos de contaminantes sobre aspectos reproductivos y en el desarrollo de
los peces. Motilidad espermatica y desarrollo embrionario-larval de
Odontesthes bonariensis.

Es sabido que determinados compuestos quimicos pueden producir impactos
negativos sobre las funciones reproductivas y el desarrollo de los peces. Algunos
de ellos actian como desorganizadores endocrinos, e interfieren con el normal
equilibrio hormonal que es crucial en la regulacion de los érganos reproductivos.
Existen estudios que reportan anormalidades en el sistema reproductivo de peces
machos expuestos a diferentes contaminantes (17 a-etinilestradiol, alquilfenoles,
compuestos presentes en efluentes de aguas residuales, entre otros), que incluyen
efectos en la produccion de espermatozoides, en el desarrollo de la
espermatogénesis, atrofia en las células germinales y disminuciéon de la motilidad

espermatica (Jobling et al., 1996; 2002; Schultz et al., 2003).
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Por su parte, algunos metales pesados, como el cadmio, pueden sustituir
isomorficamente a otros iones divalentes esenciales y producir un amplio espectro
de efectos nocivos sobre tejidos reproductivos, afectar negativamente la
gametogénesis e incluso provocar distintas anomalias en el desarrollo embrionario

y larval (Thompson y Bannigan, 2008).

En relacién al glifosato, Xie et al. (2005) estudiaron el potencial estrogénico de
cuatro plaguicidas, e informaron que la exposicion a glifosato por 7 dias no
produjo un aumento en los niveles de vitelogenina en juveniles de Oncorhynchus
mykiss. Se ha reportado que exposiciones cronicas a sus formulados causan un
aumento en los niveles de cortisol (respuesta tipica post-stress de los peces), un
descenso en los niveles de estradiol en hembras de Rhamdia quelen y una
reduccién en el nimero de alevines viables provenientes de hembras expuestas
(Soso et al., 2007). Sin embargo, son escasos los trabajos que hayan analizado los
efectos de este herbicida sobre aspectos de la funcion reproductiva y del desarrollo

€11 peces.

Nuestro trabajo se orienté al estudio de algunos aspectos parciales de la fisiologia
reproductiva y el desarrollo del pejerrey Odontesthes bonariensis. Este teledsteo
presenta fecundacién externa y desarrollo indirecto, por lo que es de vital
relevancia la calidad de los espermatozoides para alcanzar el oocito y completar el
proceso de fecundacion. En este sentido debe considerarse que para el pejerrey
mantenido en cautiverio se ha descripto una marcada asincronia entre los periodos
de desove, con una relativa baja fecundidad (30-40%) (Striisssmann, 1989;
Miranda et al., 2006). En el caso de los ejemplares machos, se obtienen bajos
volumenes de esperma (100-200 pl) para ejemplares de 3-4 anos (Striisssmann et

al., 1994), una concentracién en el rango 3.5-6.5.10° espermatozoides/ml (Miranda
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et al., 2005) y patrones estacionales en la estructura del epitelio testicular (Garcia

Romeu, 1964; Gacia Romeu y Cordero Funes, 1964).

Diferentes factores afectan la motilidad espermatica en O. bonariensis. Los
espermatozoides son inmotiles en el fluido seminal. Sin embargo, adquieren
motilidad al diluirse en el agua dulce (4 mOsm.kg'), mientras que soluciones
hiperosmoticas causan una reduccion del porcentaje de espermatozoides motiles,
por lo que la presion osmética aparece como un factor determinante de la
induccion de la motilidad, asi como también la presencia de cationes,

especialmente K* (Strissmann et al., 1994).

Strisssmann et al. (1994) desarrollaron un indice numérico, entre 0 y 5, para
evaluar y expresar en forma cualitativa la motilidad de los espermatozoides de
una muestra de esperma de O. bonariensis. El indice toma un valor de 5 cuando
la mayoria de los espermatozoides presenta un movimiento rapido, resultando
imposible seguir el curso de cualquiera de ellos; y un valor de 0 cuando ningin
espermatozoide es motil. Se ha descripto que las muestras con un indice de
motilidad 3-5 son las que poseen capacidad fecundante (Garriz et al., 2010). En el
mismo sentido, varios estudios han reportado que tanto el porcentaje de
espermatozoides motiles como su velocidad correlacionan con el éxito
reproductivo, por lo que la reduccion de estos parametros podria afectar la

fecundidad (Lahnsteiner et al., 1998; Kime et al., 2001; Rurangwa et al., 2004).

Considerando lo antedicho, la motilidad espermatica podria proveer un
bioindicador sensible y temprano de la poluciéon acuatica. En este sentido, existen
antecedentes de impactos negativos en la motilidad de espermatozoides por
exposicion, ain a muy bajas concentraciones, de algunos metales como zinc,

cadmio, cobre, plomo y algunos derivados del mercurio (Kime et al., 1996; Cosson
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et al., 1999; Lahnsteiner et al., 2004) e incluso a algunos compuestos organicos
(TBT, nonilfenol, etinilestradiol, DDT, entre otros) (Rurangwa et al., 2002; Hara

et al., 2007; Hashimoto et al., 2009; Marchand et al., 2010).

Recientemente se han desarrollado metodologias para realizar un andlisis
cuantitativo de la motilidad espermética. Los sistemas CASA (por sus siglas en
inglés Computer Assisted Sperm Analysis) resultan promisorias herramientas para
la evaluaciéon mas precisa de la calidad de la muestra de esperma en estudios

ecotoxicologicos.

El pejerrey presenta un periodo reproductivo intenso en primavera en el que estan
involucradas casi la totalidad de las hembras (méas del 90%, muchas de ellas
incluso desovan en mds de una ocasién durante ese periodo); otro periodo de
menor intensidad ocurre en otofio donde desova sélo una parte de las hembras
(Calvo y Morriconi, 1972). Varios trabajos han descripto las caracteristicas fisio-
morfolégicas del desarrollo embrionario y larval del pejerrey (Ringuelet, 1943;

Minoprio, 1944; Muniz Saavedra y Piacentino, 1991; Chalde et al., 2011).

Los huevos de los peces teledsteos son teloleciticos, presentan abundante vitelo y,
por lo tanto su segmentacién a lo largo del desarrollo es parcial (meroblastica).
Estan caracterizados por un desarrollo indirecto, reconociéndose tres etapas

principales: embrion, larva y juvenil.

El huevo del pejerrey presenta un tamafio de 1.5-2 mm de didmetro, y es
transparente, hecho que lo convierte en un excelente material de estudio del
desarrollo temprano. Todo su desarrollo embrionario es observable mediante lupa,
reconociéndose mas de diez estadios diferentes. La larva recién eclosionada
presenta unos 6.2-7.6 mm de largo total (Muniz Saavedra y Piacentino, 1991;

Chalde et al., 2011). Chalde et al. (2011) determinaron 20 estadios embrionarios
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en O. bonariensis, desde las primeras divisiones de los blastémeros, la formacién
de la blastula, la gastrulacion (observandose el avance gradual de la epibolia),

hasta la etapa de neurulacion y organogénesis.

Se ha demostrado que el desarrollo, la determinacién sexual, como también varios
aspectos de la fisiologia gonadal de O. bonariensis presenta una fuerte
dependencia de la temperatura (Striisssmann, 2010; Chalde et al., 2011). El
tiempo de desarrollo, hasta la eclosion, varia de 12 a 18 dias segtun se lo incube a

21°C o a 15°C (Minoprio, 1944).

En relacién a los test para evaluar efectos de contaminantes en peces, resulta
relevante considerar las caracteristicas quimicas y la frecuencia de liberacion al
medio de los mismos, factores que determinan el grado de exposicién que tendran
los organismos. Pueden plantearse entonces tres escenarios: 1) una sustancia
quimica persistente y/o constantemente liberada al medio, por lo que puede
resultar apropiado un test de ciclo de vida completo (full life-cycle test); 2) el
compuesto es liberado no se bioacumula y es aplicado estacionalmente por lo que
puede desarrollarse un test de ciclo de vida parcial (desarrollo, reproduccién); y 3)
en el caso de mezclas complejas, efluentes en los que se desconoce su composicion,
los test agudos pueden ser una herramienta poco costosa para realizar un primer
acercamiento y a partir de sus resultados realizar el disenio de experimentos més

complejos.

En este sentido, considerando las caracteristicas de los protocolos de
uso/aplicacién del glifosato y sus caracteristicas fisicoquimicas, resulta coherente

su evaluacion utilizando test de ciclo de vida parcial.

El uso de embriones de peces para estudios ecotoxicoldgicos representa un modelo

promisorio, ya que permite la realizacion de ensayos a pequena escala cuyos
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resultados pueden aportar a la comprension del mecanismo del toxico en una
etapa sensible como el desarrollo embrionario (Fraysee et al., 2006; Pacheco
Marino y Salibidn, 2010). Al mismo tiempo, los estudios de toxicidad letal con
larvas pueden ser una herramienta complementaria para tener una visién integral

de los efectos del téxico sobre el desarrollo.

b) Materiales y Métodos.

i) Evaluacion de la motilidad espermatica. Efectos de la exposicién a un

formulado de glifosato.

Se seleccionaron ejemplares machos criados en el INTECH Chascomus. Una vez
anestesiados en solucién de benzocaina (100 mg.L!) se obtuvieron las muestras de
esperma presionando suavemente la regiéon abdominal. Las mismas fueron
colectadas con puntas de micropipetas acopladas a una jeringa, teniendo especial

cuidado en descartar muestras contaminadas con heces u orina.

La motilidad se determiné en forma cualitativa, segin los indices de Striissman et
al. (1994); para ello se diluyé 1pl de muestra de esperma con agua corriente
declorada sobre portaobjetos (activacion de la motilidad), realizindose la
observacion en microscopio a 100X. Cada muestra fue categorizada en un rango

de 0-5, de acuerdo a dicha escala:
0. Todos los espermatozoides se encuentran inmotiles.
1. La mayoria esta inmévil; algunos presentan vibraciones laterales.

2. La mayoria se encuentran vibrando o inmotil; mientras algunos exhiben

movimiento progresivo.
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3. La muestra presenta tres clases de espermatozoides en proporciones similares:

a) los que se mueven rapidamente; b) lentamente o vibran y ¢) inmotiles.

4. La mayoria de los espermatozoides se mueve rapidamente, mientras que soélo

algunos lo hacen lentamente.

5. La mayoria presenta movimiento rapido, siendo imposible seguir el curso de

cualquiera de ellos.

Paralelamente se realizo el mismo procedimiento de activaciéon de las muestras
utilizando soluciones de PMG y su formulado preparadas con agua corriente
declorada. Las concentraciones ensayadas fueron: 1, 10, 50 mg.L! (equivalentes de
PMG), por triplicado. En cada caso se categorizé la muestra segin la motilidad

(0-5). Todas las determinaciones fueron realizadas por duplicado.

La motilidad también fue evaluada cuantitativamente utilizando un sistema
CASA (Computer-Assisted Sperm Analysis) (Figura 4.1); con el que varios
autores han reportado resultados de motilidad espermética en peces (Toth et al.,
1995; Fauvel et al., 2010; Murack et al., 2011). Para ello se utiliz6 una cdmara
Basler A602fc-2, acoplada a un microscopio Olympus CX41 y a una PC con los
programas ImagenJ y VirtualDub (ambos de codigo abierto, open source)
(Wilson-Leedy e Ingermann, 2007). La camara puede captar 100 imagenes por
segundo (100 fps, frames per second), las que luego son analizadas para

determinar distintos parametros de motilidad.
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Figura 4.1: Equipo de Anélisis de espermatozoides asistido por computadora (CASA).

La activacién se realizé6 colocando 1 pl de muestra de esperma en un tubo
eppendorf y adicionando 1.9 ml de agua corriente declorada. En el mismo instante
de agregado se dio comienzo a la filmaciéon, se tomaron 10 pl del medio con los
espermatozoides y rapidamente se colocaron sobre una camara de Neubauer, ya
dispuesta en el microscopio. Luego de colocarse cubreobjetos (previamente tratado
con polivinil alcohol, PVA, al 1% en etanol) se ajust6 el foco a 100X, y se filmé

hasta los 35-40 seg.

En este caso también se realizaron las activaciones con agua declorada (control) o
con diferentes concentraciones de formulado (0.5, 1, 10 y 50 mg.L", equivalentes
PMG). Cada determinacién (para cada muestra y tratamiento) fue realizada por
duplicado o triplicado en los casos en que el volumen de muestra no era limitante.
Se tomaron alicuotas para la posterior determinacién de la concentracién de PMG

y se midié la osmolaridad de las mismas con Osmoémetro Vapro.
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De cada uno de las filmaciones obtenidas se seleccionaron para el andlisis tres
secuencias de 100 imégenes (de un segundo cada una) utilizando el Programa
VirtualDub. En todos los casos las secuencias correspondieron al tiempo 10-11
seg, 20-21 seg y 30-31 seg de la filmacién (equivalente al tiempo post activacién).
Estas secuencias de un segundo fueron analizados con el Programa ImageJ, luego
de setear una serie de parametros especificos para los espermatozoides de O.

bonariensis.
El Programa permite evaluar los siguientes parametros de motilidad:
%MOT (Percent motility): Porcentaje de espermatozoides mdtiles.
VAP (velocity average path): Velocidad promedio.
VCL (velocity curvilinear): Velocidad curvilinea.
VSL (velocity straight line): Velocidad en linea recta.

STR (straightness) (%): Medida de la velocidad curvilinea lateral que surge de la

relacion VAP/VCL.

Al mismo tiempo puede extraerse una imagen del recorrido de los espermatozoides

durante el segundo analizado (ver Figura 4.2).
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Figura 4.2: Recorridos de los espermatozoides de O. bonariensis (controles) registrados por el
sistema CASA y analizados por el programa ImageJ. Todas las imagenes representan el recorrido
durante un segundo en diferentes tiempos post activacién. A: Espermatozoides luego de 10 seg de

activacion. B: 20 seg postactivacion. C: 30 seg postactivacion.
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ii) Desarrollo embrionario-larval. Evaluacion del efecto de la exposicién a

un formulado de glifosato.

Los ensayos se realizaron durante la época reproductiva utilizando embriones
fecundados obtenidos diariamente de los tanques en los que se crian los pejerreyes
en el INTECH. El esquema experimental se realiz6 simulando un evento de
contaminaciéon puntual. Bajo lupa se seleccionaron embriones en los primeros
estadios de desarrollo. Los mismos fueron colocados en placas multicubetas (10
embriones por cubeta) en cdmara con fotoperiodo y temperatura constantes
(12L:120 y 19.5°C). Los embriones fueron expuestos a soluciones del formulado
comercial de glifosato (Glifosato 1I) preparadas con agua de salinidad 4-5 g.L'!. Se
ensayaron soluciones conteniendo 1, 5, 10 y 50 mg.L! equivalentes PMG, por
triplicado. Cada 24 h se observaron los embriones presentes en cada unidad
experimental, descartando los muertos y registrandose el estadio de cada embrién

o los eventos de eclosion.

El criterio de muerte fue el de ausencia de latidos cardiacos. El estadio

embrionario fue determinado bajo lupa estereoscépica, segin la escala descripta

de Chalde et al. (2011) (ver Tabla 4.1).
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Tabla 4.1: Desarrollo Embrionario de O. bonariensis incubado a 19°C. Estadios segun las horas

post fecundacién (HPF) y caracteristicas. Fuente: Chalde et al., 2011.

Estadios Tiempo (post fecundacién)/ Caracteristica
Cligoto

Huevo fecundado 0 h/ Citoplasma libre de vitelo ubicado sobre el polo animal.
Blastodisco 1.5 h/ Primer blastémero sobre el polo animal formando el blastodisco.
Segmentacion

2 células 2 h/ Primera segmentacién del blastodisco.

4 células 3 h/ Blastémeros dispuestos en 2X2.

8 células 4 h/ Blastémeros dispuestos en 2X4.

16 células

32 células

64 - 128 células
Blastula
Gastrulacion
25% epibolia

40% epibolia

90% epibolia
Somitogénesis
Primordios épticos
Primordios 6ticos
Lentes oculares
Gota de aceite
Venas vitelinas
Corazén
Pigmentos oculares
Aletas pectorales
Vejiga natatoria

Eclosion

5 h/ 4 Blastémeros centrales y 12 periféricos.
6.5 h/ Simetria dificil de observar, no hay divisién meridional aparente.
7.5 h/ Planos de segmentacion irregulares. Primera divisién ecuatorial.

8.5 h/ El blastodermo toma forma de domo, con varias capas celulares.

1d 2 h/ El blastoderno migra al polo vegetativo. Se observa anillo germinal y escudo embrionario.
1d 5 h/ Ingresién de células desde el anillo germinal.

1 d 14 h/ El blastodermo cubre casi el total del vitelo. Se distingue el eje del embrion.

1d 23 h/ Se distinguen primordios de las vesiculas 6pticas y vesicula de Kupffer. Inicia somitogénesis.
2 d 4 h/ Se distingue los primordios de las vesiculas 6ticas.

2 d 15 h/ Se distingue la formacién de lentes épticos. Aumento del nimero de somitos.

3 d 23 h/ Las gotas de aceite se fusionan completamente

4 d 1 h/ Aparicién de venas vitelinas y vesiculas cerebrales definidas.

5d 11.5 h/ Se forma el corazén y se observa circulacién de sangre roja. Hay movimiento muscular.

6 d 3 h/ Se pigmentan los ojos y se distinguen los bulbos olfatorios, telencéfalo y bulbos pticos

7 d 2 h/ Aparece la vesicula biliar, primordios de aletas pectorales y melanéforos en el cuerpo.

9 d 3.5 h/ Aparecen melandforos cefélicos y la vejiga natatoria.

11 d 5.5 h/ Comienzo de la eclosién

Las soluciones para la renovacién diaria de los medios fueron preparadas al inicio

del ensayo y mantenidas en la misma camara en que se dispusieron los embriones.

Al momento de la eclosion las larvas fueron transferidas a otros recipientes con 50
ml de medio fresco con la concentraciéon de formulado, en condiciones de ensayo
de punto de no retorno (sin alimentacion), reportado en el test de desarrollo
temprano (USEPA, 1996). Diariamente se determindé para cada condicion
experimental el nimero de individuos muertos, que fueron descartados. En el caso
de las larvas, el criterio de muerte fue la ausencia de movimiento y pérdida de

reaccion ante estimulo. En la Figura 4.3 se ilustran las condiciones del ensayo.
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Figura 4.3: Disposicién de los huevos y larvas de O. bonariensis en camara durante el ensayo de
desarrollo en condiciones control o expuestos a distintas concentraciones de formulado de glifosato.
A: Placa multipocillos con huevos, erlenmeyers con larvas eclosionadas y tubos con los medios de
recambio. B: Detalle de placa multipocillos. C: Detalle de placa a mayor aumento, donde se

distinguen huevos y larvas eclosionadas.
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iii) Determinacion de la concentracion de glifosato en los medios de ensayo.

Tanto en las pruebas de motilidad espermética como a lo largo de los ensayos de
desarrollo embrionario y larval se tomaron alicuotas de los medios en los que se
llevé a cabo la determinacion de PMG siguiendo el protocolo descripto en el

Capitulo 1 [seccién 1.b.iii.].

iv) Expresion de resultados y andlisis estadistico

Para los ensayos de analisis cualitativos de motilidad se determinaron los valores
de indice de motilidad promedio + ESM para los controles y cada grupo expuesto
al formulado. En el caso de los parametros de motilidad determinados por CASA

también se calcularon los valores como promedio + ESM.

En el desarrollo embrionario-larval se estim6 la edad de los embriones al inicio del
ensayo (dias post fecundacién) y se calculé: % mortalidad diaria acumulada, %
supervivencia y % eclosién para cada grupo. Se realizaron los promedios entre
réplicas para cada ensayo, y luego entre ensayos. Para las larvas se calcul6 el %

de mortalidad diaria acumulada. Los valores informados resultan el promedio *

ESM.

Las diferencias estadisticas de motilidad entre el control y los grupos expuestos se
analizaron mediante el test de comparaciones multiples no paramétrico de Dunn.
Para el desarrollo embrionario-larval las curvas se compararon por medio de un

andlisis de dos factores utilizando el test Bonferroni (Zar, 1997).
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c) Resultados y Discusidn.

Motilidad espermética de O. bonariensis.

El analisis cualitativo de los efectos del glifosato sobre la motilidad espermatica
de O. bonariensis no mostré diferencias significativas entre la motilidad en
muestras activadas en condiciones control y las realizadas en soluciones con
diferentes concentraciones del formulado de glifosato. El indice de motilidad
promedio (analizando tres muestras diferentes y cada condicién por duplicado)
resulto 4.8 = 0.2, tanto para el grupo control como para las exposiciones con

formulado (1, 5, 10 y 20 equivalentes mg PMG.L1).

Para un analisis mas preciso se procedié a evaluar la motilidad con el sistema

CASA.

Considerando el rol de la osmolaridad en la activacion de la motilidad se
determiné este pardmetro en todas las soluciones ensayadas. En la Tabla 4.2 se
detallan los valores junto con las concentraciones analiticas de PMG

determinadas en cada medio.

Tabla 4.2: Concentracién analitica de PMG y osmolaridad de los medios para ensayo de
motilidad. Valores promedio £ ESM (N = 2).

Concentracion Concentracion Osmolaridad
Nominal Analitica

(mg PMG.L") (mmol.kg”)

0 ND 257 £ 1

0.5 0.3+0.1 251 + 6

1.0 0.8 +£0.2 255 + 2

5.0 4.4 405 253 + 1

10.0 8.7+ 0.2 252 + 2

50.0 45 + 5 253 + 6
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Como se aprecia, las concentraciones de PMG resultaron similares a las
nominales; ademas, el agregado de formulado, en las concentraciones utilizadas,

no produjo cambios significativos en la osmolaridad de las mismas.

En la Tabla 4.3 se detallan los valores de los parametros de motilidad obtenidos a
partir del programa ImagenJ para muestras activadas en condiciones control o

con cuatro concentraciones del formulado de glifosato.

Para los controles, del andlisis correspondiente a los primeros instantes de
activacién (10 seg) se determindé una motilidad promedio del 42% de los
espermatozoides; la velocidad curvilinea (VCL) fue de 135; la promedio (VAP) 93
y en linea recta (VSL) 59 (pm/seg). Todos estos parametros disminuyeron con el
transcurso del tiempo (como puede verse al observar el andlisis correspondiente a
los 20 seg y 30 seg). El STR, en cambio, aument6 a lo largo del tiempo lo que es
consistente con la disminucion general de la motilidad observada, cuando pasan a

prevalecer las vibraciones laterales.

- 125 -



Tabla 4.3: Evolucién temporal (10, 20, 30 seg) de los pardmetros de motilidad de los espermatozoides de O. bonariensis activados en condiciones control y en soluciones

de distintas concentraciones de glifosato formulado. %MOT: Porcentaje de espermatozoides motiles; VCL: Velocidad Curvilinea (pm/seg); VAP: Velocidad promedio

(um/seg); VSL: Velocidad en linea recta (um/seg); STR: Medida de velocidad lateral. Valores promedio + ESM (N = 3-4).

Concentracién formulado % MOT VCL
(mg PMG.L") T t20 t30 t1o t20 t30

0 42 £+ 8 29 £9 14 +6 135 £ 7 96 +6 83 + 4

0.5 46 + 11 37 £6 10 £3 132 £ 7 93 + 10 97 +9

1 46 + 11 37 +13 20 £ 10 145 +£5 96 +5 81 +£2

10 46 + 11 41 + 13 23 £9 143 4+ 10 97 £5 81 £2

50 48 + 16 36 + 14 25 +£13 135 + 12 100 + 13 82 £+ 13

Concentracién formulado VAP VSL STR
(mg PMG.L) t10 tao t30 t10 t20 t30 1o t20 t30

0 93 +£9 49 +5 37 £3 59 £+ 11 36 +4 29 +1 0.62 =+ 0.07 0.74 £+ 0.08 0.80 =+ 0.06
0.5 91 £+ 13 49 + 11 40 £ 5 62 =+ 18 38 £ 12 34 +£8 0.67 £ 0.10 0.76 £ 0.07 0.83 £ 0.10
1 99 +7 53 +5 35 £3 65 =+ 10 36 £5 28 +1 0.65 =+ 0.07 0.70 £ 0.10 0.80 =+ 0.06
10 98 +£8 59 +3 36 +1 56 + 8 37 £5 28 +1 0.57 4+ 0.05 0.64 4+ 0.08 0.78 + 0.06
50 94 4+ 13 58 + 11 37 £5 53 +£9 41 +£8 32 +4 0.57 £+ 0.08 0.71 £ 0.08 0.86 =+ 0.05




Al evaluar los efectos de la exposicion al formulado durante la activacién, para
ninguno de los pardametros analizados pudo determinarse diferencias significativas

con el grupo control, en todo el rango de concentraciones ensayadas.

Desarrollo embrionario y larval de O. bonariensis.

Como se detallé previamente, el estudio de las fases iniciales del desarrollo de
Odontesthes bonariensis se realizO mediante un ensayo semiestatico, a
temperatura y fotoperiodo constantes (19.5°C y 12L:120). En condiciones control
los embriones mostraron una supervivencia del 68 + 2%. La mortalidad resulté 0%
en el transcurso de los primeros 9 dias post fecundacién (dpf). Al llegar a los 10.5
dpf se observo la primer diferencia significativa en la curva de eclosién respecto al
tiempo inicial (p<0.01), y entre los 10-12.5 dpf se determiné la eclosién del 68%
de los huevos. Este valor fue el maximo de eclosion acumulada, resultando a

tiempo final (dia 13.5) una mortalidad acumulada del 32 £ 2% (ver Figura 4.4).

-©- % Supervivencia
8 % Mortalidad
-A- % Eclosién

100€

dpf (dias)

Figura 4.4: Desarrollo embrionario de O. bonariensis a lo largo del tiempo en condiciones
control. Los huevos fueron mantenidos en multipocillos (10 por huevos por pocillo) a temperatura
y fotoperiodo constantes. Se grafica el porcentaje de supervivencia, mortalidad y eclosion
acumulada promedio por pocillo (N = 3). dpf = dfas post fecundacion.
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En la figura 4.5 se detallan los estadios mayoritarios observados a lo largo del
tiempo. Al inicio la blastula, luego entre el dia 1-2 pudo apreciarse el proceso de
epibolia con la aparicién del eje embrionario y el esbozo de notocorda. Luego, el
desarrollo de la somitogénesis. Entre los 2-3 dias se observaron los primordios
Opticos y a partir del dia 5 los mismos comenzaron a tornarse pigmentados y
pudo apreciarse claramente el corazén latiendo y las venas vitelinas. A partir del
dia 7 no se observaron grandes cambios hasta el momento de eclosién, los ojos
completan su pigmentacion, la cola sobrepasa la cabeza y el embriéon muestra los

primeros movimientos.

Figura 4.5: Estadios mdas representativos a lo largo del desarrollo embrionario. Se detallan

algunos de los estadios observados en relacién a la linea temporal (dias post fecundacion).
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Para estudiar los efectos del formulado comercial, los embriones de los primeros
estadios se expusieron a cinco medios (equivalentes a 0, 1, 5, 10, 50 mg PMG.L")
en las mismas condiciones de temperatura y fotoperiodo. Como se aprecia en las
Figuras 4.6 y 4.7 no existieron diferencias en el desarrollo de los embriones
expuestos al formulado de glifosato con respecto al control (supervivencia-

mortalidad, tiempo de desarrollo y porcentaje acumulado de eclosion).

E=E o
===" Iy
=3 10
BB 14
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504

% Supervivencia

LT T T —t

Glifosato formulado
(mg PMG.LY

Figura 4.6: Porcentaje de Supervivencia acumulada en el desarrollo embrionario de O.
bonariensis (controles y expuestos a distintas concentraciones de formulado de glifosato). Se
grafica el porcentaje de supervivencia promedio por pocillo en funcién del tiempo (0, 7, 10 y 14
dias post fecundacién), barras de ESM, N = 8. Los asteriscos indican diferencias significativas
respecto al to de cada grupo (* p<0.05; ** p<0.01; *** p<0.001).

El ANOVA de dos factores constaté estas conclusiones. En el caso de la
supervivencia la comparaciéon entre diferentes tratamientos (concentraciones de
formulado y control) para cada uno de los tiempos, determiné la ausencia de
diferencias significativas. En el andlisis entre los diferentes tiempos estudiados,

respecto del inicial, se determinaron diferencias significativas a partir de los 10
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dpf en el caso de los tratamientos 0, 5, 10 y 50 mg PMG.L"'; mientras que para
los 14 dpf las diferencias respecto a ty resultaron significativas para todos los

grupos (p<0.001).
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Figura 4.7: Porcentaje de Eclosién en el desarrollo embrionario de O. bonariensis (controles o
expuestos a distintas concentraciones de formulado de glifosato). Se grafica el porcentaje de
eclosién promedio por pocillo en funcién del tiempo (0, 6, 8, 10, 12 y 14 dias post fecundacién) con
sus barras de ESM, N = 8. Los asteriscos indican diferencias significativas respecto al t; de cada
grupo (* p<0.05; ** p<0.01; *** p<0.001).

Con respecto al porcentaje de eclosién los resultados fueron semejantes. En el
analisis entre los diferentes tiempos estudiados, respecto del inicial, el ANOVA de
dos factores evidencié a partir de los 10 dpf, en el caso de la concentracién de 1
mg PMG.L!, diferencias significativas respecto al tiempo inicial (p<0.05), las
cuales no se registran a tiempos menores en ningin caso. Posteriormente, para los
12 dpf las diferencias resultaron significativas para todos los grupos. Por otra

parte, al igual que en el caso de la supervivencia, para la eclosién se determiné la
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ausencia de diferencias significativas en la comparacién entre diferentes

tratamientos (concentraciones de formulado y control) para cada uno de los

I+

tiempos. La eclosion acumulada (%) al tiempo final fue de 39 + 9; 41 + 8; 35
13; 34 £ 12; 42 + 17 para 0, 1, 5, 10 y 50 mg PMG.L' (formulado)

respectivamente.

En relaciéon a los estadios embrionarios no pudo distinguirse ningtin cambio en los
estadios preponderantes en cada observacion, descartandose que el herbicida

afecte la velocidad, por aceleracion o retardo, del desarrollo.

Las concentraciones del herbicida en las soluciones de ensayo a tiempo inicial

(Tabla 4.4) no variaron respecto de las nominales.

Tabla 4.4: Concentracién analitica de PMG en los medios del ensayo de exposicién de embriones
a un formulado de glifosato correspondiente a to. Valores promedio = ESM (N = 3). ND = No
Detectable.

Concentracién Concentracién
Nominal Analitica
(mg PMG.L")
0 ND
0.947 + 0.002
5 4.68 + 0.04
10 9.3 £0.1
50 47 + 2

Como se observa en la Figura 4.8, a pesar de tratarse de un ensayo de exposicion
cronica, las concentraciones de PMG en el formulado no variaron a lo largo del
tiempo. Las bajas pendientes de las regresiones determinadas explicarian

variaciones menores al 10% de las respectivas concentraciones. Inclusive, del

- 131 -



analisis de regresiéon surge que ninguna de las pendientes es significativamente

distinta de cero.
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Figura 4.8: Concentracién analitica de PMG a lo largo del tiempo en los medios de ensayo de
exposicion de embriones al formulado de glifosato. Se grafica la regresion lineal para cada

concentracion.

En relacion al desarrollo de las larvas se evaluo la mortalidad a lo largo del

tiempo en condiciones de ensayo de Punto de No Retorno (sin alimentacion).

En el primer ensayo, realizado en condiciones control, se observo
aproximadamente la mortalidad del 50% de las larvas para los 7 dias de edad
promedio (dias post eclosién, dpe), completandose el 100% de mortalidad a los 10

dpe (Figura 4.9).
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Figura 4.9: Mortalidad de larvas de O. bonariensis en condiciones control a lo largo del tiempo.

Se grafica el porcentaje de mortalidad acumulada a lo largo del tiempo (dpe, dias post eclosion),

n = 21.

Sin embargo, al evaluar los efectos de la exposicion al formulado de glifosato sobre
la mortalidad, pudo observarse una notable disminucion en el tiempo de
supervivencia maxima, que vari6 entre 10 dias (grupo control) y unas pocas horas

(exposicién a 50 mg PMG.L') (Tabla 4.5).

En la Figura 4.10 se grafican a modo ilustrativo las curvas para el control y los
grupos expuestos. E1 ANOVA de dos factores evidencié que estas diferencias
resultan significativas s6lo para la mayor concentracién, que se diferencia
estadisticamente del control entre los 0.25 y 4 dpe (p<0.01 en todos los casos).
Sin embargo, en la grafica como a tiempos iniciales las curvas para las mayores
concentraciones de formulado (10 y 50 mg PMG.L!) presentan mayor mortalidad
que el control. Aunque esta tendencia no resulté significativa para 10 mg PMG.L™!
esto podria atribuirse a la dispersion de los datos obtenida al promediar varios

€Nnsayos.
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Tabla 4.5: Mortalidad de larvas de O. bonariensis en condiciones control y expuestas a diferentes
concentraciones de formulado de glifosato a lo largo del tiempo. Cada valor representa el
porcentaje de mortalidad acumulada promedio £ ESM, de tres ensayos para rangos temporales.
dpe = dias post eclosion.

% Mortalidad larval
dpe Concentracién de formulado (mg PMG.L?)
(dias) 0 1 10 50
0.0 0 £0 0 £0 0 £0 0 £0
0.25 0 £0 0 £0 0 £0 69 + 31
0.50 8 ) 20 100
1.0 43 £ 17 100 £ 0
2.0 25 16 56 + 24 100 £ 0
4.0 36 + 31 o0 £ 17 69 +11 100 £ 0
6.0 72 £+ 22 75 £ 21 8 £ 8 100 £ 0
8.0 85 £ 15 98 +2 97 £ 3 100 £ 0
9.5 100 £ 0 100 £ 0 100 £ 0 100 £0
10.0 100 £ 0 100 £ 0 100 +£0 100 £0
n 37 33 29 28

n = numero de larvas utilizadas por tratamiento

100 -
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3
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S
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S
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20 .
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< 10 mg PMG.L*
0 - 30 50 mg PMG.L™
T T T T T T
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dpe (dias)

Figura 4.10: Mortalidad de las larvas en condiciones control (0) y expuestas a distintas
concentraciones de formulado de glifosato. Se grafica el porcentaje de mortalidad acumulada
promedio = ESM, de tres ensayos a lo largo del tiempo y las curvas sigmoideas que mejor ajustan
a dichos valores para 0, 1 y 10 mg PMG.L!, y logaritmica en el caso de 50 mg PMG.L.
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Las concentraciones analiticas del herbicida en las soluciones ensayadas al inicio

de la exposicion de las larvas se muestran en la Tabla 4.6.

Tabla 4.6: Concentracién analitica de PMG en los medios del ensayo de exposicion de larvas a
formulado de glifosato correspondiente a t,. Valores promedio + ESM (N = 2). ND = No
Detectable.

Concentracién Concentracién
Nominal Analitica
(mg PMG.L")
0 ND
0.87 +0.03
5 4.66 =+ 0.02
10 9.7 £0.1
50 53 + 2

Los resultados de este Capitulo permiten afirmar que la exposicion al formulado
comercial de glifosato utilizado en los ensayos no produjo efectos significativos
observables sobre la motilidad esperméatica. Tampoco durante el desarrollo

embrionario en relacién a la mortalidad, % eclosién y tiempo de desarrollo.

Sin embargo, al evaluar la mortalidad de las larvas, en condiciones de punto de no
retorno, se observo una mayor mortalidad, con la consiguiente disminucién del
tiempo de vida que llega a ser de unas pocas horas en el caso de la larvas

expuestas a la mayor concentracion de formulado utilizada.

Estos resultados ponen en evidencia que, en las condiciones del ensayo, el
desarrollo larval de Odontesthes bonariensis se ve afectado significativamente por
la exposicion al producto comercial Glifosato II, y estarian indicando una mayor

susceptibilidad durante la etapa final del desarrollo temprano.
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En relacién a los efectos del glifosato sobre el desarrollo embrionario-larval existen
antecedentes en distintas especies. En huevos de erizos de mar se ha determinado
que el glifosato deteriora los puntos de control del ciclo celular asociados a la
reparaciéon del ADN (Marc et al., 2002) y el glifosato y su principal metabolito
(AMPA) alteran la transcripcion en los embriones (Marc et al., 2005) afectando el
desarrollo embrionario (Le Bouffant et al., 2007). Por otro lado, los estudios en
relacion al efecto de estresores ambientales sobre el desarrollo y la supervivencia
de anfibios estdn en aumento, dada la preocupacion por el fenémeno de
decrecimiento de sus poblaciones, la prevalencia de malformaciones, e incluso su
incremento en las listas de especies amenazadas o en peligro (Houlahan et al.,
2000). Varios autores han reportado un aumento de la mortalidad de larvas por
exposicion a sus formulados, como la existencia de efectos subletales (Chen et al.,
2004; Edginton et al., 2004; Howe et al., 2004; Wojtaszek et al., 2004; Bernal et
al., 2009; Lajmanovich et al., 2013), con un valor de CLs-96h promedio para las
13 especies reportadas en estos trabajos de 2.3 £ 0.3 mg.L! (equivalentes PMG).
En un estudio realizado en mesocosmos, Relyea (2005b) establecié la muerte del
96-100% de las larvas de tres especies de anfibios, luego de tres semanas del
agregado de Roundup por aspersiéon. Asimismo, Edginton et al. (2004)
determinaron la CLs-96h de un formulado de glifosato (Vision) para embriones y
larvas de cuatro especies de anuros; y pudieron establecer en todos los casos un
aumento de la sensibilidad (entre 1.5 y 8.9 veces mayor) de las larvas en relacién
a los embriones, tendencia consistente con los resultados obtenidos en el presente

trabajo para O. bonariensis.

Sin embargo, debe senalarse que los efectos de plaguicidas sobre el desarrollo
temprano no han sido suficientemente estudiados en el caso de los peces. Puede

citarse el trabajo de Stehr et al. (2009) en el que evaltan los efectos de seis
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herbicidas (picloram, clopiralida, imazapic, glifosato, imazapir y triclopir) sobre el
desarrollo de Danio rerio (zebrafish). Luego de la exposicién a glifosato (en un
rango de concentraciones de 0.003 a 10 mg.L') durante 5 dias desde la etapa
embrionaria, no observaron diferencias con el grupo control al evaluar el
porcentaje de larvas con anatomia normal y su talla. En este sentido, los
resultados presentados en este trabajo son un aporte a los antecedentes acerca de

los efectos del glifosato sobre las etapas tempranas del desarrollo de los peces.
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Capitulo 5

Discusién General y Conclusiones

Uno de los objetivos planteado en este trabajo fue abordar aspectos
ecotoxicolbgicos asociados a la expansion de la frontera agricola, que se ha
desarrollado de la mano del paquete tecnolégico que involucra la siembra directa,
la introduccién de cultivos genéticamente modificados y el uso masivo de
productos fitosanitarios (fertilizantes y plaguicidas). En particular se estudié el
herbicida mas utilizado en la actualidad en la Argentina: el glifosato (PMG) y
algunos de sus impactos en dos especies no destinatarias de la ictiofauna
dulceacuicola local.

A pesar de que en Argentina los estudios de monitoreo de plaguicidas en el medio
ambiente son aun insuficientes e incompletos, varios trabajos han reportado
niveles de PMG y sus metabolitos en diversos cuerpos de agua préoximos a las
areas de produccion agricola. Se han evidenciado concentraciones entre 0.10 y 0.70
mg.L! en cuerpos de agua pampeanos (Peruzzo et al., 2008). Més recientemente,
en un estudio realizado en un afluente del arroyo del Pescado (Provincia de
Buenos Aires) el mismo grupo ha reportado concentraciones que oscilaron entre

1.8 y 10.9 mg.L! del herbicida (Ronco, 2011).
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En este periodo fue realizado un relevamiento en Pampa del Indio (Chaco) junto
a comunidades de pueblos originarios y campesinos pobres que exigen condiciones
de vida dignas, lo que incluye el acceso al agua para consumo y riego. El primer
muestreo arrojé6 como resultado la presencia de concentraciones de glifosato en
agua de aljibes de los parajes en un rango de 0.5-1.1 mg.L! (resultados no
publicados). Estos valores se encuentran en el orden de concentraciones
previamente descriptas, y a la vez resultan elevadas en relacién a las publicadas
por grupos de otros paises en los que usualmente fueron reportados valores del
orden de los pg.L! (ppb) en aguas superficiales (Hernandez, 2011).

Este escenario pone cada vez mas en evidencia que, a pesar de haberse asignado al
glifosato la categoria de plaguicida poco persistente en el ambiente, su utilizacion
en forma masiva estd provocando la deteccién cada vez mas frecuente, y en
concentraciones mas elevadas, de PMG en los cuerpos de agua. Es de destacar
que no sélo se ha incrementado en la region la superficie afectada a cultivos
transgénicos, sino que en muchos casos se realizan mas aplicaciones que las
recomendadas por ciclo de cultivo e incluso se ha producido un aumento en la
dosis de aplicacién (Giesy et al., 2000), situacion que, junto con las caracteristicas
del tipo de suelo y su mineralogia, podrian explicar las concentraciones crecientes
del herbicida que se registran actualmente.

En relacién a lo antedicho, se consider6 relevante el estudio de los efectos de
dicho herbicida en peces, como las dos especies de la ictiofauna nativa que fueron
objeto de este trabajo. Debe tenerse en cuenta que la informacién ecotoxicolégica
referida a los efectos adversos de los pesticidas para las especies acuaticas es
demandada por el Organismo regulatorio de nuestro pais, como uno de los
requisitos que los laboratorios deben cumplir para el registro y autorizacion de los
productos fitosanitarios. Sin embargo, en la actualidad el mismo es satisfecho con

la presentacion de informes referidos a bioensayos de toxicidad llevados a cabo
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con especies inexistentes en nuestra fauna como organismos test, esto es,
organismos propios de ecosistemas muy diferentes de aquéllos en los que seran
utilizados. En este caso hemos trabajado con dos especies representantes de la
ictiofauna neotropical. Una de ellas, vivipara (Chnesterodon decemmaculatus) es
abundante en los cuerpos de agua préximos a los agroecosistemas donde se
practican diversos cultivos intensivos, con masivas aplicaciones de pesticidas; la
otra (Odontesthes bonariensis), es un teledsteo de gran valor comercial y de
amplia distribucién en los ecosistemas pampeanos (Grosman, 2001; Somoza et al.,
2008), igualmente en riesgo si continuia la tendencia expansiva de la frontera
agricola. De esta forma se espera contribuir con informacion cientifica, adicional a
la preexistente, sobre los riesgos potenciales asociados a la aplicacién masiva de

este herbicida.

Existen antecedentes de estudios de toxicidad letal del glifosato y, principalmente,
de sus formulados en peces de agua dulce. En el presente trabajo analizamos la
toxicidad del glifosato (forma &4cida) sobre la “madrecita” Cnesterodon
decemmaculatus. Los resultados obtenidos denotan una baja toxicidad letal del
principio activo para el rango de concentraciones ensayadas (0-140 mg PMG.L1)
(Figura 1.6). Consistente con la bibliografia (Folmar et al., 1979; Neskovic et al.,
1996; Carriquiriborde, 2011; Alvarez et al., 2012), estos resultados sugieren que
PMG no presentaria un nivel significativo de toxicidad letal aguda para peces de
agua dulce (CL5-96 h > 100 mg.L'). Sin embargo, el formulado (Glifosato II
Atanor) provocéd la muerte de la totalidad de los peces en unas pocas horas para
la concentracién de 35 mg.L' y pudo determinarse una CLs-96h de 29 mg.L!
(equivalentes PMG)(Figuras 1.7 y 1.8). Al igual que lo observado por otros

autores (Tsui y Chu, 2003; Pérez et al., 2011), los resultados alcanzados indican
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un notable aumento de la toxicidad letal del formulado en relaciéon con el

principio activo.

Al mismo tiempo, ante un estresor ambiental los organismos pueden mostrar
efectos subletales, y estos pueden ser buenos indicadores tempranos de la
presencia del téxico, respuestas que pueden expresarse a diferentes niveles de
organizacion, desde el celular hasta el poblacional o ecosistémico. Los marcadores
biol6gicos o biomarcadores son los cambios medibles -ya sean estos bioquimicos,
fisiologicos o morfolégicos- que se asocian a la exposicion al toxico. En las tultimas
décadas el estudio de biomarcadores despierta un interés creciente en los estudios
ecotoxicologicos debido a las ventajas que estos presentan sobre los test
convencionales de toxicidad que utilizan la letalidad como punto final; al respecto,
corresponde mencionar que, ademas, dichos ensayos estan siendo objeto de
intensos debates criticos en los ambitos de la Ecotoxicologia. Los biomarcadores
pueden ser considerados como una medida de los cambios iniciales causados por la
interaccion de los contaminantes con el organismo. Esta genera una cascada de
eventos que se inician en el nivel subcelular (metabolismo, sintesis proteica, etc.),
llegando a mostrar efectos adversos a niveles superiores de organizacién bioldgica.
En el presente trabajo se analiz6 una bateria de biomarcadores “clasicos” y el
estudio de otros biomarcadores mas recientes o menos utilizados, evaluando los
cambios que podrian operarse sobre los mismos en peces dulceacuicolas por

exposicion al PMG y a uno de sus formulados.

Los biomarcadores bioquimicos dan cuenta del ingreso del téxico al organismo y
su interaccién con las rutas metabdlicas y la normal homeostasis.

El estrés oxidativo resulta del desequilibrio entre los sistemas pro-oxidantes y los
antioxidantes, a favor de los primeros. Debe tenerse en cuenta que las ROS son

también especies intermediarias de los procesos fisiolégicos normales, por lo tanto
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la relacion entre reactividad y toxicidad no es directa, sino que inicialmente debe
plantearse la potencialidad de los efectos. Existen una serie de mecanismos
capaces de neutralizar la superproduccién de ROS, y reparar y compensar las
lesiones iniciales que fueron causadas. Cuando el sistema de defensa no es
suficiente, es superado y se manifiesta la toxicidad, pasandose a un estado de
perturbaciéon o estrés. En el marco de las defensas antioxidantes enzimaticas
pueden nombrarse como principales la superdxido dismutasa (SOD), la catalasa
(CAT) y la glutation peroxidasa (GPx), capaces de metabolizar las ROS. En este
trabajo se analizé la respuesta de CAT en C. decemmaculatus por exposicion
aguda a PMG (forma 4cida). Los resultados revelaron que dicho biomarcador
resulto sensible: se observd una tendencia de aumento de su actividad en los peces
expuestos a glifosato (en todo el rango de concentraciones ensayadas). La
diferencia resulté significativa para la exposicién a 35 mg.L' (p<0.05) (Figura
2.6). Al mismo tiempo es menester senalar que los antecedentes bibliograficos
indican una gran variabilidad en la respuesta de CAT, y demas enzimas
antioxidantes, ante los estresores. La misma también ha sido descripta en
referencia a ensayos de exposicion de peces a formulados de glifosato (ver Tabla
2.2). Estas variaciones resultan dependientes fundamentalmente del tiempo
transcurrido desde el inicio de la exposicién, ya que el sistema antioxidante
involucra vias de interacciéon complejas. Por ejemplo, un exceso de peroxido de
hidréogeno puede generar la reduccion de la actividad de SOD, mientras que el
aniéon superoxido puede ser responsable de una disminucién en la actividad de
CAT (Bagnyukova et al., 2006). Es por esto que a tiempos cortos puede
observarse la disminucion de la actividad de algunas de las enzimas antioxidantes,
debido a la inactivacion generada por el exceso de ROS que aun no ha sido
degradado; mientras a tiempos mayores, mediante regulaciéon positiva, puede

determinarse el aumento de la actividad de dichas enzimas. En este sentido, para

- 142 -



una comprension integral de la respuesta antioxidante, resulta relevante
considerar los tiempos de exposicion, créonica o aguda, e incluso considerar
determinaciones a tiempos mas cortos si se tiene en cuenta que se han observado
comportamientos diferentes, incluso entre las 6 h y las 24 h de exposicion
(Modesto y Martinez, 2010a). Los resultados obtenidos en el presente trabajo,
constituyen una “foto instantanea” de la respuesta de C. decemmaculatus a las 96
h de exposicion, el aumento de la actividad de CAT indica un potencial oxidativo,
siendo la primer evidencia objetiva en este sentido para el principio activo
(PMG). Los mismos resultan, a la vez, complementarios a los antecedentes en

relacién a los formulados a base de glifosato.

La inhibicion de la actividad de las colinesterasas, particularmente la
acetilcolinesterasa (AChE), es ampliamente utilizada como biomarcador de
neurotoxicidad aplicada a la identificacion de efectos de insecticidas
organofosforados y carbamatos. Sin embargo, la utilizacion de dichos
biomarcadores como herramientas bioquimicas para evaluar respuestas de los
organismos a los contaminantes en el marco de proyectos de biomonitoreo
requiere de la validacién en el sistema bajo estudio. Es preciso el conocimiento de
la relacion toxico-respuesta biologica, como asi también aspectos que determinen
la variabilidad natural del biomarcador. En este sentido, se ha podido determinar
la variabilidad estacional de la actividad de AChE en C. dcemmaculatus (Figura
2.7). Al mismo tiempo, sus niveles mostraron una relaciéon con el Factor de

Condicion (K) o la talla (Lr) de los peces, segin el origen de la enzima.

En relacion a la respuesta ante la exposicion aguda de C. decemmaculatus a PMG
(forma &cida) pudo determinarse la disminucién significativa de la actividad de
AChE cerebral ain a la concentracion de 1 mg.L"! (Figura 2.9). También en el

tercio medio (M) de los peces expuestos a 1 mg.L! se determiné una variacién
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significativa (Figura 2.8), Sin embargo, en el tercio posterior (P), correspondiente
principalmente al tejido muscular, no se establecié efecto de la exposicion, lo que
indicaria que la respuesta de la enzima resulta tejido especifica. Resulta oportuno
recordar que en cerebro y musculo de algunas especies de peces se ha descripto la
coexistencia de varias colinesterasas (acetil y butiril), que exhiben diferente
sensibilidad, a veces de alta variabilidad, por exposicion a organofosforados, y de
disimil actividad (Sturm et al, 2000; Moralev y Rozengart, 2004). Estos
antecedentes podrian explicar algunos de nuestros resultados. Complementando lo
antedicho, Durieux et al., (2010) destacaron recientemente la gran variabilidad
espacio-temporal de la actividad acetilcolinesterasica cerebral en Morone sazxatilis,
y Beauvais et al (2002) informaron que el mismo pardmetro es sensiblemente

afectado por factores tales como sexo, temperatura ambiente o talla.

Estos resultados son el primer reporte de efecto inhibitorio del glifosato (PMG)
sobre la AChE, y se complementan con los antecedentes existentes para
formulados en los que se ha determinado efecto inhibitorio sobre la AChE cerebral
y respuestas variables en musculo (Glusczak et al., 2006; 2007; Modesto y
Martinez, 2010a; 2010b; Salbego et al., 2010; Rossi et al.; 2011; Cattaneo et al.,

2011).

En relacién al estado bioenergético de los organismos pueden definirse diferentes
biomarcadores. Las reservas de glucogeno y el contenido de proteinas totales son
parametros que reflejan especificamente el estado de las reservas energéticas,
como también los niveles de las moléculas que representan las fuentes inmediatas
de energia a nivel subcelular, ATP y PCr. La importancia relativa de las
diferentes formas de energia movilizable en un organismo que ha sido sometido a
estrés dependen por un lado de la intensidad y duracién de la exposicion, como

también de parametros ajenos al estresor: estacionalidad, especie, estado de
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desarrollo del organismo, entre otros. Al mismo tiempo, desde el punto de vista
morfométrico tanto el Factor de Condicién (K) como el THS son indicativos del

estado nutricional de los organismos.

El glucégeno y los lipidos representan las principales reservas de energia de los
animales. Las mismas son movilizadas ante una situacion de estrés y, por lo tanto,
el contenido de glucogeno resulta un biomarcador ampliamente utilizado en
estudios ecotoxicoldgicos. A diferencia de lo observado por otros autores en
exposiciones a formulados de glifosato (Jiraungkoorskul et al., 2003; Ortiz-
Ordofiez et al., 2011; Shiogiri et al., 2012), en el presente trabajo no pudo
determinarse un efecto sobre dichas reservas energéticas en C. decemmaculatus

frente a la exposicion aguda a PMG (Figura 2.10).

En casos de estrés severo, las proteinas pueden ser utilizadas como fuente de
energia. Sin embargo, el uso del contenido de proteinas tisulares como
biomarcador no ha sido debidamente analizado en la literatura. Algunos trabajos
han descripto que concentraciones subletales de ciertos pesticidas inducen cambios
en su contenido. En Clarias batrachus expuestos al pesticida carbofuran (Singh y
Sharma, 1998) y en Heteropneustes fossilis expuestos al insecticida clorpirifos
(Tripathi y Shasmal, 2011), se determiné una disminuciéon en el contenido de
proteinas tisulares. También se han reportado variaciones ante exposiciones a
formulados de glifosato (Glusczak et al. 2006; 2007). Los ensayos realizados en el
presente trabajo mostraron una disminucién leve, aunque significativa, del
contenido de proteinas tisulares en el tercio A (Tabla 2.3). Aunque la magnitud
del cambio resulté moderada, el mismo debe ser considerado atin mas teniendo en
cuenta que dicha disminucién fue determinada en el tercio A en el que la
actividad de AChE mostr6 la existencia de un efecto neurotoxico del PMG. El
hecho de que el organismo utilice las proteinas como fuente de energia resulta

indicativo de escenarios donde la perturbacién ambiental supera un estrés leve. Al
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mismo tiempo, estos resultados suman elementos a diferentes autores que
proponen los cambios en el contenido de proteinas tisulares como un biomarcador,
afirmando que, aunque su variaciéon puede resultar una respuesta inespecifica,
constituye un buen indicador del estado fisioldgico integral del organismo

(Pottinger et al., 2002).

Como se ha mencionado, el Factor de Condicién de Fulton (K) y el IHS estén
asociados al mivel nutricional del organismo. En el caso de los ensayos de
exposicion aguda de C. decemmaculatus a PMG no se hallaron diferencias en el K
entre los grupos expuestos y el control (Tabla 2.1). Tampoco para O. bonariensis
sometidos a una exposicion crénica al formulado de glifosato. Por otro lado, en
estos animales pudo observarse una tendencia de disminuciéon del THS, aunque la
misma no resulté estadisticamente significativa (Tabla 3.7) no puede descartarse
la existencia de dano en un érgano como el higado, central en los mecanismos de

detoxificacién.

Cabe senialar que existe una marcada tendencia al aumento de las investigaciones
en relacién a los biomarcadores de toxicidad que pueden ser utilizados para la
deteccion de un agente especifico al cual ha sido expuesto el organismo. De Coen
et al. (2000) muestran como ejemplo de dicha tendencia la comparaciéon en el
numero de publicaciones en el area de toxicologia ambiental referidas al citocromo
P450 (biomarcador de exposicion a hidrocarburos poliarométicos) en relaciéon a las
que involucran el anélisis del metabolismo energético (biomarcador de efecto). Los
autores muestran que las primeras se han incrementaron 55 veces en un periodo
de 20 anos, mientras las segundas sélo 4 veces. Sin embargo, los pardametros

bioenergéticos, en general, pueden ofrecer una ventaja al proveer informacién
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referida a procesos claves en el organismo, con implicancias que, al menos sobre

bases tedricas, podrian extrapolarse a niveles superiores de organizacién biologica.

En este sentido debe senalarse que existen una serie de parametros que han sido
propuestos como biomarcadores y no han sido estudiados con profundidad como
la Carga Energética de Adenilatos (CEA), expresion del balance energético
en las células. El mismo ha sido postulado como un pardmetro regulatorio y

podria reflejar en forma temprana el efecto subletal de un estresor a nivel

subcelular (Le Gal et al., 1997).

El  balance energético subcelular es regulado por diversos fosfatos,
dadores/receptores de grupos fosforilo a moléculas “ricas en energia”, mayormente
generadas en las reacciones catabdlicas que son catalizadas por enzimas especificas
(Nelson y Cox, 2000; Walliman, 2011). Entre esas moléculas, cabe destacar a los
nucleétidos de adenina (ATP, ADP, AMP) y la fosfocreatina (o creatina fosfato,
PCr). Es interesante senalar que la energia libre de hidrélisis de esos fosfatos
(Kcal/mol) tienen valores comparables entre si; por ejemplo: -7.3 para el ATP(—

ADP + Pi) y -10.3 en la hidrélisis de la fosfocreatina.

La fosfocreatina es la proveedora de los grupos fosfato para la sintesis de ATP por
fosforilacion del ADP, en una reaccién catalizada por la creatina quinasa
(extramitocondrial) (ADP 4+ PCr — ATP + Cr). Como puede apreciarse en la
Tabla 3.1 las concentraciones de PCr determinadas en el musculo del pejerrey
resultaron muy superiores a las de ATP, lo que sugiere para la PCr un papel
critico en la regulacién energética del pez particularmente como proveedora de
grupos fosforilo para contribuir a la rapida sintesis de ATP, a mayor velocidad

que la provista por las reacciones catabélicas.

Los resultados alcanzados en este trabajo indican cambios significativos limitados

a los valores de CEA en musculo e higado de los peces expuestos por 15 dias a
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medios con 10 mg.L! del herbicida (Tablas 3.5 y 3.6). Estos cambios no fueron

observados en el cerebro de los mismos animales (Tablas 3.4).

Cabe recordar que dicha concentracion de glifosato fue subletal en todos los casos;
aun asi, los resultados indican en forma fehaciente una alteracién precoz en
ciertos aspectos de los parametros del balance energético de los peces en
condiciones experimentales. Esta observacion debe subrayarse ya que advierte que
la toxicidad del herbicida no puede ser calificada tinicamente sobre la base de los

parametros de toxicidad como la CL;-96h, NOEC, LOEC, etc.

Por otra parte, tampoco puede dejar de considerarse la posibilidad de que los
valores de concentracion determinados sean ligeramente diferentes de las
condiciones estrictamente in wvivo, debido a pérdidas en las fases iniciales del
procesamiento de los tejidos, ni desestimarse la limitacién asociada a dos factores
relevantes: a) la compartamentalizacién intracelular y b) la heterogeneidad de los
tejidos estudiados. Aun asi, debe destacarse que los resultados alcanzados denotan
la sensibilidad de la CEA, por lo que se presenta como un parametro promisorio

para la utilizaciéon en ensayos de toxicidad.

La morfologia de las branquias también ha demostrado ser un indicador
sensible de los efectos de la exposicion de los peces a medios contaminados. Cabe
recordar que estos érganos constituyen el sitio mas relevante que vincula el medio
externo con el interno. Por presentar grandes superficies de exposicion, las
branquias constituyen un blanco primario de los toxicos que podrian estar
presentes en su entorno. Luego de la exposicién cronica al formulado de glifosato
las branquias de O. bonariensis mostraron alteraciones de su estructura al ser
examinadas al MEB (Figuras 3.9, 3.10 y 3.11). Sin embargo, el andlisis
comparativo con lo informado por otros autores sugiere que los cambios

morfolégicos registrados pueden ser inespecificos y sélo podrian ser considerados
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en el marco de un andlisis integrado, junto a las respuestas de otros
biomarcadores simultaneamente evaluados. Esa posible inespecificidad indicaria
que dichos cambios representan, primariamente, respuestas fisiologicas al estrés
ambiental en muchos casos de cardcter defensivo y/o compensatorio.

Lo antedicho encuentra apoyo adicional en estudios de numerosos autores
referidos a las alteraciones observadas en el mismo 6rgano luego de la exposicién
de los peces a soluciones de diferentes téxicos (herbicidas, insecticidas, metales
pesados, etc.), en concentraciones subletales. En ningin caso pudieron ser
reconocidas como efectos especificos sobre dicho 6rgano, univocos, asignables a
cada téxico en particular o a algin componente especifico de las mezclas
estudiadas. Asi, se registro un extenso repertorio de cambios estructurales, todos
comunes para diferentes especies y variadas condiciones de exposicion, sin que se
hayan podido reconocer sitios diana subcelulares especificos que puedan ser
identificados por desencadenar cambios selectivos luego de la exposicion a un
medio conteniendo un téxico particular (Evans, 1987; Evans et al., 2005; Mallatt,
1985; Wendelaar Bonga, 1997). De alli que nos inclinamos a considerar que estos
efectos morfologicos en las branquias son, en realidad, alteraciones subletales de
caracter morfo-funcional, y que para su correcta interpretacion requieren un
abordaje integrado de las respuestas de los biomarcadores morfologicos y

bioquimicos.

En el campo de los estudios ecotoxicoldgicos, existen evidencias crecientes de que
niveles subletales de contaminantes pueden afectar negativamente la fecundidad
de poblaciones de peces, pudiendo producir a largo plazo una disminucion vy,
eventualmente, la extinciéon de importantes recursos naturales (Kime, 1995). Estos
efectos sobre la reproduccion pueden ser ejercidos sobre los reproductores o

directamente sobre las gametas cuando estas se ponen en contacto con los

- 149 -



contaminantes en el medio acuatico, o incluso luego de la fecundacion en las
etapas tempranas del desarrollo. Los estudios a nivel de toxicidad reproductiva y
en el desarrollo se vienen impulsando en la tltima década como herramientas para
el estudio sistémico de los efectos de un contaminante, pudiendo reflejar la

integracion de fenémenos subcelulares y tisulares (IUPAC, 2003).

En relacion a la motilidad espermatica de O. bonariensis la exposicién al
formulado de glifosato no produjo cambios al ser analizada tanto en forma
cualitativa como a través del sistema CASA (Tabla 4.3). Cabe senalar que para
evaluar en forma cabal los efectos del herbicida seria oportuno un analisis que
incluya la capacidad fecundante como punto final. No obstante, destacamos que,
hasta donde llega nuestra informacion, los resultados presentados constituyen el
primer informe que se da a conocer en nuestro medio en relacion a la evaluacién
de los efectos de un formulado de glifosato sobre la motilidad espermatica

mediante la tecnologia CASA.

Finalmente, se realizaron ensayos originales para evaluar los efectos sobre el
desarrollo embrionario-larval. Los embriones no vieron afectado su desarrollo
en presencia del formulado (1-50 mg.L!), supervivencia-mortalidad, eclosién o
duracion temporal (Figuras 4.6 y 4.7). Sin embargo, las larvas presentaron un
notorio aumento en su mortalidad (Figura 4.10). Es interesante que la diferencia
de sensibilidad establecida resulta coincidente con la determinada para algunas
especies de anfibios (Edginton et al., 2004). Estos resultados contribuyen a los
escasos antecedentes en relacion a los efectos de contaminantes en el desarrollo de

los peces.
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Como sintesis final podemos concluir que:

Los resultados obtenidos denotan una baja toxicidad letal aguda de PMG
(forma 4acida) en Cnesterodon decemmaculatus para el rango de
concentraciones ensayadas (0 — 140 mg PMG.L?). Sin embargo, el
formulado (Glifosato II) provocd la muerte de la totalidad de los
ejemplares en unas pocas horas para la concentraciéon de 35 mg.L"!
(equivalentes PMG), pudiéndose determinar una CLs-96h de 29 mg.L!, lo
que indicaria un notable aumento de la toxicidad letal del formulado en
relacién con el principio activo. Este resultado es consistente con lo

descripto para otras especies.

En relacién a los efectos de la exposicion aguda de C. decemmaculatus a
concentraciones subletales sobre biomarcadores: a) Se produjo un
incremento de la actividad de CAT denotando una respuesta de las
defensas antioxidantes. b) La AChE disminuy¢ significativamente en el
tercio A, aun para la menor concentracién ensayada (1 mg.L!), tendencia
que también fue determinada en el tercio M. c¢) En el tercio A pudo
determinarse una disminucién leve en el contenido de proteinas tisulares.
d) No se determinaron diferencias significativas en el factor de condicién

K ni en los niveles de glucogeno.

La actividad de AChE en organismos control de C. decemmaculatus
mostré una variacion estacional, caracteristica que debe ser considerada

para su uso como herramienta en estudios de biomonitoreo.

Los resultados alcanzados en bioensayos con Odontesthes bonariensis,
indican cambios significativos en los valores de CEA en musculo e higado

de los peces expuestos por 15 dias a medios con 10 mg.L! del formulado
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de PMG, lo que indicaria en forma fehaciente una alteracion precoz en

ciertos aspectos del balance energético subcelular.

La morfologia de las branquias también ha demostrado ser un indicador
morfolégico sensible. Luego de la exposicion cronica de O. bonariensis a 1
y 10 mg.L! del formulado las branquias examinadas al MEB evidencian

alteraciones de su ultraestructura.

En relacion a las concentraciones del herbicida, las mismas se
mantuvieron constantes durante la mayoria de los bioensayos (ensayos
agudos de C. decemmaculatus y de desarrollo embrionario de O.
bonariensis), por lo que pudo descartarse para estos casos la existencia de
procesos de degradacion bidtica y abidtica de una magnitud relevante. En
cambio, en el ensayo crénico con O. bonariensis expuesto al formulado de
PMG, las concentraciones no exhibieron el mismo comportamiento, no
descartandose la posible contribucion de los procesos mencionados al

decaimiento de la concentracion.

El formulado de PMG no produjo efectos significativos sobre la motilidad

espermatica en 0. bonariensis.

Al estudiar el desarrollo embrionario de O. bonariensis no se observaron
diferencias en el porcentaje de supervivencia-mortalidad, ni de eclosién.
Tampoco se determinaron cambios en el progreso temporal (aceleracion o
retraso en el desarrollo). En cambio, las larvas resultaron ser
notablemente mas sensibles, ya que la exposicién al formulado produjo un

incremento significativo de su mortalidad.

Finalmente, a lo largo de este estudio pudieron valorarse en forma integral
una serie de biomarcadores “clasicos” y revalorarse otros desarrollados

mas recientemente, o cuyo uso no se encuentra tan difundido.
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Los resultados de este trabajo resultan una contribucién a los estudios realizados
por diversos grupos de investigacion locales y del ambito internacional en relacién
a los efectos del glifosato sobre peces de agua dulce. Se ha evaluado los impactos
del glifosato a diferentes niveles de organizacion, desde parametros subcelulares
regulatorios, hasta efectos en el desarrollo. Pretenden ser también un aporte al
desarrollo y adopcién de bioensayos de toxicidad y de nuevas herramientas para el
monitoreo ecotoxicologico de los cuerpos de agua adyacentes a las regiones

agricolas.
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Anexo I - Equipamiento utilizado.

Balanza analitica: Mettler Toledo AL204 (£ 0.05 mg).
Bano termostatico: Bano termostatico LAUDA ecoline 011.
Calibre Digital: Schwyz Caldig 150-001 (£ 0.01 mm)
Camara de Incubacién: Bio-Control Modelo AX-Z.

Cromatografia Iénica: Equipo Dionex DRX-100, con columna AG4-AS4,

conectado a una PC con el programa Clarity Lite.

Espectrofotémetro: Equipo UV/Vis Pharmasec 1700 (Shimadzu) conectado a

una PC mediante el programa UV-Probe.

Homogeneizador: Equipo Decalab, rotor vidrio — teflon.

HPLC: Equipo Jasco compuesto de tres médulos: Intelligent HPLC Pump Model
PU-2089, Intelligent UV detector Model UV-2070/75, e Interface box LC-
Netll/ADC), conectado a una PC con el software ChromPass. Columna C18
fase reversa (columna Zorbax Eclipse XDB-C18 4.6 x 250mm, 5 micrones de

tamarfio de particula, Agilent).

Lupa: Marca Carl Zeiss, modelo Stemi 2000-C. Estereoscopica con zoom.
Microcentrifuga refrigerada (tubos eppendorf): HERMLE Z 216 MK.
Osmoémetro: Equipo Vapro 5520 (Vapor Pressure Osmometer), Wescor.

pHmetro: Metrohm 744.

Sistema CASA (Computer-Assisted Sperm Analysis): Camara Basler A602fc-2,
acoplada a un microscopio Olympus CX41 y a una PC con los programas

ImagenJ y VirtualDub.

Ultracentrifuga refrigerada: Sigma Modelo 3-18K con rotor 12158.
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Anexo II - Medios.

« Agua Moderadamente Dura — AMD (USEPA, 1993)

Reactivos mg. L
NaHCO; 96.0
CaS0..2H,0 60.0
MgSO4.TH20 60.0
KCl 4.0

pH: 7.4 — 7.8. Dureza: 80 — 100 mg CaCQO;.L!. Alcalinidad: 60 — 70 mg CaCQO;.L .

» Buffer Fosfato 0.1 M para la preparacién de homogenatos:

Reactivos g.L7
NaH,PO, 13.8
KCl 11.2
EDTA 0.372
DTT (ditiotriol) 0.154
Glicerol 10%

El NaH,PO, y el KCI deben ser previamente disueltos en 500 ml de agua
bidestilada. Por otro lado debe disolverse el EDTA y el DTT en 115 ml de
glicerol 87%. Finalmente se mezclan ambas soluciones, se ajusta a pH = 7.4 y se
lleva a 1 L.
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e Buffer Fosfato 0.1 M para la determinacién de AChE:

Solucién Stock KH,PO, 0.2 M

Reactivos g.L!
KH,PO, 27.2

Solucién Stock KoHPO, 0.2 M

Reactivos g.L!
K>;HPO, 34.8

Se mezclan 26.3 ml de la primer solucion stock y 473.5 ml de la segunda y se lleva
a 1 L. Finalmente se ajusta a pH = 8.

» Buffer Fosfato 0.05 M para la determinacion de Catalasa:

Reactivos g.L!
NaH,PO, 6.0

El buffer debe llevarse a pH = 7.2 con NaOH.
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