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Prefacio

Este libro ha surgido como una iniciativa abordada como Profesor a cargo de la asignatura de
Ecotoxicologia y Evaluacion de Riesgo de la Facultad de Ciencias Exactas de la Universidad
Nacional de La Plata en respuesta a la demanda que ano tras afo han venido planteandonos los
estudiantes que transitan el curso, respecto a poder contar con un libro de texto que los guie en
el estudio de la materia dado que los textos disponibles en espafnol son escasos. Ademas, tal
demanda no parece ser unica de los estudiantes de UNLP, si no que la misma aparece como
una necesidad generalizada en diferentes universidades de Argentina y otros paises de habla
hispana, por lo cual este libro se ha presentado como una gran oportunidad para convocar a
colegas de diferentes casas de estudio de Argentina y Latinoamérica con experticia en diferentes
areas de la Ecotoxicologia, de modo tal de, conjuntamente, elaborar un libro de texto universitario
que brinde a los estudiante los fundamentos basicos de la disciplina desde la diversidad de vi-
siones proporcionada por las diferentes escuelas de las que provienen cada uno de los autores
convocados. Otro de los aspectos destacables, y que ha sido atractivo para abordar la empresa,
es la forma en que EDULP publica sus libros, en plataforma online y completamente gratuita,
hecho que posibilita el acceso al texto no solo a estudiantes de la UNLP, sino de cualquier lugar
del mundo que estén interesados en introducirse en la materia.

El texto se estructura de manera tal de cubrir los temas mas relevantes de la disciplina, orga-
nizado en catorce capitulos agrupados en tres secciones. En primer lugar, un capitulo introduc-
torio. Luego, una seccién vinculada a reconocer los principales contaminantes ambientales y los
factores que determinan la exposicidn de los organismos y los mecanismos por los cuales ingre-
san y se acumulan en los mismos. A continuacion, otra seccién relacionada con los diferentes
tipos de efectos que los contaminantes ambientales pueden inducir en los organismos, desde los
mecanismos de accién hasta las consecuencias sobre sus capacidades bioldgicas y como ello
luego puede afectar los niveles ecolégicos de las poblaciones y las comunidades. Finalmente, la
tercera seccion aborda las herramientas mas caracteristicas de la disciplina, como son los bio-
ensayos de toxicidad, los biomarcadores y la evaluacién de riesgo ecolégico. Cada capitulo se
ha intentado organizar abordando cada tema primero desde los aspectos tedricos y generales,
luego presentando ejemplos de caso de investigacidon generados por cada uno de los propios
autores y finalmente brindando alguna herramienta que los estudiantes puedan utilizar, como por
ejemplo para realizar en un trabajo practico.

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

material de estudio que los introduzca en la ecotoxicologia de una forma amena y atractiva. Como
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primera edicion, seguramente haya muchas cosas para mejorar hacia el futuro, pero realmente
es una gran satisfaccion haber podido reunir en este texto a un nimero importante de colegas
no solo de la ciudad de La Plata, sino también de diferentes lugares del pais y de la region. Con
algunos he tenido la oportunidad de colaborar previamente y con otros no, pero igualmente se
han brindado a contribuir con esta obra con el esfuerzo que ello conlleva y que no siempre es
justamente reconocido en el &mbito cientifico. A todos ellos quiero aprovechar para expresarles

mi mas sincero agradecimiento.

Dr. Pedro Carriquiriborde

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 9



CAPITULO 1
Introduccidén a la Ecotoxicologia

Pedro Carriquiriborde

Surgimiento de la Ecotoxicologia

Desde su origen en el planeta tierra, la vida ha evolucionado adaptandose a las condiciones
del ambiente. Pocas son las especies que, como el ser humano, han logrado invertir esa légica
y adaptar el ambiente a sus necesidades. Desde los inicios, los ancestros de la especie hu-
mana fueron capaces de construir herramientas rudimentarias, dominar el fuego o construir su
vestimenta. Justamente al dominio del fuego se le han atribuido los primeros casos de conta-
minacion prehistdrica intramuros. Posteriormente, los propios seres humanos lograron domes-
ticar plantas y animales, dominar los metales y construir aldeas y ciudades. El crecimiento
poblacional y el hacinamiento en las ciudades, sumado a las pobres condiciones de alimenta-
cion e higiene, condujeron en las Edad Media a la peste negra, la mayor pandemia que azoté
Europa en el Siglo XIV y que acabé con mas de un tercio de su poblacion y el 20% de la
poblacién mundial de la época.

Luego, las transformaciones econdémicas, tecnoldgicas y sociales permitieron un crecimiento
y distribucién de la poblacion humana y una capacidad de extraer recursos y energia del am-
biente sin precedentes Con una concepcion respecto a que los recursos eran inagotables, rapi-
damente se empezaron a manifestar los primeros problemas de degradacion ambiental a tra-
vés de la agricultura, la silvicultura, la mineria, la fundicién y otras actividades. En 1723, Hans
Carl von Carlowitz acufia el término “sustentabilidad” en un tratado comprensivo sobre silvicultura
“Sylvicultura Oeconomica” en respuesta a la desaparicion de los bosques de Saxony en Alema-
nia, como producto de la mineria indiscriminada. Sin embargo, el problema siguié potenciandose
con la revolucion industrial en el siglo XVIII a tal punto que, a principios del Siglo XX, fue nece-
sario la promulgacién de las primeras leyes de conservacion, tales como la Ley Lacey aprobada
en 1900 en EEUU para prohibir el trafico de flora y fauna silvestres.

El crecimiento de las urbanizaciones y la intensificaciéon de la industrializaciéon condujo, a
su vez, la produccion y utilizacién de una inmensa variedad de sustancias quimicas. Ello
llevd a otro problema ambiental, el vinculado con la contaminacién ambiental. Los efectos
corrosivos del aire contaminado de las ciudades sobre las esculturas de marmol fueron ya
advertidos desde el Siglo XVII por John Evelyn, pero fue Robert Angus Smith quien recién

en 1852 demostrd los efectos de la contaminacion atmosférica sobre la vegetacion en los
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alrededores de Newcastle y Liverpool, acufiando el término de “lluvia acida” en 1872. En el
mismo periodo, 1824 y 1827, Josep Fourier y Claude Pouillet describieron que los gases de
la atmdsfera eran capaces de atrapar el calor entregado por la radiacién solar y en 1896
Svante Arrhenius realiz6 |la primera prediccidn de un hipotético calentamiento global causada
por el aumento de los niveles de CO2 en la atmésfera. Otros autores continuaron la idea,
atribuyéndose al cientifico inglés John Henry Poynting haber utilizado por primera vez el
término “efecto invernadero” en 1909.

La contaminacién del aire asociado al desarrollo industrial causo el incremento de enferme-
dades respiratorias, e incluso la muerte en poblaciones urbanas. A principio del Siglo XX por la
combinacioén de la contaminacion del aire y de las condiciones climaticas (inversion térmica y
niebla) que causaron problemas respiratorios a miles de personas y la muerte de 60 y 20 perso-
nas en el del Valle de Mosa en Bélica (1930) y la cuidad de Donora en Estado Unidos (1948),
respectivamente. Sin embargo, el caso mas tragico ocurrié en Londres en 1952 debido a la con-
taminacion del aire producto de la combustiéon del carbon combinado con la niebla (smog) que
terminé prematuramente con la vida de 12000 personas. Producto de ello en 1956 Gran Bretana
aprobo la “Ley de Aire Limpio”.

A su vez, las precarias condiciones de trabajo y la introduccion de nuevas sustancias quimicas
en la floreciente industria de inicios del Siglo XX trajeron aparejados problemas de contaminacion
que afectaron la salud humana. Tal fue el caso del envenenamiento con tetraetilo de plomo que
en 1924 afect6 a 49, y matd a 5, trabajadores de la empresa “Standar Oil” que trabajaban en la
refineria de Nueva Jersey en EEUU apodada “Loony Gas Building” (edificio de la gasolina loca).
En tal sentido, los trabajos de la médica estadounidense, Alice Hamilton, permitieron avances en
el campo de la medicina ocupacional vinculado a sustancias peligrosas como el mercurio, el
fésforo, el benceno y el radio. En resumen, durante la primera mitad del Siglo XX se gener6
conciencia e instituciones dirigidas a la conservacion de los recursos natrales, la calidad del aire
urbano, la higiene industrial y la seguridad de los alimentos. Sin embargo, no fue hasta la se-
gunda mitad del Siglo XX que la contaminacion del ambiente se convirtié en un problema que
llamé la atencion de la opinién publica.

El desarrollo industrial luego de la Primera Guerra Mundial y el desarrollo de la Segunda
Guerra Mundial tuvo un costo elevado para el medioambiente. Para esa época, el paradigma
de la dilucién, la solucién para la contaminacién es la dilucion, reinaba en el mundo con
consecuencias nefastas. En el afio 1955, el Dr. Hagino y sus colegas descubrieron que la
enfermedad de “itai-itai” (nombre acufado por el severo dolor que causa la enfermedad)
observada en los campesinos que habitaban la cuenca del Rio Jinzu en Japén desde 1946,
era debida a la contaminacién de los arrozales por cadmio, producto de la actividad minera
de Kamioka, gestionada por la minera “Mitsui Mining and Smelting”. Unas 184 victimas fueron
reconocidas oficialmente por el gobierno de Japdn. Contemporaneamente, en 1959 investi-
gadores de la Universidad de Kumamoto, Japén, identificaron que la “Enfermedad de Mina-

mata” detectada en 1956 en la poblacién de la ciudad homdnima, y relacionada con la “fiebre
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de los gatos bailarines” observada desde principios de los 50, era producto del envenena-
miento por metil-mercurio producto del consumo de pescado y mariscos provenientes de la
Bahia de Minamata que habia sido contaminada con mercurio por la empresa Chisso Cor-
poration desde que en 1951 cambio la catalisis con manganeso por la de mercurio para la
producir acetaldehido. En 2001, japdn reconocié 2265 victimas, de las cuales 1784 han
muerto. Otro caso emblematico de la contaminacién ambiental, ha sido el Rio Cuyahoga en
Ohio, Estados Unidos, que producto de la contaminacién industrial del agua con aceites y
petréleo se incendid 13 veces desde 1868, siendo la de 1952, la mas severa en cuanto a los
dafos, pero la de 1969 la que causd mayor reaccion social por su publicacion en el diario
“Times”, estimulando la formacién de movimientos ambientalistas que llevaron a la promul-
gacion de la Ley de Agua Limpia, el Acuerdo sobre Calidad de las Aguas en los Grandes
Lagos y la creacién de la Agencia de Proteccion Ambiental de los Estados Unidos. Al afio
siguiente, 1970, otro importante caso de contaminacién industrial estallé en Estados Unidos
en el “Love Canal”, un vecindario de 28 ha proximo a las Cataratas del Niagara que en la
década del 20 fue abandonado y se convirtié en un basurero municipal que 20 afios después
fue comprado por dos empresas, Hooker Chemical Company y Occidental Chemical Corpo-
ration, que lo utilizaron para descartar mas de 20 mil toneladas de residuos peligrosos. Ello
lo convirtié en la causa de un desastre masivo de contaminacién ambiental que dafié la salud
de cientos de residentes y que culminé en una extensa operacién de limpieza que en 1980
dio origen a la ley “CERCLA” (Comprehensive Environmental Response, Compensation, and
Liability Act) o “Superfund” sobre la limpieza de sitios contaminados. Todos estos casos de
contaminacion hicieron que gradualmente se fuera cambiando del paradigma de la dilucion
al paradigma del boomerang, que sostiene que todo lo que se tira al ambiente termina
volviendo para dafarnos.

La revolucién verde, surgida a inicio de la década del 40, promovié la incorporacién de pesti-
cidas y fertilizantes para incrementar la produccion agricola, pero no siendo inocua para el am-
biente. En tal sentido, quiza el caso mas resonante, y que generd por primera vez preocupacion
publica por el efecto de los contaminantes sobre especies no humanas, estuvo vinculado al uso
del DDT (dicloro-difenil-tricloroetano), un insecticida que comenzé a utilizarse durante la década
de los 40 y cuyos efectos deletéreos sobre la biota fueron evidenciados recién 20 afios después.
En 1954 en el estado de Michigan se evidenciaron mortandades de petirrojos luego de las apli-
caciones de DDT, que se utilizaba para combatir la enfermedad del olmo holandés. Luego, entre
1957 y 1960 se detectaron mortandades del achichilique occidental por acumulacion de DDD
(dicloro-difenil-dicloroetano), insecticida de la familia del DDT utilizado para combatir el mosquito
del Lago Claro. Sin embargo, estos estudios no tomaron relevancia en la opiniéon publica hasta
que en 1962 fueron compilados y publicados por la periodista estadounidense Rachel Carson en
su libro “Silent Spring”. Por su resonancia en la opinién pubica este trabajo suele ser considerado

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

La primera definicion del término “ecotoxicologia” suele ser atribuida al toxicélogo francés
René Truhaut, quien en junio de 1969 la definid, durante una reunién del “International Council
of Scientific Unions” (ICSU) en Estocolmo, como "la rama de la toxicologia relacionada con el
estudio de los efectos toxicos, causados por contaminantes naturales o sintéticos, a los compo-
nentes de los ecosistemas, animales (incluidos los humanos), vegetales y microbianos, en un
contexto integral'. Esta definicién se caracteriza por considerar a la ecotoxicologia como una
rama de la toxicologia y por enfocarse en los efectos tdxicos de los contaminantes sobre el com-
ponente bidtico del ecosistema, incluyendo a los seres humanos como blancos de tales efectos.
La definicién no contemplaria otros efectos adversos que el ser humano causa sobre los ecosis-
temas, tales como la deforestacion, la sobreexplotacion, la introducciéon de especie exéticas, es-
caparian del alcance de dicha definicion.

Muchas otras definiciones fueron dadas posteriormente. Quiza, las que introducen variantes
mas marcadas respecto a la definicidén de Truhaut, sean la de Suter (1993) quien excluye a los
seres humanos de la definicién, o la de Shane (1994) y Forbes & Forbes (1994) que remarcan
en la definicidn la inclusién del estudio de la distribucion y destino ambiental de los contami-
nantes. Hoffman y col. (1995) mencionan explicitamente el concepto de “especies no blanco”
en su definicion.

Es importante remarcar que muchas veces el término ecotoxicologia se utiliza como sinénimo
de “toxicologia ambiental” cuando es concebido en el contexto de la definicion dada por Landis
& Yu (1995), como “el estudio del impacto de los contaminantes sobre la estructura y funcién de
los sistemas ecolbgicos (desde las moléculas a los ecosistemas)”. Sin embargo, para otros au-
tores como Walker (2014) la toxicologia ambiental seria una disciplina mas amplia, ya que abor-
daria, por un lado, a la ecotoxicologia (efecto de los toxicos sobre el ecosistema), y por otro, a
los efectos de los contaminantes sobre la salud humana.

En el presente libro se utilizara el término ecotoxicologia como una “disciplina cientifica apli-
cada que tiene por objeto comprender y predecir la distribucion, destino y efectos, directos e
indirectos, causados por agentes contaminantes de naturaleza fisica, quimica (de origen natural
o sintético) o biolégica que, producto de la accién antropica, alcanzan en el ambiente niveles
anormales alterando la estructura y/o funcién de los ecosistemas, con el fin de proveer herra-
mientas de gestidon que permitan prevenir, mitigar o remediar tales efectos”.

En esta definicién hace hincapié primero en incluir el estudio de la distribucion y destino del
contaminante, en particular referido a la biodisponibilidad, dado que ello condicionara significati-
vamente la fase de exposicion. Es importante remarcar que la ecotoxicologia, segun esta defini-
cion, intenta comprender los efectos indirectos causados por los contaminantes. Ello es de rele-
vancia porque como se vera mas adelante, los contaminantes suelen actuar a nivel molecular y
luego generar una cascada de efectos que pueden terminar teniendo efectos a niveles de orga-
nizacion superiores como el de comunidad. A este nivel, por lo general el efecto del contaminante

no es directo, sino que actua indirectamente, por ejemplo, causando la pérdida de una especie
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clave del ecosistema que modifica las relaciones tréficas en la comunidad, alterando a su vez los
flujos de materia y energia en el ecosistema.

Ademas, en la definicion dada, se trata de especificar qué se entiende por contaminante,
aspecto que no siempre ha sido definido claramente. Aqui se entiende por contaminante a cual-
quier agente fisico, quimico (de origen natural o sintético) o biolégico pero introducido por el
hombre en el ambiente a niveles anormales. Puede tratarse de un efluente a alta temperatura,
niveles de iluminacién nocturna altos o sombras inadecuadas, ruidos elevados, bacterias o virus
presentes en residuos patogénicos, niveles de metales, nutrientes u hormona naturales (ej. es-
tradiol) anormales. Otro aspecto a destacar es que, en la definicion se enfatiza que los agentes
contaminantes deben ser introducidos al ambiente por actividades propias del ser humano. Esto
quiere decir que se excluyen fendmenos naturales como erupciones volcanicas, dado que se
tales fendmenos son considerados naturales, independientemente que puedan generar un per-
juicio para el ser humano o un ecosistema dado. Su estudio no deja de ser relevante o intere-
sante, pero es improbable que dos fendmenos se repitan del mismo modo o que puedan ser
regulados por el ser humano y por tanto ello escaparia a la naturaleza de los problemas que ha
dado histéricamente origen a la ecotoxicologia.

Aqui resulta oportuno hacer una distincién entre dos términos de la literatura anglosajona que
en espanol suelen utilizarse bajo la misma denominacion de contaminante. En inglés, se hace
una diferenciacion clara entre el término “contaminant” y “pollutant”. El primer término se aplica
un agente (quimico, fisico o biolégico) que se encuentre en el ambiente a niveles anormales
respecto a un nivel de base, pero sin que ello implique este genere un dafio sobre el ecosistema.
En el caso de “pollutant’, se trata de un contaminante para el cual existe evidencia concreta a
cerca de su efecto dafiino sobre el ecosistema. Desafortunadamente en espaiiol el término “po-
luente” no existe en el diccionario de la lengua y por tanto suele utilizarse el término contaminante
con ambas acepciones.

En coincidencia con la definiciéon de Suter (1993), se excluye de la definicion dada a los efec-
tos que los contaminantes puedan tener sobre el ser humano, debido a que se considera dicho
aspecto mas afin a la toxicologia, y que, en la practica suele ser incumbencia de los médicos o
los bioquimicos mas que de los ecotoxicdlogos, que no se encuentran habilitados profesional-
mente para trabajar con muestras humanas.

Finalmente se resalta el caracter practico de la disciplina en cuanto a que el conocimiento
generado busca en ultima instancia ser aplicado a la resolucién de problemas concretos, en cierto
modo, asemejandose asi a la medicina humana o veterinaria, pero aplicada al ecosistema. En
tal sentido, la ecotoxicologia adquiriria una caracteristica propia de las ciencias ambientales que,
segun la definicion brindada por Cunningham & Cunningham (2010), a diferencia de las discipli-
nas mas teoricas, estan orientadas a la mision. Es decir, busca generar un conocimiento nuevo,
valido y contextual sobre el mundo natural y nuestros impactos en él, pero al obtener tal informa-
cién crea la responsabilidad de involucrarse en tratar de hacer algo sobre los problemas que

hemos encontrado.
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Una peculiaridad de la ecotoxicologia, es que se trata de una disciplina sintética, ello quiere
decir que toma conocimientos de muchas otras disciplinas tanto desde las ciencias exactas y de
la tierra (quimica, geoquimica. Hidrologia, geologia, etc.) como de las ciencias de la vida (biolo-
gia, ecologia, toxicologia, bioquimica, etc.). Muchas de la herramientas y conocimientos utiliza-
dos, tales como las dosis respuestas o los bioensayos de toxicidad, han sido heredados de la
toxicologia. Otros, vinculados a la distribucién y destino de los contaminantes han sido tomados
de la quimica y asi se podrian mencionar numerosos ejemplos.

Otra particularidad, es que es una disciplina que debe integrar diferentes niveles de or-
ganizacion jerarquica, desde el nivel molecular hasta el nivel de ecosistema o mas aun el
de bidsfera (Figura 1.1.). Ello conlleva el problema que cada nivel posee sus propias propie-
dades emergentes, caracteristicas que son unicas de ese nivel y que no se pueden evaluar
ni en los niveles inferiores o superiores. Por ejemplo, el nivel molecular es definido por la
relacion entre diferentes atomos que conforman la molécula, y por tanto un enlace quimico,
sera propiedad emergente de dicho nivel, y no sera hallado ni a nivel atémico, ni a nivel de
las organelas. Lo mismo ocurre con el nivel de comunidad, conjunto de especies que confor-
man un ecosistema, donde las propiedades emergentes estaran vinculadas a las relaciones
entre especies (ej. relacion predador presa, riqueza especifica, biodiversidad) que no podran
ser evaluadas a nivel de una poblacién o de un ecosistema. Este caracter aparentemente
“estanco” entre niveles de organizacién, ha dificultado encontrar vasos comunicantes entre
el efecto de un contaminante que generalmente se inicia a nivel molecular y luego se propaga
como modificaciones a nivel de la poblacién, de la comunidad o del ecosistema, incluso mu-
chas veces como efectos indirectos y dificiles de asociar claramente con el téxico. Ademas,
la dinamica propia de cada nivel hace que las respuestas frente a un contaminante sean
relativamente rapidas y especificas a nivel molecular haciendo mas facil el establecimiento
de las relaciones entre las causas y los efectos y pudiendo ser utilizadas de forma proactiva
(predecir efectos adversos antes que sean irreversibles). Sin embargo, a ese nivel no se
sencillo predecir facilmente cuales seran los efectos del contaminante a niveles ecoldgicos.
Contrariamente, los estudios a niveles de poblaciones, comunidades o ecosistemas, poseen
importancia en cuanto a detectar efectos de relevancia ecolédgica, pero suelen ser reactivos
(los efectos se detectan cuando el dafo ocurrié y a veces ya es irreversible), exige de tiem-
pos largos de observacion y resulta complejo establecer las relaciones causa efecto. Ello
requiere, a su vez, de diferentes herramientas ecotoxicoldgicas (ej. bioensayos) de diferentes
niveles de complejidad. Como se vera mas adelante en los ultimos afios, se ha intentado
abordar esta problematica mediante estrategias metodolégicas como las AOPs (Vias de

Efectos Adversos).
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Figura 1.1: Complejidad de analisis de los niveles de organizacién jerarquicos en la ecotoxicologia

Un aspecto muy interesante de la disciplina, planteado en su libro “Fundamentos de Eco-
toxicologia” por Prof. Michael Newman, es que pueden distinguirse en ella tres metas funda-
mentales, la meta cientifica, la tecnoldgica y la aplicada (Figura 1.2.). La meta cientifica
tiene que ver con generar conocimiento basico sobre cémo los contaminantes inducen efec-
tos adversos a los diferentes niveles de organizacion, estudiar los mecanismos de accion,
las causas que explican la existencia de tolerancia individual o respuestas estocasticas, los
factores que afectan la bioacumulacién no la biomagnificacién de los contaminantes, los
vinculos entre los efectos sobre los organismos y la viabilidad de las poblaciones, etc. El
alcance de esta meta suele ser universal y los tiempos de desarrollo del conocimiento suele
ser relativamente prolongados. La meta tecnolégica se encuentra vinculada a la aplicacion
de los conocimientos basico en el desarrollo de herramienta de evaluacion, tales como bio-
ensayos de toxicidad, nuevas pruebas “in vitro”, aplicacion de las tecnologias OMICAs (trans-
criptomica, protedmica, metabolémica), desarrollo estrategias como las AOP’s o de procedi-
mientos como las evaluaciones de riesgo ecoldgica (ERA). Esta meta suele tener un alcance
un poco mas acotado, dependiendo de las necesidades de cada pais o region y los tiempos
de elaboracién suelen ser mas acotados. Finalmente, las metas practicas, estan dirigidas a
aplicar las herramientas desarrolladas para abordar problemas concretos en general a una

escala mas local y en tiempos mas cortos. Asi un municipio podra utilizar los bioensayos
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para evaluar la calidad de los efluentes que vuelcan sus industrias, o una agencia del estado
utilizar la ERA para juzgar oportuna o no la aprobacién de una determinada sustancia nueva

para el mercado.

A
Cientifica
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- /
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Figura 1.2: Metas de la ecotoxicologia propuestas por le Prof. Michael Newman
y su relacién con la escala espacial y temporal

Contexto internacional en materia ambiental
durante el desarrollo de la diciplina

A partir de la década del 70 en adelante la preocupacion publica por las problematicas me-
dioambientales ha ido tomando cada vez mayor impulso forzando a los gobiernos a intervenir en
el asunto mediante acciones concretas. El 22 de abril de 1970 se realizé en Estados Unidos una
manifestacion multitudinaria en reclamo de mayor concientizacién ambiental, promovida por el
Senador y activista norteamericano Gaylord Nelson, que contribuyé a la creacion de la Agencia
de Proteccion Ambiental (EPA) y una serie de leyes destinadas a la proteccion del medio am-
biente, conmemorandose luego en el “Dia Internacional de la Madre Tierra”. Luego, entre el 5y
16 de junio de 1972, se llevo a cabo en Suecia la Conferencia de las Naciones Unidas sobre el
Medio Ambiente Humano, mejor conocida como “Conferencia de Estocolmo, que fue la primera
gran conferencia de estados del mundo que se organiz6 sobre cuestiones medioambientales. La
conferencia condujo al establecimiento de muchas agencias nacionales de proteccion ambiental
y al Programa de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente (PNUMA). En el mismo afio, el
Club de Roma pubilico los limites del crecimiento, prediciendo el colapso de la civilizacion debido

al crecimiento de la poblacién y la disminucion de los recursos naturales. En 1985 se elaboro el
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Convenio de Viena para la proteccion de la capa de ozono que entré en vigor en 1988, y que, en
1989 dio lugar al Protocolo de Montreal, disefiado para proteger la capa de ozono reduciendo la
produccién y el consumo de sustancias que reaccionan con ella y eran responsables del agota-
miento de la misma. Contemporaneamente, la Comision Brundtland de la ONU elaborara en
1987 un informe sobre problemas ambientales y de desarrollo criticos en todo el mundo, defi-
niendo el desarrollo sostenible como "desarrollo que satisface las necesidades del presente
sin comprometer la capacidad de las generaciones futuras para satisfacer sus propias necesida-
des". En 1989 se adopta el Convenio de Basilea, un Acuerdo Multilateral entre 170 paises dentro
del sistema de Naciones Unidas sobre que convinieron proteger el medio ambiente y la salud
humana de los efectos nocivos provocados por la generacion, manejo, movimientos transfronte-
rizos y eliminacion de desechos peligrosos. Mas tarde, en 1992 casi doscientos gobiernos parti-
ciparon en la Cumbre de la Tierra de Rio, Brasil, dando como resultado un acuerdo en la Con-
vencién Marco de las Naciones Unidas sobre el Cambio Climatico. Seguido, en 1997 se firmara
el Protocolo de Kioto, un protocolo de la Convencion Marco de las Naciones Unidas sobre el
Cambio Climatico (CMNUCC) y acuerdo internacional que tiene por objetivo reducir las emisio-
nes de seis gases de efecto invernadero, responsables del calentamiento global. EI mismo fue
adoptado por los Estados Unidos y otras 121 naciones, pero no ratificado por el Congreso de los
Estados Unidos porque la industria estadounidense predijo un "desastre econdmico" si se apli-
caban las reducciones de emisiones de CO2. En 2000 se establecieron los “Objetivos de Desa-
rrollo del Milenio” que fueron lanzados por la ONU para ser alcanzados en 2015. En 2015 se
firma el Acuerdo Climatico de Paris que establecié un objetivo a nivel mundial para limitar el
calentamiento global a menos de 2 °C. Sin embargo, en 2017 se anuncia la retirada de los Esta-
dos Unidos del Acuerdo de Paris. Afortunadamente, los otros diecinueve miembros del G20 re-
afirmaron su compromiso. En 2018 se firma el primer acuerdo regional en asuntos ambientales
de América Latina y el Caribe (Acuerdo de Escazu), que trata sobre el acceso a la informacion,
la participacion publica y el acceso a la justicia en asuntos ambientales en América Latina y el
Caribe. Toda esta serie de acuerdos y protocolos internacionales demuestran un cambio de con-
ciencia a nivel internacional respecto a la importancia que los problemas ambientales tienen en

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

Evolucion de la disciplina alrededor del mundo
desde su surgimiento

La evolucion de la disciplina en el mundo desde su gestacion a fines de la década del 60,
cuando Truhaut le acuio el nombre, a la actualidad puede observarse mediante un analisis
rapido y no exhaustivo, utilizando la base de datos Scopus®, a analizar la primera vez que el
término fue utilizado en el titulo, resumen o palabras clave de trabajos publicados en revistas
internacionales indexadas (Figura 1.3.). Ente los paises analizados, los primeros en adoptar el

término fueron Japoén, Canada, Estados Unidos y Alemania, que lo hicieron tempranamente
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durante la década del 70. Luego, se distingue otro grupo de paises en los que la comunidad
cientifica adopt6 el termino durante la década del 80, como el caso del Reino Unido, Espaiia,
India, Australia y Argentina, primer pais Latinoamericano en utilizar el término en una publica-
cioén. Otros paises, como Méjico, Brasil y China, recién lo emplearon en la década del 90. En
el caso de China quiza explicado por su apertura mas tardia a la cultura occidental. Finalmente,
algunos paises utilizaron la palabra ecotoxicologia mas tardiamente, recién luego de comen-
zado el Siglo XXI. Entre ellos cabe destacar a Uruguay, Ecuador y Paraguay. Salvo para la
Argentina, en el que la disciplina se inici6 antes, en los demas paises latinoamericanos pare-
ciera que la Cumbre de Rio, celebrada en 1992, hubiera tenido importancia sobre la instalacion

de la disciplina como tal.
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Figura 1.3: Comparacion del momento de aparicion del uso del término ecotoxicologia en las publicaciones cientificas
(titulo, resumen, palabras claves) en paises de diferentes regiones del mundo. Fuente Scopus®

Otro analisis interesante es el que se obtiene de comparar, para los diferentes paises anali-
zados, el numero total de publicaciones, utilizando la palabra en el titulo, resumen y palabras
claves, desde la primera publicacion hasta 2019 (Figura 1.4.). Puede observarse un grupo de
paises que ha generado mas de 1000 trabajos en la tematica, encabezado por Estados unidos
y seguido por China, los paises europeos y Brasil. Es interesante destacar el rapido crecimiento
en la materia de China y Brasil, en particular considerando su inicio relativamente tardio. En
algunos paises africanos y sudamericanos el desarrollo de la disciplina se observa ain muy pos-
tergado, mostrando oportunidades para generar interacciones con los paises con mayor grado
de avance de forma de acelerar el desarrollo de la misma.

Por consiguiente, puede observarse que la evolucion de la disciplina alrededor del mundo ha
sido de forma bastantes despareja, habiendo avanzado en los paises con economia mas fuertes
y ha quedado mas relegada en paises con problematicas socio-econdémicas basicas aun no re-

sueltas. En Latinoamérica, Brasil, Argentina y Chile, muestran un mayor nivel de avance a nivel
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cientifico, pero aun la aplicacion practica de la disciplina a nivel de la legislacion y la gestion se
encuentra muy relegada en comparacion a los paises de Nortea América y Europa. Ello es aun
mas marcado a nivel de la integracion internacional donde ya deberian existir criterios de calidad
ambiental y herramientas de evaluacion, con fundamentos ecotoxicoldgicos, comunes entre los

paises de la region.
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Figura 1.4: Comparacion de la cantidad de publicaciones cientificas conteniendo la palabra ecotoxicologia (titulo, resu-
men o palabras claves) en paises de diferentes regiones del mundo hasta 2019. Fuente: Scopus®

Necesidades actuales y perspectivas futuras

Para el estudiante recién iniciado resultard de valor comprender cual es el papel actual y las
necesidades futuras de la disciplina. Han sido expuestos previamente los problemas pasados
que han llevado a la necesidad del surgimiento de la ecotoxicologia, los cambios de paradigma
en materia ambiental que han ido ocurriendo en las ultimas décadas y como se ha ido desarro-
llando la disciplina en diferentes paises. Hacia adelante, se vislumbra que los problemas no sélo
no han sido completamente resueltos, sino que, ademas cada dia surgen problemas nuevos.

En el contexto de una sociedad tecno-industrial gobernada por una economia de consumo,
puede decirse que la ecotoxicologia es una disciplina necesaria para sopesar los costos y bene-
ficios de las innumerables decisiones tecnoldgicas e industriales que afectan nuestras vidas. Mas
alla de los aspectos éticos, que deberian prevalecer desde una filosofia mas “ecocéntrica”, in-
cluso desde una visién “antropocéntrica” los servicios que brindan los sistemas naturales no de-
berian ser hoy visto como un “lujo” para la humanidad, sino “esenciales” para su subsistencia.
Como se ha mencionado al inicio del capitulo, las actividades humanas han causado cambios
sobre la superficie de la tierra tan significativos que en la década del 80 Eugene Stoermer acufio

el nombre de Antropoceno a una época geoldgica que comenzaria a finales del Siglo XVIll y que
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estaria caracterizada por cambios a nivel de la bidsfera inducidos por el ser humano sobre los
ciclos del carbono (cambio climatico), nitrégeno, fosforo y azufre (eutrofizacion) y del agua, ade-
mas de estar causando la sexta extincion masiva en la historia de la tierra. El término ha sido
luego adoptado por muchos otros autores, como el Premio Nobel Paul Crutzen. De hecho, auto-
res como Rockstrom y colaboradores en 2009 establecieron valores limite para diferentes para-
metros ecoldgicos y consideraron que muchos de ellos estaban excedidos, como el caso de la
biodiversidad y el ciclo del nitrégeno. Michael Newman en su libro se pregunta si los contami-
nantes han pasado su valor limite, o si ya lo han sobrepasado y lo desconocemos.

De acuerdo con el “Chemical Abstract System” (CAS) hay 100 millones de sustancias regis-
tradas y alrededor de 4000 son incorporadas diariamente. De acuerdo al nUmero de sustancias
registradas y pre-registradas en el REACH (Registro, Evaluacién y Autorizacién de Sustancias
Quimicas de la Unién Europa), existen entre 30 a 50 mil sustancias industriales utilizadas en
productos de uso diario. Se han mostrado varios ejemplos en los que la introduccién de sustan-
cias en el ambiente ha causado problemas de contaminacion en el pasado y como el paradigma
de la dilucién ha fracasado y actualmente resulta inaceptable por las consecuencias nefastas
que ha tenido para la salud humana y la integridad de los ecosistemas dando paso al paradigma
del boomerang. El hecho que el progreso tecno-industrial y la legislacion ambiental evolucionen
de manera desigual dentro y entre los paises genera grandes posibilidades para la repeticion de
errores pasados.

En tal contexto, la ecotoxicologia aparece como esencial para sopesar los costos y beneficios
de las innumerables decisiones tecnolégicas e industriales que afectan nuestras vidas. La eco-
toxicologia nos permite conocer el riesgo asociado a muchos de los contaminantes tradicionales
(PCBs, Hg, DDT) que siguen estando entre nosotros y que varios, pese a haber sido prohibidos
(ej. DDT), siguen siendo aun utilizados en algunos paises del mundo.

Otra problematica, sobre la que debera enfocarse, es la produccion, transporte y consumo de
petréleo. Esta claro que sigue siendo un problema latente desde el punto de vista ambiental
como ya se ha visto en el accidente ocurrido en la plataforma “Deepwater Horizon” en 2010 en
el golfo de Méjico, el derrame del “Exxon Valdez” en 1989 en Alaska, o en relacion a los riesgos
asociados a las explotaciones no convencionales como las “oil sands” en Canada o el “oil fra-
cking” en la Patagonia argentina.

Los problemas ambientales asociados a la produccion minera tampoco escapan de la necesid
de contar con la ecotoxicologia. El caso de contaminacién de varios rios con cianuro por la Minera
Barrick Gold en Veladero en San Juan en 2015, son un claro ejemplo de ello.

La tendencia creciente a la produccién de energia a partir de plantas nucleares pondra desa-
fios en cuanto a los problemas asociados a la reactividad, frente a posibles fugas como ocurrida
en 2011 en la Central de Fukushima Daiichi, en Japén.

A 50 anos del libro “Silent Spring” los riesgos de los plaguicidas asociados a la produccion
agricola contintan siendo un desafio para la ecotoxicologia. En paises de Latinoamérica, como
Argentina, Brasil, Paraguay y Uruguay, la expansién de la frontera agricola y el incremento del

consumo de plaguicidas asociado con el cultivo de soja transgénica es un ejemplo de ello.
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El problema de contaminacién urbano-industrial sigue siendo aun otro reto para la ecoto-
xicologia. Ya se han mencionado en casos iconicos como el del “Love Canal” durante la
década del 40 en Niagara, Estados unidos. En Argentina, sitios como “Villa Inflamable” en la
cuenca del Rio Matanza/Riachuelo son un claro ejemplo de esta complejidad y desafio que
quedan por delante.

Finalmente, la incorporacion de nuevos productos quimicos, “contaminantes emergentes”, al
medioambiente se esta convirtiendo en una preocupacion creciente. Los retardantes de fuego
bromados, los subproductos de cloracion, los productos quimicos fluorados, los estrogenos sin-
téticos, las hormonas de la produccion ganadera, los etoxilatos de alquilfenol y sus productos de
degradacion, los productos desinfectantes, los productos farmacéuticos y los componentes de
los productos para el cuidado personal son ejemplos importantes de contaminantes ignorados
hasta ahora que se descargan actualmente en grandes cantidades. En tal sentido, la ecotoxico-
logia aporta herramientas indispensables para la evaluacion de la inocuidad ambiental de nuevas
sustancias que ingresaran al mercado.

En términos méas generales, aquellos contaminantes que pueden ser susceptibles de trans-
porte atmosférico, como el caso de contaminantes organicos persistentes como los organoclora-
dos, o que manifiesten efectos inesperados tales como la induccion de disrupcién endécrina y
desviacion de la proporcidn de sexos en anfibios, asociada al herbicida atrazina, seran temas de
relevancia para la ecotoxicologia.

Desde el punto de vista de los desafios para la propia disciplina, siguen siendo poder predecir
con mayor precision los efectos crénicos de los contaminantes que actuan a muy bajas concen-
traciones con el caso de los disruptores endocrinos, sustancias inmunosupresoras, neurotoxicas
o genotodxicas. Identificar los multiples efectos que pueden ser inducidos por un Unico contami-
nante o predecir los efectos inducidos por mezclas de sustancias y el efecto conjunto de multiples
factores de estrés (ej contaminante y radiacion, temperatura o patdégenos). Poder dilucidar la
complejidad de los efectos que ocurren a nivel de los ecosistemas dados por la diferencia de
sensibilidad entre especies, determinar claramente la relacion toxico-efecto y entender como es
la propagacion de los efectos adversos de un nivel de organizacién biolégica a otro (ej. individuo
-> poblacién -> comunidad). Se plantea, ademas, un desafio inicial que es evaluar dicha com-
plejidad, en el contexto de un escenario cambiante debido al cambio climéatico.

Los futuros ecotoxicélogos contaran con nuevas herramientas mucho mas potentes para
evaluar tanto exposicion como efectos. Los métodos de analisis quimicos, con mejores niveles
de deteccion y capacidad de identificacion de sustancias en matrices complejas, como la es-
pectrometria de masas, o en sistemas de monitoreo a gran escala como la que brindan los
sensores satelitales. En cuanto a los efectos, las tecnologias OMICAs como la transcriptémica,
protedmica o metabolémica, permite el analisis simultaneo en los cambios de miles de genes,
proteinas o metabolitos en respuesta a un téxico o mezcla de ellos. Muchas técnicas nuevas
para trabajos a campo como identificacion de especies por el ADN presente en el ambiente,
uso de trampas camara, satélites con sensores de alta resolucion, drones, etc. Por otro lado,

los modelos computacionales son cada vez mas potentes y precisos y permiten procesar cada
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vez mayores volumenes de informacion. Todas estas herramientas permitiran trabajar a niveles
de complejidad y escalas espaciales y temporales antes impensadas, anticipando un apasio-

nante futuro para la disciplina.

Buenas practicas en ecotoxicologia

Como en cualquier otra disciplina cientifica, la capacidad predictiva dependera de la calidad
de la informacion obtenida para generar el conocimiento y los modelos para hacer la prediccion.
En tal sentido Catherine Harris y John Sumpter han realizado una gran contribuciéon a la disci-
plina, proponiendo en 2015 una serie de principios basicos a considerar al momento de realizar

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

1. La planificacion adecuada y el buen disefio experimental son esenciales: Si la planificacion
no se analiza adecuadamente, podria desperdiciarse un estudio completo.

2. Definir la linea base: Cuando se evalla cualquier punto final, se debe establecer primero
el nivel "normal" de ese punto final en un organismo no expuesto.

3. Incluir controles apropiados: Deben usarse controles de reactivos y controles positivos
cuando sea posible/apropiado.

4. Use rutas y concentraciones de exposicion apropiadas: Debe asegurarse que la ruta de
exposicion sea adecuada respecto al escenario que se desea evaluar (por ejemplo, a tra-
vés del agua o de los alimentos) y que las concentraciones aplicadas se discutan dentro
del contexto de las concentraciones halladas en el medio ambiente.

5. Definir la exposicion: Es importante medir las concentraciones reales de la sustancia utili-
zada, de modo que se pueda describir el escenario de exposicion real, en lugar de uno
hipotético. Ademas, en los medios de exposicidn deberia evaluarse la presencia de otros
posibles contaminantes no deseados en el experimento.

6. Comprende tus herramientas: El conocimiento del organismo y la sustancia de prueba
utilizada son vitales para generar resultados reproducibles.

7. Piense en el analisis estadistico de los resultados al disenar un experimento: Es necesario
considerar “a priori” cuidadosamente en el disefio experimental que modelo estadistico se
utilizara posteriormente para su analisis, como asi el numero de concentraciones de ex-
posicion y el de organismos, de modo que los resultados tengan suficiente poder estadis-
tico para dar una respuesta a la hipotesis que se esta probando.

8. Considere la dosis-respuesta: Tratar siempre de describie la funcidn téxica mediante la
curva dosis-respuesta o tiempo-respuesta construida con no menos de 5 niveles de trata-
miento (concentraciones o tiempos de exposicion). Cualquier patron de respuesta
"inusual" necesita mas analisis y justificacion.

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

tes y el poder estadistico es fuerte. Sin embargo, en general, y particularmente cuando los

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 23



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

resultados son inesperados y/o ambiguos, se debe demostrar que los resultados obtenidos
no han sido aleatorios y que por el contrario son reproducibles.

10.Considerar factores de confusion: Deben tenerse en cuenta factores como la temperatura,
enfermedades y la exposicion a otras multiples sustancias; Estos pueden ser especial-
mente relevantes en el trabajo de campo.

11.Considere el peso de la evidencia: Los resultados deben compararse con estudios ante-
riores. Por ejemplo, ¢ Se apoyan mutuamente el trabajo de campo y los estudios de labo-
ratorio? ¢ Los efectos se ajustan al mecanismo de accion conocido de las sustancias en-
sayadas? Considere la plausibilidad de los resultados.

12.Informe los hallazgos de manera imparcial: No extrapolar en exceso (por ejemplo, de in
vitro a in vivo); ser consciente de las limitaciones del estudio; no exagere un resultado con

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

La consideracion de los principios enumerados sin dudas redundara en una mejor calidad de
la informacion, la confiabilidad del conocimiento y por tanto la capacidad de prediccion de los
modelos que se apliquen utilizandolos. Son principios que cualquier estudiante de ecotoxicologia
deberia incorporar como base tanto para el disefio de su propio trabajo experimental como para

el analisis critico de trabajos realizados por sus colegas.

Bibliografia

Beketov, M.A., Liess, M., 2012. Ecotoxicology and macroecology - Time for integration. Environ.
Pollut. 162, 247-254.

Carriquiriborde, P., Bainy, A.C.D., 2012. Environmental toxicology and chemistry in Latin Amer-
ica. Environ. Toxicol. Chem. 31, 931-934.

Cunningham, W.P., Cunningham, M.A., 2010. Environmental science: a global concern (11th).
The McGraw-Hill Companies, Inc, Boston, MA, USA.

Davis, D.L., Bell, M.L., Fletcher, T., 2002. A Look Back at the London Smog of 1952 and the Half
Century Since. Environ. Health Perspect. 110, A734-A735.

Dulio, V., van Bavel, B., Brorstrom-Lundén, E., Harmsen, J., Hollender, J., Schlabach, M.,
Slobodnik, J., Thomas, K., Koschorreck, J., 2018. Emerging pollutants in the EU: 10 years
of NORMAN in support of environmental policies and regulations. Environmental Sciences
Europe 30, 5.

Eggen, R.l., Behra, R., Burkhardt-Holm, P., Escher, B.l., Schweigert, N., 2004. Challenges in
Ecotoxicology. Environ. Sci. Technol. 38, 58-64.

Fairbrother, A., Muir, D., Solomon, K.R., Ankley, G.T., Rudd, M.A., Boxall, A.B.A., Apell, J.N.,
Armbrust, K.L., Blalock, B.J., Bowman, S.R., Campbell, L.M., Cobb, G.P., Connors, K.A.,
Dreier, D.A., Evans, M.S., Henry, C.J., Hoke, R.A., Houde, M., Klaine, S.J., Klaper, R.D.,
Kullik, S.A., Lanno, R.P., Meyer, C., Ottinger, M.A., Oziolor, E., Petersen, E.J., Poynton,

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 24



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

H.C., Rice, P.J., Rodriguez-Fuentes, G., Samel, A., Shaw, J.R., Steevens, J.A., Verslycke,
T.A., Vidal-Dorsch, D.E., Weir, S.M., Wilson, P., Brooks, B.W., 2019. Toward Sustainable
Environmental Quality: Priority Research Questions for North America. Environ. Toxicol.
Chem. 38, 1606-1624.

Furley, T.H., Brodeur, J.C., Silva de Assis, H.C., Carriquiriborde, P., Chagas, K.R., Corrales, J.,
Denadai, M., Fuchs, J., Mascarenhas, R., Miglioranza, K., Miguez Caramés, D.M., Navas,
J.M., Nugegoda, D., Planes, E., Rodriguez-Jorquera, |., Medina, M.O., Boxall, A.B.A., Rudd,
M.A., Brooks, B.W., 2018. Towards Sustainable Environmental Quality: Priority Research
Questions for Latin America. Integrated Environmental Assessment and Management,
doi.org/10.1002/ieam.2023.

HannR Carl von Carlowitz Sylvicultura Oeconomica Hausswirthliche Nachricht und Naturmagige
Anweisung zur Wilden Baum-Zucht. Reprint of the 2. edition from 1732, Verlag Kessel, ISBN
978-3-941300-19-4.

Hardy, K., Radini, A., Buckley, S., Sarig, R., Copeland, L., Gopher, A., Barkai, R., 2016. Dental
calculus reveals potential respiratory irritants and ingestion of essential plant-based nutrients
at Lower Palaeolithic Qesem Cave Israel. Quaternary International 398, 129-135.

Harris, C.A., Scott, A.P., Johnson, A.C., Panter, G.H., Sheahan, D., Roberts, M., Sumpter, J.P.,
2014. Principles of sound ecotoxicology. Environ. Sci. Technol. 48, 3100-3111.

Likens, G. E.; Bormann, F. H.; Johnson, N. M. (1972). "Acid rain". Environment. 14 (2): 33—40.
doi:10.1080/00139157.1972.9933001

Poynting, J. H. (1907). On Prof. Lowell’s Method for Evaluating the Surface-temperatures of the
Planets; with an Attempt to Represent the Effect of Day and Night on the Temperature of the
Earth. Philosophical Magazine, 14(84), 749-760.

Seinfeld, John H.; Pandis, Spyros N (1998). Atmospheric Chemistry and Physics — From Air
Pollution to Climate Change. John Wiley and Sons, Inc. ISBN 978-0-471-17816-3

Stewart, A.J., 2018. Ecotoxicology: It's time for a hard re-look. Environ. Toxicol. Chem. 37, 9-10.

Van den Brink, P.J., Boxall, A.B.A., Maltby, L., Brooks, B.W., Rudd, M.A., Backhaus, T.,
Spurgeon, D., Verougstraete, V., Ajao, C., Ankley, G.T., Apitz, S.E., Arnold, K., Brodin, T.,
Canedo-Arguelles, M., Chapman, J., Corrales, J., Coutellec, M.A., Fernandes, T.F., Fick, J.,
Ford, A.T., Giménez Papiol, G., Groh, K.J., Hutchinson, T.H., Kruger, H., Kukkonen, J.V.K,,
Loutseti, S., Marshall, S., Muir, D., Ortiz-Santaliestra, M.E., Paul, K.B., Rico, A., Rodea-Palo-
mares, |., Rbmbke, J., Rydberg, T., Segner, H., Smit, M., van Gestel, C.A.M., Vighi, M., Wer-
ner, ., Zimmer, E.I., van Wensem, J., 2018. Toward sustainable environmental quality: Priority
research questions for Europe. Environ. Toxicol. Chem. 37, 2281-2295.

Webb, D., Gagnon, M.M., Rose, T., 2008. Hepatic metabolism of contaminants in the terapontid
fish, yellowtail trumpeter (Amniataba caudavittata Richardson). Environ Toxicol 23, 68-76.
Werner, |., Hitzfeld, B., 2012. 50 Years of ecotoxicology since Silent Spring - A review. GAIA

21, 217-224.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 25



PRIMERA PARTE

Los contaminantes en el ambiente
y su acumulacion en la biota



CAPITULO 2
Principales familias de contaminantes,
distribucion y destino ambiental

Karina S. B. Miglioranza

En el presente Capitulo se describen los principales contaminantes ambientales, inclu-
yendo su naturaleza, comportamiento en sistemas ecolégicos y cualidades subyacentes. In-
cluyen contaminantes quimicos inorganicos y organicos, radiaciones, nanoparticulas y con-
taminacion térmica.

Los contaminantes quimicos se dividen en gran medida en organicos e inorganicos. Los com-
puestos organicos se componen de cadenas o anillos de carbono y predominantemente de los
elementos no metalicos de los grupos |, IV=VIIA de la Tabla Periédica Figura 2.1. Sin embargo,
en algunos casos importantes, los metales se integran en biomoléculas como los citocromos y

hemoglobina, o contaminantes como metilmercurio y organoestano.

Principales familias de contaminantes

Quimicos Inorganicos

Los contaminantes inorganicos son compuestos que pueden entrar al medio ambiente in-
tencional o no intencionalmente. Algunos son aplicados en el ambiente, por ej., arseniato de
sodio como plaguicida, pero otros son liberados por una amplia gama de actividades humanas
como el plomo utilizado en baterias, plomeria, aditivos de gas y combustibles. En el caso de
los nitratos y nitritos ingresan en las aguas potables por la fertilizacion de campos agricolas
como asi también por los procesos naturales del ciclo de nitrégeno en el suelo. En algunos
casos, se convierten en un problema sélo si dichas actividades elevan sus concentraciones a
niveles por encima del maximo permitido, tanto para consumo de agua potable como para la
proteccion de la biota acuatica.

La tabla periédica es una herramienta importante para enmarcar los diferentes contaminantes
inorganicos. (Figura 2.1.). Los elementos dentro de cada uno de sus 18 grupos tienen configura-
ciones orbitales externas similares, resultando en caracteristicas quimicas comunes desde el
punto de vista ambiental y toxicoldgico. Los elementos de esta tabla se pueden dividir general-

mente en metales, no metales o metaloides (semimetales).
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Los elementos quimicos pueden clasificarse de varias maneras de acuerdo a sus propiedades.
De hecho, si lo hiciéramos en tres grupos distintos obtendriamos la siguiente clasificacion: metales,
no metales y metaloides. Por su parte, los gases nobles son elementos quimicos que no reaccionan

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

Grupo
g 1 18
1 2
1 H He
| Hidrég 2 13 14 15 16 17 ’f‘i’
3 4 5 6 T 8 ] 10
2| Li| Be B| C| N| O F| Ne
Litio Berilio Bero Carbono | Nirégero | Owigano | Fldor Nebn
1 12 13 14 15 16 17 18
3| Na| Mg All Si| P| S| Cl| Ar
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19 20 21 2 23 24 25 26 27 28 2 30 3 32 3 3 35 36
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7| Fr| Ra| Ac. Rf Db| Sg| Bh| Hs| Mt Uun|Uuu| Uub Uug | Uuh Uuo
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Figura 2.1: Tabla periédica de los elementos. Los metales (cuadros verdes) forman la mayoria de los elementos. Los
no metales (cuadros rosas) son menos numerosos que los metales, pero incluyen los principales elementos utilizados
por los organismos. Los metaloides (cuadros amarillos) tienen propiedades intermedias entre metales y no metales.

Metales

El 75% de los elementos quimicos son metales. Generalmente, tienen entre uno y tres electrones
en la ultima érbita y, por lo tanto, tienden a ceder electrones para formar enlaces quimicos. Por ello,
son buenos conductores del calor y la electricidad, ya que emiten electrones facilmente al calentarse.
Sus propiedades mas destacadas son la maleabilidad, la ductilidad y el brillo. La mayoria de los me-
tales tiene origen mineral. Los minerales son sustancias que se encuentran en la naturaleza y suelen
formar depdsitos que tienen gran valor econémico. Cuando es posible extraer un metal de un mineral,
a este ultimo se lo denomina mena. Los metales mas abundantes que pueden hallarse en menas
son: hierro, calcio, aluminio, magnesio, potasio, sodio, titanio y manganeso.

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

ambiente, se pueden mencionar aquellas que influyen en el movimiento del metal entre fases o
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matrices ambientales e interaccionan con los componentes del medio ambiente, incluidos los
toxicologicos. La mas importante es el enlace quimico determinado por el comportamiento ex-
terno de los electrones orbitales. Generalmente, los metales tienden a perder electrones cuando
reaccionan con los no metales. Como ejemplo destacado, los metales son donantes de electro-
nes en varias reacciones biolégicas normales y actian como cofactores dentro de las coenzimas
(vitaminas). La medida en que un metal comparte sus electrones durante la union varia.

Dado a que la mayoria de los metales en el medio ambiente no existen de manera prominente
en estado elemental, desde el plano ecotoxicolégico resultan mas relevantes los efectos de com-
puestos metalicos, complejos e iones. Los procesos bioldgicos normales pueden verse afectados
negativamente por la absorcion de metales desde del medio ambiente. Es necesario conocer las
caracteristicas que influyen en los cambios de estados de oxidacion, ionizacion e incorporacion
en forma organica de los metales, para poder abordar la tematica de efectos ecotoxicoldgicos.
Ademas, es relevante comprender el comportamiento ambiental incluyendo movimientos e inter-
acciones posteriores de los metales.

Los metales y no metales se encuentran separados en la Tabla Periédica por una linea
diagonal de elementos. Los elementos a la izquierda de esta diagonal son los metales, y los
elementos a la derecha son los no metales. Los elementos que integran esta diagonal -boro,
silicio, germanio, arsénico, antimonio, teluro, polonio y astato- tienen propiedades tanto meta-
licas como no metélicas

Los no metales son un grupo minoritario de elementos, incluyen a los gases nobles que, por
definicién, son inertes. Suelen formar enlaces iénicos con los metales, ganando electrones, o
enlaces covalentes con otros no metales, compartiendo electrones que, a su vez, determina par-
cialmente cuan polares podrian ser estos enlaces. Generalmente, cuanto mayor es la diferencia
en electronegatividad entre dos elementos que interactuan, mayor tendencia hacia la formacioén
de enlace i6nico que covalente. Los no metales forman la mayor parte de la tierra, especialmente
las capas mas externas, y los organismos estan compuestos en su mayor parte por no metales.

Los metaloides, los elementos restantes en la tabla periddica, son intermedios en sus propie-
dades, teniendo algunas cualidades de metales. Por ejemplo, pueden ser muy buenos semicon-
ductores eléctricos con el aumento de la temperatura. También pueden formar fuertes enlaces
covalentes con otros elementos.

Con el objeto de comprender los efectos de los metales y no metales en el ambiente, el enfo-
que ampliamente utilizado y mas relevante es considerar sus tendencias de union. De esta ma-
nera se aplica la teoria “Hard Soft Acid Base”, de sus siglas en inglés (HSAB) para clasificar
metales y las fracciones quimicas con los que interactian.

La estabilidad de los enlaces entre metales disueltos en agua dulce y agua de mar esta en
relacién a los ligandos que se unen. Los ligandos blandos corresponden a aquellas especies que
son grandes, tienen estado de oxidacién o carga pequefia, y son fuertemente polarizables, mien-
tras que los ligandos duros, son pequefios, con carga grande y débilmente polarizables. Los
ligandos blandosrelevantes en los ambientes acuaticos son Cl-, S2— y HS-.Por su parte, losli-

gandos relevantes que tienden hacia un estado duro incluyen los aniones disueltos, CO3?" y OH-
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en aguas naturales y grupos organicos carboxilo y fendlicos en biomoléculas. Ejemplos de li-
gandos duros relevantes en aguas naturales incluyen F -, SO42” y NH3, mientras que ejemplos

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

Descripcion y fuentes de metales y metaloides ambientalmente importantes

Aluminio. Es un metal naturalmente abundante en el medio ambiente que, en condiciones de
pH bajo, como los que resultan de la precipitacién acida o el drenaje de minas, las concentra-
ciones disueltas pueden aumentar en gran medida hasta valores que pueden causar la muerte
de especies acuaticas.

Arsénico. Es un metaloide que junto a sus compuestos se utilizan en numerosos productos,
incluyendo aleaciones metdlicas, plaguicidas (ej., Pbs (AsO4) 2), conservantes para madera
(cobre cromado preservacion de arseniato), desecantes de plantas y herbicidas (ej.,
NasAs303). Estd asociado con las cenizas de carbdn y también se libera durante la extraccion
de oro y plomo. A menudo esta presente como un oxianion, por ejemplo, AsO43~, HAsO4%" y
H2AsO*-. Es toxico y cancerigeno.

Cadmio Este metal se utiliza en la produccion de aleaciones, galvanoplastia y galvanizado. Tam-
bién se usa en pigmentos, baterias, plasticos y una gran variedad de otros productos. Se
genera durante procesamiento de mineral de zinc. Es téxico y cancerigeno.

Cromo. El cromo se usa en aleaciones, catalizadores, pigmentos y conservantes de madera.
También es utilizado en tefiidos y como anticorrosivo. Puede estar presente como cromo he-
xavalente Cr (VI) o trivalente Cr (lll).. Cr (VI) es cancerigeno y es la forma mas téxica. El
cromo se lo encuentra como un oxianion, por ejemplo, CrOs 2, HCrO*-y CrO7 2.

Cobre. El cobre se usa ampliamente para cableados, electrénica y plomeria. También se utiliza
para controlar el crecimiento de algas, bacterias y hongos. Es un elemento esencial, pero es
téxico en altas concentraciones.

Plomo. Este metal es tdxico y ubicuo debido a su uso generalizado en combustibles, baterias,
soldaduras, pigmentos, tuberias, municiones, pinturas, ceramicas, y otras aplicaciones. El uso
de compuestos antidetonantes que contienen plomo en las naftas se suspendié en una gran
cantidad de paises. Se utilizé hasta principios de la década del 80" para soldar latas, pero su
uso ha sido prohibido, debido a evidencias sobre los efectos en la salud. Dentro de los efectos,
causa anemia y disfuncion neuroldgica con exposicion crénica. Hay evidencias de envenena-
miento de aves, causado por ingestién de plomo o plomadas.

Mercurio. Usado en electronica, amalgamas dentales, produccién de cloro-alcali, extracciéon de oro
y pinturas. Es muy buen catalizador industrial y, debido a que es liquido a temperatura ambiente,
también es buen componente en la electrdlisis. Fue utilizado ampliamente como biocida, para
prevenir el crecimiento de hongos, involucrando tratamientos de semillas y en numerosas indus-
trias como las plantas de celulosa. La quema de combustibles fésiles, especialmente carbén es
una fuente importante de mercurio en todo el mundo. Es un metal altamente toxico, se acumulan

a altas concentraciones en la biota, principalmente en la forma organometélica.
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Niquel. Este metal se utiliza en aleaciones como el acero inoxidable y niquelado. También en la
produccién de baterias (baterias de Ni-Cd). A altas concentraciones, el niquel es toxico y
cancerigeno.

Metales de tierras raras. Los elementos de tierras raras han surgido como metales importantes
a considerar en ecotoxicologia. Son componentes esenciales de las pantallas de television,
pantallas de computadoras y teléfonos celulares, redes 6pticas, pulido de vidrio sistemas y
tecnologias de imanes.

Selenio. Es un no metal que puede comportarse de manera similar al arsénico. Se utiliza en la
produccion de electrénica, vidrio, pigmentos, aleaciones y otros materiales. Es un subpro-
ducto del oro, mineria de cobre y niquel. También se asocia con cenizas volatiles de carbdn.

Zinc. Este metal esencial se usa ampliamente en recubrimientos protectores y galvanizado para
prevenir la corrosion, y en aleaciones. Es menos toxico que la mayoria de los metales previa-
mente mencionados.

Tributilestafio (TBT). Se usé principalmente como pintura antiincrustante en los cascos de bar-
cos y embarcaciones hasta su prohibicion por la " Organizacién Maritima Internacional (OMI)
sobre el control de sistemas antiincrustantes nocivos en buques”. A bajas concentraciones,
puede causar dafios a las poblaciones de moluscos, resultando en anormalidades de la con-
cha y modificacion de las caracteristicas sexuales de los caracoles y afecta a la respuesta
inmunitaria, neurotdxica y genética de otras especies marinas. Los compuestos organoestan-
nicos como el trimetiltin (TMT) y el trietiltin (TET) son neurotdxicos.

Organoplomo. Los compuestos organicos de plomo como el treta-alquil plomo se han utilizado
ampliamente como aditivos antidetonantes a las naftas en altas concentraciones, siendo uno
de los mas comunes el tetra-etil plomo. El tri-alquil plomo producido a través del metabolismo
hepatico a partir del treta alquil plomo puede causar disfuncion neurolégica.

Compuestos Organomercuriales. El metilmercurio y otros compuestos organomercuriales se
usan o producen como consecuencia de procesos industriales y microbianos. Actuan como
biocidas en recubrimientos de semillas. El metilmercurio se ha encontrado acumulado en va-
rias especies de peces consumidas por los humanos. Estos compuestos causan dafio neuro-

l6gico y cardiovascular.

/CH, H,C H,
H
H.C :
Thns 'O\" + -
H.C Pb\ _LCH H,C_~_>Sn Sn__~_CH, H3C—Hg X
CH
H,C -
(l:H_ H,C CH,
Tetra-etil plomo Tributilestafo Metil mercurio

Figura 2.2: Ejemplos de compuestos organometalicos de relevancia ambiental.
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Gases inorganicos

El diéxido de carbono (COz) producto de la combustion, constituye una preocupacion ambien-
tal debido al aumento lentamente de las concentraciones en la atmosfera, las cuales estan vin-
culadas a los cambios climaticos mundiales, tales como el calentamiento global.

Una consecuencia del aumento del CO2 atmosférico y otros gases incluye la reduccion en la
cobertura de hielo polar. Los éxidos de nitrégeno (NOx) y diéxido de azufre (SO2) se producen
en grandes volumenes por combustién en instalaciones fijas (ej, centrales eléctricas de carbon)
y fuentes madviles (ej., vehiculos de motor). EI NOx y el SO2reaccionan en la atmdsfera formando
acidos, y generando precipitaciones con pH bajo, proceso conocido como lluvia acida. Existe
evidencia epidemioldgica de efectos adversos en la salud por estos gases, como la vinculacion
a diversas enfermedades pulmonares y cardiovasculares humanas, e incluso la muerte. Los altos

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

Quimicos Organicos

Dentro de los contaminantes organicos se incluyen compuestos que son liberados al ambiente
intencionalmente como plaguicidas (insecticidas, herbicidas, fungicidas, acaricidas) y conservan-
tes de madera. También forman parte de los contaminantes organicos aquellos que ingresan al
ambiente de manera no intencional, tales como diversos subproductos industriales, detergentes,
solventes, productos para el cuidado personal o productos farmacéuticos a través de efluentes

(ej. antidepresivos, antibidticos y sustancias anticonceptivas).

Hidrocarburos lineales y policiclicos

Los hidrocarburos son compuestos quimicos constituidos principalmente por atomos de car-
bono e hidrogeno. Pueden contener otros elementos en menor proporcion como son oxigeno,
nitrégeno, azufre, halégenos (cloro, bromo, iodo y fltor), fésforo, entre otros. Su estado fisico, en
condiciones ambientales, puede ser en forma de gas, liquido o sélido, de acuerdo al nimero de
atomos de carbono y otros elementos que posean.

Segun la naturaleza de sus enlaces se pueden clasificar en: hidrocarburos de cadena
abierta (alifaticos) o cerrados (ciclicos y aromaticos). Dentro de los hidrocarburos de cadena
abierta encontramos: hidrocarburos saturados e insaturados. Por su parte, en los hidrocar-
buros de cadena cerrada se encuentran los aliciclicos, (cicloalcanos, cicloalquenos, y cicloal-
quinos) y los aromaticos.

Los hidrocarburos aromaticos policiclicos (HAPs) son un grupo de mas de 100 sustancias
quimicas diferentes, que poseen al menos un anillo aromatico dentro de su estructura. Se forman
durante la combustién incompleta del carbon, petréleo y gasolina, basuras y otras sustancias
organicas como tabaco y carne asada. Los HAPs se encuentran generalmente como una mezcla
de dos o0 méas de estos compuestos, tal como el hollin. Los HAPs se encuentran en alquitran,
petroleo crudo y creosota, aunque unos pocos se usan en medicamentos o para fabricar tinturas

y plaguicidas. Los incendios forestales o de pastizales también liberan HAPs. Otros compuestos
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dentro de este grupo, son los llamados HAPs petrogénicos, se originan de diversas fuentes pe-
troquimicas como los derrames de petréleo. Se forman lentamente a baja temperatura durante
la petrogénesis y a menudo contienen grupos alquilos, es decir, con agregado de grupos alcano.
Los HAPs son una clase de contaminantes que persisten en suelos, sedimentos y material par-
ticulado suspendido en el aire. Son contaminantes ubicuos, derivados de la utilizacion del petro-
leo y del carbén, y sus consecuencias en el ambiente son nocivas, ya que tienen propiedades
téxicas, mutagénicas o cancerigenas, por ej: naftaleno, fenantreno, antraceno y benzopireno.
Los HAPs con 4 o 5 anillos son mas resistentes a la biodegradacion que aquellos constituidos
por 2 o 3 anillos. Su efecto cancerigeno y liposolubilidad implican que estas sustancias repre-
sentan un riesgo para la salud humana y para el equilibrio ecolégico.

Los HAPs biogénicos son también producido naturalmente por plantas, hongos y bacterias
(Albers, 2003). Los patrones de abundancia caracteristicos de los diversos HAP encontrados en
muestras ambientales, se usan con frecuencia para inferir las contribuciones relativas de las
fuentes de combustion y petrdleo a cualquier contaminacion.

De una manera general, los HAPs de bajo peso molecular tienden a ser mas toxico que los
de mayor peso molecular (Kennish, 1997) y tienden a moverse facilmente en el aire, mientras
que los HAPs mas grandes se asocian con los sélidos (Bunce, 1991). Los HAPs mas grandes

tienden a ser mas cancerigeno que los mas pequenos.

H H
H-¢—¢H  H-C=C—H
o

Etano Acetileno 1,3-Ciclohexadieno
Benzopireno Antraceno Fenantreno

Figura 2.3: Ejemplos de hidrocarburos lineales y ciclicos.

Alquenos organoclorados

Un alqueno es hidrocarburo alifatico con un doble enlace carbono = carbono. Los alquenos
organoclorados se usaron en grandes volumenes como solventes y desengrasantes. Un ejem-
plo de ellos es el tetracloroetileno (o tetracloroeteno, percloroetileno, PCE y Perc). Se utilizé
en grandes cantidades como disolvente de limpieza en seco y desengrasante para piezas de

metal. Otro ejemplo es el tricloroetileno (también llamado tricloroeteno, TCE, y Triclene), un
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desengrasante y disolvente utilizado en varios procesos. En medicina se lo utilizaba anterior-
mente como anestésico general. Ambos alquenos organoclorados son inmiscibles y mas den-
sos que el agua, lo que le confiere las caracteristicas de una clase importante de contaminan-
tes conocida como Liquidos Densos de Fase No Acuosa (DNAPL) que se asocian con conta-

minacién del agua subterranea.

Cl Cl
CI\ /H \
/CZC\ /O= Y
Cl H Cl Cl
Cloruro de vinilideno Tetracloroetileno

Figura 2.4: Ejemplos de compuestos organoclorados.

Clorofluorcarbonados (CFCs)

Los clorofluorocarbonos (CFC) son compuestos con atomos de C, F y Cl, y los hidroclorofluoro-
carbonos (HCFC), contienen ademas Hz. Se usaron ampliamente para la refrigeracion, aire acondi-
cionado, espumas para combatir incendios, produccion de espuma de poliestireno y poliuretano. Ade-
mas han sido utilizados en diversas aplicaciones de solventes tales como limpieza electrdnica, pro-
pulsores como los de las latas de aerosol, y en el caso de 1-cloro-1,1-difluoroetano, como interme-
diario en la produccion de fluoropolimeros. En general, no son téxicos, son gases inodoros a tempe-
ratura ambiente que pueden hacerse liquidos facilmente con una compresion suave (Bunce, 1991).
Son moderadamente solubles en agua, tienen baja lipofilicidad, son compuestos muy estables, con
una vida media mayor de 100 afios. Por lo tanto, cuando son liberados a la atmésfera, no son degra-
dados y alcanzan la estratosfera. Alli son irradiados por la luz UV y se descomponen rapidamente
para liberar atomos de Cloro (o Bromo), los cuales comienzan una cadena de reacciones fotoquimi-
cas que interfieren con el ozono estratosférico, teniendo como consecuencia la destruccion de este
ultimo. Se estima que un atomo de cloro, antes de ser neutralizado, puede destruir cien mil (100.000)
moléculas de ozono. Los HCFC se introdujeron como sustitutos de los CFCs dada la menor capaci-
dad para afectar la capa de ozono de la atmdsfera debido a la presencia del atomo de hidrégeno, que

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

&

Clorofuorcarbonados (CFCs)

Figura 2.5: Ejemplos de compuestos organicos clorofluorocarbonados de relevancia ambiental.
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Bifenilos policlorados (PCBs), dioxinas y furanos

Los bifenilos policlorados (PCBs, de su sigla en inglés) comprenden un grupo de compuestos
organicos sintéticos, que difieren en el nimero y la posicién de los atomos de cloro (1 a 10) unidos
a dos anillos bifenilo Figura 2.6. Son mezclas de hasta 209 congéneres (compuestos clorados in-
dividuales) y aproximadamente 130 fueron fabricados para su uso comercial, siempre en forma de
mezclas, y comercializados bajo los nombres Aroclor, Clophen, entre otros. Actualmente se en-
cuentran prohibidos a nivel mundial y regulados por el Convenio de Estocolmo (UNEP 2001). Los
PCB son liquidos aceitosos o soélidos que son generalmente incoloros o amarillo claro. No se co-
nocen fuentes naturales de PCBs. Debido a sus propiedades fisico-quimicas, tales como la alta
estabilidad térmica (hasta 800°C), baja inflamabilidad y baja conductividad eléctrica, los PCBs fue-
ron ampliamente usados, entre 1930 y 1980, como agentes aislantes en condensadores y trans-
formadores, y para diversos procesos industriales (plastificantes en lacas y pinturas, fluidos hidrau-
licos). La fabricacién y uso de PCBs se prohibié mundialmente y hoy en dia forman parte de la lista
de Compuestos Organicos Persistentes, regulados por el Convenio de Estocolmo (PNUD 2003).

Se los divide en dos grandes grupos:

+ PCBs non-orto o coplanares: son aquellos congéneres que no tienen atomos de cloro en
el C2, o posicion orto. Ambos anillos en estos compuestos pueden rotar libremente alre-
dedor de la unién C-C.

» PCBs no-coplanares: son aquellos que tienen atomos de cloro en el C2, en uno o varios
anillos. Los anillos de estos compuestos no pueden rotar libremente por impedimento es-
térico y por repulsién.

La toxicidad de los PCBs es cronica y entre sus efectos se encuentran dafio al higado, nauseas,
vomitos y fatiga, disminucion de la vitamina A, alteracién del metabolismo lipidico, cambios hormona-
les, entre otros. Los congéneres mas tdxicos son los non-orto o coplanares, debido a que tales PCBs
son los que interactuan eficientemente con los receptores o sitios activos de las células. Los copla-
nares estan presentes en las mezclas en un 1%, pero son los responsables del 95% de la toxicidad.
Los productos fabricados antes de su prohibicién que pueden contener PCB incluyen accesorios de
iluminacion fluorescente antiguos y dispositivos eléctricos que contienen condensadores de PCB, y
microscopios antiguos y aceites hidraulicos y como aditivos para pinturas y aceites.
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Furanos policlorados (PCDF)

Figura 2.6: Estructuras basicas de los PCBs, las dioxinas y los furanos.
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Las estructuras generales de las dibenzo-p-dioxinas policloradas (PCDD) y los dibenzofura-
nos policlorados (PCDF) se proporcionan en la Figura 2.6. Los furanos tienen un anillo caracte-
ristico unico que contiene O estabilizado por resonancia electrénica. Las dioxinas tienen un he-
terociclo con dos atomos de oxigeno. Se conocen un grupo de 75 congéneres de dibenzodioxi-
nas policloradas y 135 congéneres de dibenzofuranos. No han sido fabricados intencionalmente,
pero aparecieron como contaminantes durante incineracién o sintesis de otros compuestos como
los PCBs y algunos herbicidas (Bunce, 1991). Se pueden generar durante la combustién o blan-
queamiento asociado con las fabricas de pasta de papel (kraft). Las dioxinas ingresan al medio
ambiente también como contaminantes en herbicidas (por ejemplo, Agente Naranja) y conser-
vantes de madera. Algunas dioxinas son extremadamente toéxicas. La dioxina mas estudiada y
mas toxica es la 2,3,7,8-tetracloro-dibenzo-p’dioxina, conocida comunmente como 2,3,7,8-
TCDD. Son los productos quimicos mas toxicos sintetizado por el hombre.

Las personas pueden estar expuestas a dioxinas y furanos al ingerir alimentos con alto con-
tenido de grasa, como productos lacteos, huevos, carne y algo de pescado debido a que se
acumulan en los lipidos de la biota. Las exposiciones en el ambiente también incluyen quemas
de deshechos en industrias.

Las personas que han estado expuestas involuntariamente a grandes cantidades de estos
quimicos han desarrollado una afeccién de la piel lamada cloracné, problemas hepaticos y nive-
les elevados de lipidos (grasas) en la sangre. Los estudios en animales de laboratorio han de-

mostrado varios efectos, incluidos cancer y problemas reproductivos.

Acidos perfluoroalquilos (PFAs)

Los acidos perfluoroalquilos (PFA) son compuestos sintéticos y perfluorados. Estan constitui-
dos por acidos organicos de cadena lineal o ramificada con una variedad de sitioss reactivos, los
cuales que incluyen, entre otros, grupos carboxilato o sulfonato (Giesy y Kannan, 2001, 2002).
Los PFAs se fabrican y en algunos casos son liberados directamente al ambiente. Sin embargo,
también se pueden formar a través de la transformacion de varias moléculas precursoras que
contienen un resto perfluoroalquilo, tales como alcoholes perfluorados y diversas sulfonamidas,
alcoholes fluoroteloméricos (FTOH) y perfluoroalquilsulfonamidas A todas estas sustancias se
las conoce con el nombre de sustancias perfluoroalquilas (PFS). Los PFS son productos sintéti-
cos que se fabrican desde hace mas de 50 afios (Giesy y Kannan, 2002). Se han utilizado en un
gran numero de productos comerciales, incluidos refrigerantes, tensioactivos, polimeros, produc-
tos farmacéuticos, agentes humectantes, lubricantes, adhesivos, plaguicidas, inhibidores de co-
rrosion y tratamientos resistentes a las manchas para cuero, papel y ropa (Key et al. 1997). Otros
usos han incluido espumas formadoras de pelicula himeda (AFFF) para extincion de incendios,
mineria y tensioactivos de pozos de petréleo, supresores de neblina acida para bafios de galva-
noplastia y de grabado electronico, limpiadores alcalinos, abrillantadores de suelos, fotograficos
pelicula, limpiadores de dentaduras postizas, champus y como insecticida para hormigas (Moody
y Field, 2000).
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Los PFS son contaminantes ubicuos en el ambiente y se biomagnifican, no tanto como los
compuestos organoclorados, pero tienden a acumularse en la vida silvestre. Debido al enlace de
alta energia carbono-flior (C-F) y su estado altamente oxidado, los PFAs son en gran medida
resistentes a los mecanismos de degradacién bidticos y abidticos como la hidrdlisis, fotdlisis,

degradacion microbiana y metabolismo y, por lo tanto, son ambientalmente persistentes.
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Figura 2.7: Estructura general de los PFAs (A) y un ejemplo de los sulfonatos de perfluorooctanos (B).

Plaguicidas

Segun la definicién de la Organizacién de las Naciones Unidas para la Alimentacion y la Agri-
cultura, FAO (1986), Plaguicida es “cualquier sustancia o mezcla de sustancias destinadas a
prevenir, destruir o controlar cualquier plaga incluyendo: los vectores de enfermedades humanas
o de los animales, las especies no deseadas de plantas 0 animales que causan perjuicio o que
interfieren de cualquier otra forma en la produccién, elaboracion, almacenamiento, transporte o
comercializacion de alimentos, productos agricolas, madera y subproductos o alimentos para
animales, o que pueden administrarse a los animales para combatir insectos, aracnidos u otras
plagas en o sobre sus cuerpos. El término incluye las sustancias destinadas a utilizarse como
reguladores del crecimiento de las plantas, defoliantes, desecantes y las sustancias aplicadas a
los cultivos antes y después de la cosecha para proteger al producto contra el deterioro durante
el almacenamiento y transporte. El término no incluye normalmente los fertilizantes, nutrientes
de origen vegetal o animal, aditivos alimentarios ni medicamentos para animales.”

Ademas, se debe considerar otros plaguicidas que se usan para combatir plagas y vectores
en el ambito hogarefo y en sanidad animal. Asi, este grupo de sustancias quimicas puede ser
usado a nivel humano, agronémico, domisanitario y veterinario, y esta sujeto a registros y regla-
mentaciones que incluyen sus prohibiciones. Los principales plaguicidas que se usan en la agri-
cultura son herbicidas, insecticidas y fungicidas.

Desde el punto de vista toxicolégico, las mezclas técnicas comerciales ademas del principio
activo incluyen sustancias transportadoras y/o diluyentes como agua o solventes organicos, adi-
tivos e impurezas, y, usualmente, el potencial téxico de estas sustancias puede ser semejante o
mayor que el propio principio activo.

El mayor riesgo del uso de plaguicidas es la contaminaciéon ambiental, especialmente la dina-

mica dentro del medio ambiente, donde los plaguicidas pueden ingresar tanto a las cadenas

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 37



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

alimenticias como a los sistemas naturales de agua. Los factores a considerar respecto al com-
portamiento ambiental son la persistencia en el medio ambiente, volatilidad, y potencial de
bioacumulacion.

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

Sequn el hospedante sobre el cual actua el plaquicida:

* Insecticidas.

* Acaricidas.

* Fungicidas.

* Nematocidas, desinfectantes del suelo y fumigantes.
* Herbicidas.

* Molusquicidas.

* Rodenticidas y varios similares.

Segqun el grupo quimico al cual pertenecen:

Respecto al grupo quimico, es importante conocer las caracteristicas dado que desde el punto de
vista toxicoldgico, los productos de un mismo grupo producen intoxicaciones analogas y un compor-

tamiento ambiental similarAlgunos ejemplos dentro de los grupos segun la plaga que actuan:

Insecticidas:

Clorados: Este grupo se encuentra prohibido a nivel mundial y forma parte de la lista de
Compuestos Organicos Persistentes, regulados por el Convenio de Estocolmo (UNEP,
2003) debido a sus caracteristicas de toxicidad y persistencia: DDT, clordano, lindano,
metoxicloro, endosulfan, heptacloro, aldrin, dieldrin, endrin, HCHs.

Organofosforados: Clorpirifos, acefato,, diazinon, dimetoato, etion, fenitrotion, triclorfon,
mercaptotion, metil azinfos, metidation.

Carbamatos: carbofuran, carbosulfan, metomil, pirimicarb, formetanato, etc.

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

Neonicotinoides: tiametoxam, acetamiprid, imidacloprid.

Benzoilureas: novaluron, clorfluazurén, teflubenzurén, etc.

Fungicidas:
Metoxiacrilatos: azoxistrobina.

Triazoles: epoxiconazole, ciproconazole, difenoconazole, propiconazole, fenbuconazole, flu-
triafol, tebuconazole.

Bencimidazoles: carbendazim, tiabendazol, metil tiofanato.

Derivado del benceno: clorotalonil.

Ditiocarbamato: mancozeb.
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Herbicidas:
Derivados de la glicina: glifosato
Imidazolinonas: imazaquim, imazetapir, imazapir.
Triazinas: Prometrina, atrazina
Acetanilidas: acetoclor, alaclor.
Derivados benzoicos: dicamba.
Benzonitrilos: Bromoxinil.
Diazinas: Bentazon.

Bipiridilos: paraquat y diquat

La Organizacion Mundial de la Salud (OMS) clasifica a los plaguicidas principalmente con
base a su toxicidad aguda en estudios con animales. Los plaguicidas se clasifican en las siguien-
tes clases: extremadamente peligrosos (la), altamente peligrosos (Ib), moderadamente peligro-
sos (ll), poco peligrosos (IlI), normalmente no ofrecen peligro bajo uso adecuado (1V). Todos los
plaguicidas agricolas son téxicos, entendiendo por toxicidad a la capacidad de una sustancia o

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

Plaguicidas organoclorados

Conforman un grupo de plaguicidas sintéticos desarrollados principalmente para controlar las
poblaciones de insectos plaga. Su origen se remonta a la fabricacion del DDT (dicloro difenil
tricloroetano) en 1943. Durante varias décadas fue un plaguicida muy importante en la lucha
quimica y control del mosquito Anopheles sp., transmisor de la malaria. Los plaguicidas organo-
clorados son hidrocarburos con alto contenido de atomos de cloro. Su accién, es a nivel del
sistema nervioso, generando alteraciones de la transmision del impulso nervioso. Ejemplos de
estos plaguicidas son aldrin, clordano, dieldrin, endrin, heptacloro, DDTs, HCHs (hexacloroci-
clohexanos), lindano, endosulfan y toxafeno. Actualmente se encuentran prohibidos a nivel mun-
dial y forman parte de la Lista de Compuestos Organicos Persistentes, regulados por el Convenio
de Estocolmo (UNEP, 2003) debido a sus caracteristicas de toxicidad, persistencia, alta lipofiici-
dad, volatilidad yacumulaciéon . Pueden tener una persistencia de hasta 30 afos en suelos y
poseen toxicidad crénica. Son contaminantes ubicuos, se refiere a la presencia de estos com-
puestos en todos los compartimientos ambientales de un ecosistema (agua, aire, suelo y biota).
Debido a sus caracteristicas recalcitrantes, se bioacumulan y biomagnifican en las cadenas tro-
ficas pudiendo a su vez provocar efectos adversos en el ambiente. Dentro de la toxicidad crénica
que presentan son carcinogénicos, mutagénicos, teratogénicos y disruptores endocrinos.

De acuerdo a su estructura molecular se clasifican en cinco grupos: |) DDT y metabolitos
diclorofenil tricloroetano); Il) Ciclodienos; IIl) HCH (Hexaclorociclohexano); IV) Toxafeno; V)

Pentaciclodecano.
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Figura 2.8: Ejemplos de plaguicidas organoclorados

Plaguicidas organofosforados, carbamatos, piretroides y neonicotinoides

Los plaguicidas organofosforados tienen una vida media mas corta que los organoclorados.
Sin embargo, tienden a ser mas toxicos para los mamiferos que los plaguicidas organoclorados
y, a menudo, son involucrados en envenenamientos de humanos por plaguicidas. También algu-
nos pueden acumularse en grasas y aceites de organismos. El modo de accion de estos com-

puestos es la inhibicion de actividad acetilcolinesterasa, siendo neurotéxicos.
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Figura 2.9: Ejemplos de plaguicidas organofosforados.

Por su parte, los carbamatos, al igual que los organofosforados, se degradan rapidamente
en el medio ambiente y pueden causar disfuncién neural al inhibir la acetilcolinesterasa. Los
carbamatos tienen una alta toxicidad aguda para los mamiferos, pero sus toxicidades tienden a
ser mas bajas que las de los organofosforados. Se derivan del acido carbamico (H_-NCOOH),
teniendo la estructura general de R1 — NH — COO — R2 (Manahan, 1993).
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Figura 2.10: Ejemplos de plaguicidas carbamatos.

Los piretroides, junto con la rotenona, y los insecticidas neonicotinoides, son similares a los
plaguicidas naturales producidos por las plantas. Las piretrinas son extraidas de las flores del
piretro, y se usaron como plaguicidas a principios de 1800 (Tomizawa y Casida, 2005). Son neu-
rotéxicos y los efectos de los piretroides son el resultado de su interferencia con el funciona-
miento normal de los canales de sodio en células nerviosas y otros tejidos excitables. Todos son
similares al piretro producido por las plantas, Chrysanthemum cineum 'y C. cinerariaefolium. Al-
gunos son productos naturales, aunque ahora son producidos sintéticamente. Las compuestos
naturales son llamados piretrinas y sus analogos sintéticos o derivados se llaman piretroides. La
aletrina y permetrina son plaguicidas analogos de compuestos naturales (es decir, son piretroi-
des) que no incorporan un grupo ciano (triple enlace C y N) en sus estructuras y se los denomi-
napiretroides tipo | . El fenvalerato, que contiene un grupo ciano, representa los piretroides tipo
Il. Los sintomas de intoxicacion aguda se manifiestan de manera diferente para los piretroides
tipo | y Il. La mayoria de estos plaguicidas son utilizados como mezclas de isémeros. Debido a
que se degradan rapidamente, la mayoria de los problemas ambientales estan asociados con

exposiciones agudas.
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Figura 2.11: Ejemplos de plaguicidas piretroides.

La nicotina tiene una larga historia de uso como plaguicida y los neonicotinoides son modi-
ficaciones de este alcaloide producido naturalmente. El desarrollo de los neonicotinoides co-
menzo en la década de 1970, y desde entonces, los derivados de nicotina han surgido como la
clase reciente de insecticidas a desarrollar. Actualmente representan el 17% de todos las ventas
mundiales de insecticidas, siendo el imidacloprid uno de los mas utilizados en el mercado desde

1992 (Kagabu,1997). Actuan como agonistas de los receptores de acetilcolina nicotinicos post-
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sinapticos de los insectos. La toxicidad de estos insecticidas sistémicos para mamiferos, aves, y
peces es relativamente baja. Tienen baja lipofilicidad, (valores de Log Kow en el rango de —-0.66
a 1.26). Si bien presentan riesgo bajo para las especies no blanco, existe una alta preocupacion
por el impacto adverso sobre insectos polinizadores. Los consumidores de néctar y polen estan
expuestos generalmente a niveles dafiinos de plaguicidas sistémicos, reduciendo tedricamente
la eficiencia del forrajeo y también la cria de abejas jévenes (Dicks, 2013). La Autoridad Europea
de Seguridad Alimentaria (EFSA) publicé sus inquietudes sobre el riesgo para las abejas como
resultado de los usos actuales de clotianidina (EFSA, 2013a), imidacloprid (EFSA, 2013b) y
tiametoxam (EFSA, 2013c); como asi también en las neuronas cerebelosas de los mamiferos
(Kimura-Kuroda et al. 2012).

Gy N0y )
N_ =N N e
SULETER G
O\/N S N Me
Nicotina Tiametoxam
HN/Noz /N

Cl H
o R S A,
J HN,
Cl N CHj3
Clotianidina Imidacloprid

Figura 2.12: Ejemplos de plaguicidas neonicotinoides.

Herbicidas

Estos plaguicidas incluyen productos como los bipiridilos, paraquat y diquat que tienen anillos
heterociclicos de nitrégeno en sus estructuras. Los anillos son aromaticos porque los electrones
asociados estabilizan las estructuras al estar en resonancia dentro de los anillos. Dentro del
grupo de las triazinas encontramos a la atrazina con un comportamiento ambiental que supone
su ingreso a los cuerpos de agua adyacentes a campos agricolas como asi también lixiviacion
hacia capas mas profundas del suelo.

Los fenoxi herbicidas (ej., 2,4-D) también son importantes en el control de las dicotiledéneas
y su funcidn esta relacionada con la alteracién de la regulacién del crecimiento de la planta.

El glifosato [N-(phosphonomethyl) glycine] (GLY) es un herbicida no selectivo, de post-emer-
gencia, de amplio espectro, ampliamente utilizado para el control de malezas. Ha sido introducido
en la década del 70" como principio activo del formulado Round Up®. Es posiblemente el herbi-
cida mas utilizado en la actualidad en todo el mundo. Diversos estudios han demostrado que una
vez aplicado,es fuertemente adsorbido por los componentes del suelo, tales como arcillas, 6xidos

de hierro y 4cidos humicos. Asimismo, es en su mayoria degradado, principalmente por accion
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bioldgica, siendo su metabolito mayoritario el acido aminometilfosfonico (AMPA). Estas propie-
dades conllevan a suponer que no seria previsible su presencia en altas concentraciones en las
aguas subterraneas y/o superficiales. Sin embargo, diversos autores han informado niveles de
GLY y AMPA del orden de ppb en aguas superficiales.
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Figura 2.13: Ejemplos de herbicidas de uso frecuente.

Alquilbencenos-sulfonatos, perfluoro-alquil-sulfonatos

Los tensioactivos o surfactantes presentes en los limpiadores y detergentes liberados al me-
dio ambiente tienen en sus estructuras, regiones hidrofilicas e hidrofébicas para facilitar su fun-
cion. En la década del 60, los tensioactivos comerciales conocidos como alquil benceno sulfo-
natos (ABS) fueron ampliamente utilizados. Son resistentes a la degradacion ambiental y han
causado problemas en los sistemas acuaticos. Por lo tanto, la lenta biodegradacién provocé su
reemplazo por el alquil benceno sufonato lineal (LAS), el cual es degradado mas facilmente ya
que carece de ramificaciones en sus cadenas alifaticas (Manahan, 1993).

Los LAS se usan ampliamente en detergentes, incluidos productos para el hogar y de cuidado
personal. Se encuentran presentes como una mezcla compleja de homdlogos con una longitud
promedio de cadena de alquilos de 12 carbonos. Se degradan mas facilmente que los ABS en el
medio ambiente por microorganismos y, en consecuencia, varios de los problemas encontrado
en la década del 60" en sistemas acuaticos se han reducido.

La estructura general de los perfluoroalquil sulfonatos (PFAS) se muestra en la Figura 2.14.
Estos compuestos son utilizados para fabricar recubrimientos de fluoropolimero y productos
que resisten el calor, el aceite, las manchas, la grasa y el agua. Los recubrimientos de fluoro-

polimero se pueden usar en productos tan variados como ropa, muebles, adhesivos, empaques
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de alimentos, superficies de coccién antiadherentes resistentes al calor y el aislamiento de
cables eléctricos. También se utilizan en espumas contra incendios. El sulfonato de perfluo-
rooctano (PFOS) es el PFAS mas ampliamente detectado en el medio ambiente. Dentro de
este grupo, el PFOS vy el acido perfluoroctanoico (PFOA), han sido motivo de preocupacion
porque no se descomponen en el medio ambiente, pueden moverse a través del suelo y con-
taminar las fuentes de agua potable, y se bioacumulan en peces y vida silvestre. PFAS se ha
encontrado en rios y lagos y en una gran variedad de animales terrestres y acuaticos. La per-
sistencia y distribucion generalizada de PFAS en el medio ambiente provocaron restricciones
de su uso en algunos paises de la Unidn Europea, y la incorporacion de PFOS y compuestos
relacionados a la lista de Poluentes Organicos Persistentes regulados por el Convenio de Es-

tocolmo, indicando su prohibicion.

£ F F F E F 9

-
-
-
'I

OH

~ -~ -~
s s s
. ) .

3 F 3 b 3 3 F b
Acido Perfluoroctanoico (PFOA)

Figura 2.14: Estructura general de los perfluoroalquil sulfonatos (PFAS).

Eteres de difenilos polibromados (PBDEs)

Los PBDEs han sido ampliamente utilizados en todo el mundo como retardantes de llama
para reducir el riesgo de incendio en plasticos, alfombras, equipos electrénicos, textiles y
materiales de construccién. Son estructuralmente similares a otros compuestos persistentes
como dioxinas, furanos y PCBs. Actualmente se encuentran prohibidos en la mayoria de los
paises a nivel mundial, y estan regulados por el Convenio de Estocolmo (UNEP 2011). En la
actualidad, se han encontrado PBDEs en matrices bidticas y abidticas, incluidos, peces, in-
vertebrados, aves marinas, mamiferos marinos y seres humanos. El congénere BDE-47 es
el mas abundante en tejidos ambientales, seguido por BDE-99, -100, -153 y -154. Hoy en dia
estan prohibidos y regulados por el Convenio de Estocolmo. Las formulaciones comerciales
pueden ser penta-BDE, que contienen predominantemente BDE- 47 y -99, y represento el
10% del mercado BDE, mientras que la produccion de mezclas de octa-y deca-BDE (congé-
nere 209) represento el 15y 75%, respectivamente. Las mezclas comerciales de octa-BDE
contienen tetra y pentabromados sélo como contaminantes menores. El predominio de con-
géneres bromados livianos en la biota, puede deberse a una biodisponibilidad y bioacumu-
lacion preferencial de estos BDE, desbrominaciéon de los congéneres mas pesados, o facto-

res como el transporte y la estabilidad en el ambiente.
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Figura 2.15: Estructura general de los difenilos polibromados (PBDEs).

Contaminantes emergentes: productos farmacéuticos y de cuidado personal

Algunos productos farmacéuticos, como los antibiéticos estan destinados a matar o controlar
virus, bacterias, hongos, protozoos y parasitos metazoos. Otros productos farmacéuticos huma-
nos relevantes conforman los antiinflamatorios, B-bloqueantes, antiepilépticos, analgésicos, an-
tidepresivos, y agentes hormonalmente activos. Los medicamentos veterinarios también incluyen
promotores de crecimiento (Boxall et al. 2003). Varias de estas sustancias plantean riesgos en
los ecosistemas bajo ciertas combinaciones de ruta de administracion, metabolismo dentro or-
ganismos expuestos, degradacion ambiental y reparto entre fases ambientales. Su aplicacion
concentrada en la produccion ganadera intensiva o la acuicultura puede dar lugar a grandes
cantidades presentes en el entorno inmediato, por ejemplo, uso intensivo de ivermectina para el
control de endoparasitos en corrales de ganado. La aplicacion a la tierra de estiércol o biosoélidos
puede dar como resultado una liberacion crénica en otros entornos. Entre las clases mas rele-
vantes de los productos farmacéuticos para humanos y veterinarios se encuentran los analogos
hormonales y sus metabolitos. Los efectos de tales productos quimicos surgieron en la década
de 1970 cuando se les proporcioné a mujeres embarazadas con riesgo de aborto espontaneo,
dietilestilbestrol (DES) un agente que actuaba como la hormona estradiol con el objeto de man-
tener el embarazo. Luego con la aparicién de casos de canceres en madres que habian consu-
mido DES, se detuvo su uso en humanos. Hoy en dia, con fines anticonceptivos se utiliza el
analogo de 17 B-estradioly 17 a-etinilestradiol (EE2). De igual manera ocurre con el ganado con
fines de control reproductivo, promocién del crecimiento o aumento de la produccién de leche.
Estos andlogos hormonales y sus metabolitos llegan al medio ambiente a través de las descargas
de las plantas de tratamiento de aguas residuales, o drenajes de las instalaciones de ganado o
aves de corral, entre otros. Diversos efectos ecotoxicoldgicos han sido informados en diferentes
organismos, tales como peces, mostrando una reproduccién deteriorada cuando fueron expues-
tos al etinilestradiol (Nash et al. 2004) y desarrollo sexual modificado al ser expuestos al andro-

geno sintético, 17 a-metiltestosterona (Pawlowski et al. 2004).

El grupo de los contaminantes emergentes comprende productos quimicos sintéticos o natu-
rales que no se monitorean comunmente en el ambiente, pero que tienen el potencial de ingresar
al medio ambiente y causar efectos adversos para la salud humana y/o ecolégica. Consisten en
productos farmacéuticos para humanos y veterinarios, plaguicidas, productos quimicos industria-

les, tensioactivos y productos para el cuidado personal que se encuentran facilmente en aguas
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subterraneas, aguas superficiales, aguas residuales municipales, agua potable y fuentes de ali-
mentos. También incluyen compuestos que alteran el sistema endocrino, analgésicos, antibiéti-
cos, hormonas y una amplia gama de otros farmacos. La amenaza radica en el hecho de que la

toxicologia ambiental y humana de la mayoria de estos compuestos aun no se ha estudiado.

Bisfenol A (BPA)

El bisfenol A consiste en dos anillos fendlicos unidos a una molécula de propano de forma
simétrica. El nombre técnico es, 2,2-bis (4-hidroxifenil) propano. Se usa para fabricar plasticos
policarbonatoutilizados en algunos tipos de envases de bebidas, discos compactos, vajillas de
plastico, equipos de seguridad resistentes a los impactos, piezas de automaviles y juguetes. Las
resinas epoxi de BPA se utilizan en los revestimientos protectores de latas de alimentos, en
selladores dentales y en otros productos.

La exposicion general a niveles bajos de BPA esta relacionadop con ingerir alimentos o agua
almacenada en recipientes que tengan recubrimientos de BPA, ya que el BPA migra hacia el
agua o los alimentos. Esta migracion depende de varios factores, tales como el tipo de plastico,
el tiempo de contacto (a mayor tiempo, mayor migracion), la temperatura (a mayor temperatura,
mayor migracion), el pH (la migracién es mayor en bebidas carbonatadas y alimentos acidos
como la salsa de tomate o zumos de citricos, o sea, a pH < 7), la degradacion del plastico (tiempo
de uso, desgaste, lesiones) y el tipo de alimento. Los nifios pequefios pueden estar expuestos
por contacto boca a boca y contacto oral directo (boca) con materiales que contienen BPA. El
tratamiento dental con selladores que contienen BPA también da como resultado una exposicion
a corto plazo. Ademas, los trabajadores que fabrican productos que contienen BPA pueden estar
expuestos de una manera mas directa.

La estructura molecular del BPA mimetiza la estructura de los estrogenos naturales, alterando

el sistema endocrino. Por lo tanto, el BPA constituye, un “disruptor endocrino”.

Parabenos

Los parabenos son ésteres del acido p-hidroxibenzoico. Por ello, a las sales derivadas de
estos compuestos se denominan PHB, iniciales de para-Hidroxi Benzoato. Son productos quimi-
cos artificiales que a menudo se usan en pequefias cantidades como conservantes en cosméti-
cos, productos farmacéuticos, alimentos y bebidas. Los parabenos mas comunes son metilpara-
beno, etilparabeno, propilparabeno y butilparabeno. Generalmente se usa mas de un parabeno
en un solo producto. Todos los parabenos usados comercialmente son producidos de forma sin-
tética, aunque algunos de ellos se pueden encontrar en la naturaleza.

Los seres humanos pueden estar expuestos a los parabenos al tocar, o ingerir productos que
contienen parabenos. Algunos productos, como maquillaje, humectantes, productos para el cui-
dado del cabello y cremas de afeitar, contienen parabenos y en estos casos se absorben a través

de la piel. Los parabenos que ingresan al cuerpo se excretan rapidamente.
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Figura 2.16: Ejemplo de parabenos.

Ftalatos
Los ftalatos se usan ampliamente en plasticos, especialmente en cloruro de polivinilo. Tam-
bién son incorporados en adhesivos y pinturas. Su uso generalizado y su capacidad para modi-

ficar la funcion endocrina, han generado una gran preocupacién por la contaminacioén por ftalatos.
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Figura 2.17: Estructura general de los ftalatos.

Nanomateriales

Los nanomateriales son materiales naturales y artificiales que tienen al menos una dimen-
sion de 100 nm. o menos (Peralta-Videa et al. 2011): las nanoparticulas son nanomateriales
con minimamente dos dimensiones estando entre 1 y 100 nm. Aunque las nanoparticulas pue-
den ser de origen natural como en el caso de la silice y fibras de asbesto, el término se usa
mas comunmente para particulas fabricadas. Las fuentes de nanoparticulas incluyen incen-
dios, volcanes, magnetita producida biolégicamente y ferritina (Oberddrster et al. 2007). Por su
parte, las fuentes antropogénicas incluyen fuentes no intencionales, como motores de com-
bustién interna, fundiciones, y motores eléctricos. Las nanoparticulas también incluyen parti-
culas disefiadas intencionalmente.

El interés en los efectos nocivos de los nanomateriales se amplié rapidamente a partir de
productos naturales (ej., fibras de asbesto), asociados a la industria (ej., silice) y derivados de la
combustion (ej., hollin de diesel) para abarcar una amplia gama de materiales de ingenieria.
Nanomateriales artificiales se utilizan en productos que incluyen electrénica, dptica, textiles, dis-
positivos médicos, productos farmacéuticos, cosméticos, envases, tecnologias de tratamiento de
agua, celdas de combustible, catalizadores, biosensores y biorremediacién materiales (Ju-Nam

y Lead, 2008). Estos nuevos materiales incluyen nanotubos de carbono de pared simple y doble,
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metalicos, 6xido metalico, hidréxido metalico, punto cuantico y nanoparticulas de poliestireno que

se pueden clasificar en términos generales de la siguiente manera (Peralta-Videa et al. 2011):

Organicos
Fullerenos (C60 and C70)*
Nanotubos de carbono
Nanotubos de carbono de pared simple (SWCNTSs)
Nanotubos de carbono de pared multiple (MWCNTSs)
Inorganicos
Oxidos Metalicos (ej., CeOz, Fes0s, Fe203, TiO2, ZnO2, and ZnO)
Metales (ej,. Au and Ag)

Puntos cuanticos (CdSe)

Un fullereno es una molécula grande compuesta de 60 o mas atomos de carbono con forma
de esfera hueca, elipsoide, o tubo. El Ceo y C70 se refiere al nUmero de atomos de carbono en la

molécula, siendo Ceo el esférico conocido y ampliamente utilizado.

Buckminster fulereno (Cgo)

Figura 2.18: Ejemplo de una nanoparticula organica.

Algunos nanomateriales pueden estar formados por mezclas de estas clases de compuestos.
Una de las principales aplicaciones de las nanoparticulas de plata es utilizarlas como bactericida
incorporandolas en varios productos. Las nanoparticulas de oro son mas inertes que las de plata.
Los iones metalicos también pueden ser liberados de los puntos cuanticos una vez que ingresan
al medio ambiente. Otro ejemplo es el ion de plata liberado de las nanoparticulas de plata que

puede ser toxico para organismos acuaticos o del suelo.

Microplasticos
Los microplasticos, son pequefios trozos de plastico, de menos de 5 mm de longitud, que se
encuentran en el medio ambiente como consecuencia de la contaminacion plastica. Los micro-

plasticos estan presentes en una variedad de productos, desde cosméticos hasta ropa sintética,
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bolsas y botellas de plastico. Varios de estos productos entran faciimente al medio ambiente con
desechos y otros se forman por la ruptura de piezas mas grandes de plasticos. Los microplasticos
consisten de atomos de carbono e hidrogeno unidos entre si en cadenas de polimeros. Otros
productos quimicos, considerados como aditivos, como ftalatos, PBDEs y el tetrabromobisfenol
A (TBBPA), también suelen estar presentes en los microplasticos.

Los microplasticos se dividen en dos tipos: primarios y secundarios. Dentro de los primarios
se incluyen microperlas que se encuentran en productos para el cuidado personal, pellets de
plastico utilizados en la fabricacion industrial y fibras de plastico utilizadas en textiles sintéticos
(por ejemplo, nylon). Los microplasticos primarios ingresan al medio ambiente directamente a
través de por ejemplo, uso de productos de cuidado personal que se liberan en los sistemas de
aguas residuales de los hogares, pérdida involuntaria por derrames durante la fabricacion o trans-
porte, o abrasion durante el lavado (por ejemplo, lavado de ropa hecha con textiles sintéticos).
Los microplasticos secundarios se forman a partir de la descomposicién de plasticos mas gran-
des. Generalmente ocurre cuando los plasticos mas grandes se someten a la intemperie, la ac-
cion de las olas, la abrasion del viento, oxidacion y la radiacién ultravioleta de la luz solar. Ade-
mas, debido a la gran relacion superficie/volumen, pueden adsorber contaminantes en sus su-
perficies, tales como metales pesados, plastificantes, contaminantes organicos persistentes, en-
tre otros. A pesar de que se conoce la existencia de los microplasticos desde hace varias déca-
das, solamente desde hace diez afios que se los comenzé a investigar profundamente. Estos
contaminantes estan presentes en todos los mares del mundo y pueden causar dafio a las es-

pecies y comunidades que viven en esos ecosistemas.
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Figura 2.19: Aspecto general de los microplasticos.

Fisicos

Radiactividad

Un nucleido es un ndcleo con un numero especifico de neutrones y protones. El nimero de
protones y neutrones en un nucleido se designa con un namero superindice delante de su sim-
bolo (15N) o un nimero separado de su nombre por un guioén (nitrdgeno—15). Los electrones
alrededor del nucleo pueden cambiar, por ejemplo, '3'l y 3'l-, pero el nucleido sigue siendo el

mismo. Algunos nucleidos son estables pero otros son inestables. Los isétopos naturales de
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nitrégeno, N y N, son nucleidos estables (los is6topos son atomos con el mismo nimero de

protones pero con numeros diferentes de neutrones).

RADIACION ALFA

nicleos He

/ RADIACION GAMMA
—p emisiones —p NP ondas
electromagnéticas .
NUCLEO \4 .
7 ® RADIACION BETA
RADIACTIVO T

otras emisiones . neuiron . proton

Figura 2.20: Desintegracion radioactiva de la materia.

El término radiacién se refiere a la propagacién de energia a través del espacio. Esto puede
ser en forma de fotones, nucleos atémicos expulsados o sus fragmentos, o particulas subatomi-
cas. Energia calorifica, visible y luz ultravioleta (UV), los rayos X y los rayos gamma (y) son
ejemplos de radiaciones que son fotones o energia electromagnética. Las radiaciones también
se generan dentro de los nucleos de elementos inestables: dichos nucleos se denominan radio-
nucleidos, y sus radiaciones emitidas incluyen particulas alfa (a) (ndcleos helio con una carga
+2), particulas beta () (electrones o positrones con una carga~1 0 *1), y fotones y. Los neutrones
(que no tienen carga) y los protones (que tienen una carga *1) pueden interactuar con otros
nucleos atémicos pero no son emitidos por radionucleidos (aunque se emiten si otros atomos
son excitados por radiaciones). Los radionuclidos emiten estas particulas y fotones para alcanzar
un estado con mayor estabilidad. Algunos lo hacen rapidamente pero otros se descomponen
lentamente, lo que resulta en diferencias en la tasa de desintegracion radiactiva. Algunos decaen
a través de una secuencia de nucleidos inestables o metaestables (series de decaimiento) hasta
que se produce el nucleido mas estable.

Los neutrones pueden crear radionucleidos cuando son generados por procesos antropogé-
nicos. El cobalto-60 (°°Co) es un ejemplo de un radionucleido fabricado usando neutrones en
reactores nucleares. Se utiliza como fuente de radiacion y en instalaciones de irradiacion.

Hay muchas fuentes de radiaciones que pueden afectar a los organismos. Las radiaciones
se generan naturalmente a través de la descomposicion de elementos radiactivos en la tierra.
Todos estos radionucleidos fueron originalmente formados en los nucleos de estrellas que
no sean nuestro sol, o a través de la series de descomposicion de los elementos como el
uranio o torio (que se descompone lentamente y, a su vez, produce elementos radiactivos
como el polonio, radio y radon). Las radiaciones que provienen desde fuera de la tierra in-
cluyen rayos cosmicos, que son predominantemente los nucleos libres de electrones de los

atomos de hierro (Fe?**), protones emitidos desde el sol y neutrinos subatomicos que inciden
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en la atmésfera de la tierra (o son producidos por radiaciones extraterrestres en la atmos-
fera). Aunque estas radiaciones rara vez interactuan directamente con el tejido vivo, pueden
ser importantes porque pueden reaccionar con gases atmosféricos y producir radionucleidos
cosmogénicos (especialmente *H y '“C) que pueden incorporarse a los organismos.

Las emisiones radiactivas de la corteza terrestre se combinan con la radiacion atmosférica
de modo que la dosis de radiacion total al nivel del mar se divide aproximadamente en partes
iguales entre los dos. A mayor altitud, mayor exposicion a la radiacion desde el cosmos ya
que aumenta aproximadamente dos veces por cada 1.6 km de aumento de altitud. La latitud
también afecta la exposicion a la radiacion. El campo magnético de la Tierra desvia las par-
ticulas cargadas cerca del Ecuador, pero los canaliza a la atmdsfera en los polos magnéticos.
Ademas de estas fuentes naturales, la radiacion se genera a partir de la producciéon de armas
nucleares y pruebas, produccion de energia nuclear y numerosas aplicaciones médicas, de
investigacion e industriales.

Las radiaciones infrarrojas y UV, los rayos y y los rayos X son radiaciones electromagnéticas.
Gama-(y) y los rayos X tienen energias mas altas (longitudes de onda mas cortas) que la radia-
cion infrarroja y UV, y sus longitudes de onda y las energias pueden superponerse.

A diferencia de la radiacion electromagnética que se acaba de describir, las radiaciones a 'y
B implican emision de particulas del nucleo. Una particula a esta compuesta de un nuicleo de
helio (2 neutrones y 2 protones) expulsado durante la desintegracion radiactiva. Las emisiones
a penetran solo micrometros en el tejido. Esta es la razén por la cual los radionucleidos emisores
de a crean un riesgo insignificante fuera del cuerpo. Pero ellos pueden producir dafios extensos
incluso en cantidades minimas si se inhala o ingiere. Es decir tienen bajo poder de penetracién
y alta intensidad.

Las particulas 3 son un electron (negatron o B -) o un positréon (B +). Cualquiera puede ser
liberado durante desintegracion nuclear. Considerando la masa como carga, las particulas ay 8
interactian mas con los tejidos vivos que los fotones electromagnéticos. Sin embargo, estas
mismas cualidades también restringen su penetracién en tejidos.

La radiacién puede ser ionizante, en cuyo caso se generan pares de iones cuando la
radiacion interactia y cede energia a la materia. Por ejemplo, rayos y y X, y quizas algunos
fotones energéticos UV en nuestro entorno serian radiaciones ionizantes. Por supuesto, las
particulas ay B también producen pares de iones en la materia, incluida la materia que forma

el tejido vivo.

Rayos: cosmicos, o, B, v, Xy UV: se denominan radiaciones ionizantes,
porque su accion sobre la materia se traduce en "arranque” de e de las
capas periféricas de los atomos con formacion de iones.
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La produccion de iones a lo largo de las vias recorridas por la radiacién a través de los
tejidos es la causa principal de dafio inducido por la radiacion. La naturaleza de las interaccio-
nes de la radiacién con los tejidos vivos depende de la energia de la radiacion (longitud de
onda), masa y carga.

Un fotén de rayos X sin masa y de alta energia pasa facilmente a través de los tejidos, mien-
tras que la particula a con masa y cargada tendra una penetracion limitada. Sin embargo, la
cantidad de energia que una particula a puede transferir al tejido durante la interaccion sera muy
alta en relacién con la de una radiografia.

El gas radon puede usarse para ilustrar que el nivel de exposicion a la radiacion esta influido
por la naturaleza y cantidad de una fuente, tasa de desintegracion radiactiva y posible generacién
en una serie de desintegracion de un elemento. El gas radiactivo, 2?°Rn, se libera en la biosfera
como un producto de la serie natural de descomposicion de uranio-radio.

El 22Rn tiene una vida media relativamente corta (3.8 dias) y produce metales solidos emiso-
res de particulas a, como es el caso del polonio que precipita en los pulmones cuando el %2Rn
es inhalado. La deposicioén local (pulmones) de grandes cantidades de energia de la particula a
da como resultado dafio tisular y potencialmente cancer. Por lo tanto, las cantidades de energia
en el tejido pulmonar a través de particulas a, hacen que la exposicion a ???Rn sea altamente

preocupante.

Temperatura

La contaminacion térmica es cualquier cambio en las condiciones térmicas ambientales
de magnitud suficiente para impactar negativamente en el bienestar humano o ecolégico. La
escala de contaminacion térmica puede ser desde local, como en el caso de una descarga
de una planta de produccién de energia, hasta global como en el caso del calentamiento
global. La contaminacion térmica localizada en la atmdsfera y la hidrosfera tiene una larga
historia de estudio. Mas recientemente, la escala de consideracion para la contaminacion
térmica se ha expandido para abarcar continentes e incluso toda la biosfera debido al cambio
climatico global (Newman et al., 2008).

Existe una influencia de las ciudades sobre la temperatura del aire regional. Este conocido
Efecto Isla de Calentamiento Urbano, indica que las temperaturas en las ciudades suelen ser
mas altas que las de la region rural / suburbana circundante porque las estructuras y mate-
riales que componen la ciudad capturan mas eficazmente el calor que los del campo circun-
dante. Una celda advectiva epifenomenal puede ser creada cuando el aire mas calido se
eleva sobre la ciudad, se enfria y, finalmente, vuelve a la superficie del terreno e ingresa
nuevamente a la ciudad. Los contaminantes como las particulas tienden a ser retenidos en
zonas urbanas por esta celda de circulacion. Se han monitoreado condiciones térmicas ele-
vadas alrededor de grandes ciudades como la ciudad de Nueva York (Bornstein, 1968), ciu-
dades de Quebec (Oke, 1973) y en las grandes megaciudades de China (Wang et al. 1990;
Li et al. 2004).
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El calentamiento de la atmdésfera urbana local puede contribuir también a la contaminacion
térmica en cuerpos de agua que reciben escorrentia de superficies pavimentadas (Herb et al.
2008). Descargas térmicas en la hidrosfera han ocurrido a partir de reactores de energia nuclear
y de produccion. Las elevadas temperaturas desplazan los equilibrios quimicos (ej., sistema buf-
fer de carbonatos), concentraciones de gases disueltos (ej., concentraciones de oxigeno di-
suelto) y transformaciones biogeoquimicas (ej., transformacion de nitrégeno). Ellos también pue-
den impactar negativamente en la bioenergética de organismos individuales, relaciones entre los
hospedadores y sus patdgenos, y también en las relaciones entre los miembros de las comuni-

dades de ambientes acuaticos.

Fuentes de contaminacién

Los contaminantes son emitidos por las fuentes de emisién que pueden ser naturales o artifi-
ciales. Las fuentes artificiales a su vez pueden ser estacionarias o fijas (por ej. industrias) o0 mo-
viles (por €j. tréfico vehicular). Una vez que los diferentes contaminantes alcanzan al medio (aire,
agua, suelo), sufren una serie de procesos, como transporte y dispersion, como asi también
reacciones quimicas. Finalmente, los contaminantes alcanzan los receptores (biota) a través de
diversos mecanismos (precipitacion, escorrentia, cadena alimenticia, entre otros) provocando di-

versos efectos en ellos.

Fuente puntual

El término "fuente puntual”, segun la Clean Water Act (EPA, 2015), se refiere a cualquier
contaminante que ingresa al medio ambiente a través de una emision discernible, confinada y
discreta, la cual incluye pero no limita, a cualquier tuberia, zanja, canal, tunel, conducto, pozo,
fisura discreta, contenedores, material rodante, cria intensiva de ganado y otros de donde los
contaminantes son o pueden ser descargados.

Las fabricas y las centrales eléctricas pueden ser una fuente de contaminaciéon de origen
puntual, que afecta tanto al aire como al agua. Las chimeneas pueden arrojar monéxido de car-
bono, metales pesados, didxido de azufre, didxido de nitrégeno o “material particulado” (particu-
las pequefias) al aire. Las refinerias de petréleo, las fabricas de papel y las plantas de automé-
viles que utilizan agua como parte de sus procesos de fabricacion pueden descargar efluentes
(aguas residuales que contienen contaminantes quimicos nocivos) en rios, lagos o el océano.

Las plantas de tratamiento de aguas residuales municipales son otra fuente comun de conta-
minacion de origen puntual. El efluente de una planta de tratamiento puede introducir nutrientes
y microbios dafinos en las vias fluviales. Los nutrientes pueden provocar un crecimiento desen-

frenado de algas en el agua.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 53



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

~ = % § Vol 4 ‘;.- !‘ . e !
Figura 2.21: Ejemplos de fuentes puntualeé (vertido de efluentes) y difusas (basurales, alcantrilados) de contamina-
cién de las aguas superficiales.

Fuente difusa

La contaminacién a través de “fuente difusa” es lo opuesto a la contaminaciéon de fuente
puntual, y los contaminantes se liberan en un area amplia. Como ejemplo, se puede mencio-
nar el efecto de una tormenta eléctrica sobre una calle de la ciudad. A medida que el agua
de lluvia fluye sobre el asfalto, arrastra las gotas de aceite que se filtraron de los motores de
los automoviles, las particulas de goma de los neumaticos, los desechos de los perros y la
basura. La escorrentia va a una alcantarilla pluvial y termina en un rio, arroyo cercano y
finalmente en el mar. La escorrentia es una de las principales causas de contaminacién por
fuentes difusas.

En las zonas rurales, la escorrentia puede lavar los sedimentos de los caminos, rutas, sende-
ros, en un tramo forestal talado. También puede transportar acido de minas abandonadas y eli-
minar plaguicidas y fertilizantes de los campos agricolas. Toda esta contaminacion terminara en
cuerpos de agua dulce cercanos tales como arroyos, rios y lagos, o en el mar. Asimismo la apli-
cacion de agroquimicos con la consecuente posible deriva atmosférica se considera una fuente
difusa de contaminacion.

Los contaminantes atmosféricos son los principales contribuyentes a la lluvia acida. Se for-
man en la atmdsfera cuando el diéxido de azufre y los 6xidos de nitrégeno se combinan con
el agua. Debido a que la lluvia acida es el resultado del movimiento a largo plazo de esos
contaminantes provenientes de fabricas y plantas de energia, se considera contaminacion

de fuente difusa.

Figura 2.22: Ejemplos fuentes puntuales (chimeneas) y difusas (pulverizaciones, escapes de automoéviles) de contami-
nacion atmosférica.
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Distribuciéon y destino

El comportamiento de los contaminantes en el ambiente depende de las caracteristicas fisicas
y quimicas de los compuestos, tales como la densidad, solubilidad, polaridad, y de las caracte-
risticas del medio como factores climatologicos (temperatura, vientos, humedad y precipitacio-
nes), tipo de suelo (permeabilidad, estructura, tamafio de particulas, contenido de humedad y de
materia organica), presencia o no de cobertura vegetal. Una vez que alcanzan el suelo, los con-
taminantes pueden sufrir diferentes procesos de transformacion y transporte como adsorcion,
hidrdlisis, fotdlisis, envejecimiento, transformacion quimica y bioldgica, lixiviacién, escorrentia,
volatilizacion. Dichos procesos de transporte permiten que los contaminantes alcancen los cuer-

pos de agua superficial como lagunas, arroyos, lagos y rios.

En la Tabla 2.1 se enumeran propiedades de las sustancias quimicas de importancia para

predecir su comportamiento ambiental se encuentran

Tabla 2.1. Propiedades de los contaminantes

Estructura y peso molecular
Solubilidad

Presion de vapor

Constante de Henry

Particién octanol/agua

Constante de adsorcién a sélidos

Constante acido base

Coeficiente de actividad

Constante de complejacion

Constante redox

Constante de polimerizacién

Coeficiente de difusiéon

Espectro de absorcion de luz

Factor de bioconcentracion

Constante de hidrdlisis

Tamano de particula

Las vinculadas con la estructura molecular suelen ser de gran utilidad para el desarrollo
de los modelos de relacién cuantitativa estructura-actividad (QSAR) que permiten predecir la
reactividad y actividad biolégica de una molécula. Por otra parte, constantes como la de
Henry (H), que vincula la solubilidad, S (mol m), y la presion de vapor, Py (atm), de una

sustancia segun la ecuacion:
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Permite predecir en que compartimiento ambiental tendera a encontrarse en mayor medida
dicho contaminante. En la Figura 2.22 se muestra un ejemplo de tres sustancias con diferentes
relaciones entre la solubilidad y la presién de vapor y cual seria el compartimiento ambiental en
el que se esperaria encontrarlas. Valores de H < 3 10-7 indican sustancias con una volatilidad
menor a la del agua, entre 3x107 y 10 sustancias poco volatiles, entre 10-% y 10-® son conside-

radas volatiles y >10-® muy volatiles.

H = 1600000
100
H = 10000
g H=100
< 1
o ;
§ @ B (aire) H=001
- 0.01 H = 0,0001
S
= H =0,000001
o
% 0.0001
@ A (suelo/sedimento) C (agua)
0.000001
0.000001 0.0001 0.01 1 100

Solubilidad (mMol/L)

Figura 2.23. Relacion entre la solubilidad y la presién de vapor de tres sustancias hipotéticas

y el compartimiento ambiental donde se esperaria encontrarlas con mayor probabilidad.

Otras constantes de gran utilidad para determinar el destino de los contaminantes son la
constante de particion octanol agua (Kow) y la constante de particién carbono organico agua
(Koc) que indican la lipofilicidad y la afinidad por la materia organica, respectivamente, y que para
contaminantes organicos neutros permiten estimar su capacidad de bioacumularse o de sorberse
sobre particulas con diferentes porcentajes de materia organica tanto en el suelo, sedimentos, y
material en suspension en ambientes acuaticos o en la atmdsfera. Sustancias con valores de log
Kow entre 5y 6 suelen considerarse bioacumulables. Por ejemplo, los hidrocarburos alifaticos
halogenados suelen presentar valores de log Kow ente 1y 3, los hidrocarburos aromaticos entre
3y 5ylos PCBs entre 4y 10. Por otro lado, los log Koc de plaguicidas como el 2,4D, la atrazina,

glifosato y cipermetrina son estimadas en 1,2, 2,2, 3,4 y 6,6, respectivamente, mostrando la ma-
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yor afinidad del insecticida por la materia organica que generalmente queda retenido en los se-
dimentos mientras que los herbicidas 2,4D y atrazina, tendran relativamente mayor afinidad por
la fase acuosa y tendran mayor capacidad de movilizarse.

Para los contaminantes organicos cargados, una constante importante es la de disociaciéon
acido-base (pKa), que es el pH al cual la especie ionizada y no ionizada se encuentran en la
misma concentracién. Muchos plaguicidas y contaminantes emergentes como los productos far-
maceéuticos son sustancias cuyo estado de ionizacion depende el pH del medio y algunos de
ellos, como el glifosato o el sildenafil (Figura 2.24), poseen mas de un grupo funcional que puede

ionizarse y por tanto mas de un pKa.
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Figura 2.24. Ejemplos de sustancias organicas ionizables en funcion del pH que poseen mas de un valor de pK,,

como el herbicida glifosato (A) y el farmaco sildenafil (B).

Ademas de las propiedades fisicoquimicas de las sustancias, también son importantes las
caracteristicas fisicas (superficie, profundidad, flujos, tasas de sedimentacién, irradiacion, etc.),
quimicas (temperatura, pH, potencial redox, dureza, salinidad, materia organica, etc.) y biologi-
cas (actividad microbiolégica, estado trofico, productividad, etc.) del ambiente. Asi por ejemplo,
en los ambiente mas célidos las actividades microbiolégicas son mas activas y por tanto la de-

gradacion de los contaminantes mas rapida que en ambientes frios.
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Tabla 2.2. Principales procesos ambientales que determinan
la distribucién y destino de los contaminantes

Transferencia de fases

Disolucién <—> precipitacion

Adsorcion <—> desorcién

Volatilizacion <—> deposicion

Transporte

Dispersion y transporte en masas (adveccion)

Sedimentacion

Difusion

Enterramiento

Transformacion

Abidtica

Hidrolisis

Fotdlisis

Disociacién

Oxidoreduccion

Biédtica

Biodegradacién aerdbica

Biodegradacion anaerdbica

Finalmente, los procesos que determinan la distribucién y destino de los contaminantes en el
ambiente pueden dividirse en procesos de transferencia de fases, procesos de transporte y pro-
cesos de transformacion. En la Tabla 2.2. se enumeran los procesos mas relevantes y en la
Figura 2.25 se observan los principales procesos de transferencia de fases (ej. volatilizacién pre-
cipitacion, etc.) de transporte (ej. adveccion, lixiviacion) y transformacion (ej. fotdlisis, hidrdlisis,

biotransformacion, etc.) que ocurren con la dinamica de los contaminantes en el ambiente.
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Figura 2.25: Procesos de transferencia de fases, transporte y transformacién que condicionan la distribucion y destino
de los contaminantes en los diferentes compartimientos ambientales (atmosférico, terrestre, acuatico).

Dentro de los diferentes procesos que gobiernan el destino de contaminantes en el ambiente,

a continuacion, se describen algunos de ellos, otros seran explicados en los capitulos siguientes:

Sorcién: Es el proceso por el cual un compuesto en solucién interacciona con un solido. Incluye
la adsorcidn, el cual es un proceso fisico en donde existe una retencién del soluto sobre la
superficie de un material sélido. Por otro lado, el proceso de absorcidn, se refiere a la reten-
cion del soluto (contaminante) dentro del sélido, con difusién de masas entre fases. La sorcion
de un contaminante en suelo o sedimentos restringe su movilidad hacia el agua subterranea
y su disponibilidad para ser asimilado por los organismos.

Lixiviacién: Este proceso involucra el movimiento de un compuesto quimico hacia capas profun-
das a través del suelo o sedimentos, pudiendo alcanzar el agua subterranea.

Volatilizacién: Es el proceso por el cual existe un cambio fisico de una fase liquida o solida a una
fase gaseosa. Este hecho implica la posibilidad que los contaminantes alcancen la atmosfera
y puedan transportarse a través de ella. La presion de vapor es uno de los factores mas
importantes que determina la volatilizacion. Las emisiones atmosféricas contribuyen a la con-
taminacion de diferentes ecosistemas a través de deposicion seca (contaminantes adsorbidos
a particulas) o deposicion humeda (lluvias).

Descomposicion quimica: Proceso por el cual los contaminantes pueden degradarse en el suelo,
sedimentos, o adsorbidos a la biota. Existen en general seis reacciones (abidticas) que pue-

den ocurrir: hidrdlisis, fotdlisis, sustitucién, eliminacién, oxidacion y reduccion.
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CAPITULO 3

Biodisponibilidad, bioconcentracién,
bioacumulacion y biomagnificacion
de los contaminantes

Pedro Carriquiriborde

En el capitulo previo, se han identificado las principales familias de contaminantes ambienta-
les y los factores que determinan su distribucion y destino en el ambiente. Una vez en él, dichos
contaminantes pueden ser incorporados por los seres vivos, acumularse y alcanzar concentra-
ciones internas en sitios blanco desencadenando asi su accion téxica. Segun McCarty (1990), la
toxicidad de un contaminante es la resultante de tres fases de accion (Figura 3.1.). Una primera
fase de exposiciodn, dada por los factores fisicos quimicos y bioldgicos que determinan su bio-
disponibilidad, o sea, en que grado un contaminante puede ser incorporado por el organismo.
Luego una segunda fase de particion, dada por los factores que condicionan la absorcion, dis-
tribucion, metabolizacion y excrecion, que determina la toxicocinética y por tanto la bioacumula-
cion del contaminante. Finalmente, una tercera fase de potencia, dada por la concentracion in-
terna del contaminante que, segun su mecanismo de accién, interaccionara con las biomoléculas
en el sitio blanco, y sumado a los mecanismos de reparacién/compensacion que posea el orga-

nismo, determinara la toxicodinamica y consecuentemente la toxicidad del contaminante.

Medio externo Medio Interno
Exposicion Toxicocinética Toxicodindmica

Particion

Biodisponibilidad

Bioacumulacion

Toxicidad

Figura 3.1: Las tres fases de la accion tdxica propuesta por McCarty (1990)
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En el presente capitulo se trataran las dos primeras fases, identificando los principales factores
que afectan la incorporacion y los procesos que determinan la acumulacion de los contaminantes

en los seres vivos y en los proximos capitulos se trataran los efectos toxicos que inducen.

Factores ambientales que condicionan la acumulacioén
de los contaminantes en la biota

Una vez que los contaminantes ingresan al ambiente y se distribuyen en los diferentes com-
partimientos ambientales, no todas las moléculas del mismo alli presentes son capaces de in-
gresar a los organismos y producir efectos adversos. Por consiguiente, se define como biodis-
ponibilidad ambiental a la proporcion del total de la masa de un contaminante hallada en un
compartimiento ambiental que se encuentra en una forma quimica (biodisponible) capaz de ser
absorbida por los organismos vivos y producir un efecto biolégico adverso. Este concepto puede
diferenciarse del concepto de biodisponibilidad farmacolégica al cual se refiere a la proporcion
de la dosis administrada que alcanza su sitio blanco dentro del organismo.

Como fuera mencionado en el capitulo anterior, en todos los compartimientos ambientales se
pueden encontrar las cuatro fases: sélida, acusa, gaseosa y biota, por tanto uno de los factores
que influira sobre la biodisponibilidad de los contaminantes es su afinidad diferencial por cada
una de las diferentes fases, y que puede ser descrito por las constantes de reparto entre cada
fase o alternativamente por su fugacidad. Los factores que determinan la biodisponibilidad am-
biental de una sustancia difirieren si se trata de compuestos organicos o inorganicos.

La biodisponibilidad de los metales y metaloides desde la fase acuosa se ven afectados por
las caracteristicas fisicoquimica del agua. El pH es un factor muy importante que modifica el
equilibrio quimico entre diferentes especies quimicas de sustancias como el amonio
(NH3+H*<>NH4") y el cianuro (H*+CN<«<>HCN), afectando asi su biodisponibilidad ya que la es-
pecie neutra es la que atraviesa con mayor facilidad las membranas. La biodisponibilidad de los
metales y metaloides también son afectados por la especiacion quimica. Los cationes metalicos
compiten por otros cationes por ligandos disueltos, es decir aniones con los que pueden formar
compuestos de coordinacién o complejos. Tales ligandos pueden ser organicos o inorganicos.
Entre los organicos se encuentra la materia organica disuelta natural conformada por los acidos
humicos y fulvicos, que poseen una amplia variedad de grupos funcionales tales como acidos
carboxilicos y fendlicos. Entre los ligandos inorganicos relevantes en agua salada, se pueden
enumerar el: BOH, BOHy4", CI-, CO32, HCOs, F-, H2PO4", HPO42, NH3, OH-, Si(OH)s y SO42. En
agua dulce, los ligandos inorganicos mas relevantes son: Cl, COs?2, HCOs", F-, OH y SO4+2. En
condiciones andxicas también resultan importantes el NHs, HS", S2. El agua también es un im-
portante ligando que forma esferas de hidratacion alrededor de los cationes metalicos.

Es posible calcular el equilibrio termodinamico de las diferentes especies de un cation metéa-
lico en funcién del pH, Eh, concentracion de diferentes ligandos, temperatura y fuerza idnica del

medio. De tal forma se puede utilizar la concentracion del cation libre estimada para normalizar
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la concentracion de un metal en cuerpos de agua con diferentes caracteristicas fisicoquimicas.
Ello es importante dado que la biodisponibilidad, y por ende la toxicidad, de un metal correlaciona
con la concentracion del cation libre y ha dado origen al “modelo de actividad del ion libre”
(FIAM). Sin embargo, no siempre el cation libre es la especie que posee mayor biodisponibilidad.
Algunos complejos de metales de la clase B (ej. HgCl2) pueden ser mas lipofilicos que el cation
(Hg*?) y tales complejos neutros del cloro en ambientes marinos pueden incrementar la biodis-
ponibilidad del metal. Los metales del grupo del platino (Pt, Pd, Rh), de importancia ambiental
por su utilizacion en los catalizadores de los autos, pueden formar complejos con ligandos orga-
nicos que incrementan su biodisponibilidad.

La fisicoquimica del agua también afecta la competencia entre cationes por los sitios de unién
en las membranas modificando la biodisponibilidad. Cationes monovalentes como Ag* compiten
con H* por los sitios de union en las superficies bioldgicas. En el caso del Cu*?, por su radio
idnico semejante, compite particularmente con el Na*. Por otro lado, los cationes bivalentes como
el Cd competiran con el Ca*? y el Mg*?, por consiguiente, la dureza del agua es un parametro
importante para predecir su biodisponibilidad.

La microcapa estancada que recubre las superficies biolodgicas posee un papel muy impor-
tante ya que puede modificar drasticamente la fisicoquimica del medio mas préximo a la mem-
brana. La excrecion de NH4*, NHs, HCO3s y CO2 desde las superficies respiratorias puede modi-
ficar rapidamente las condiciones del medio que fluye sobre la membrana.

En el caso de los compuestos organicos, la biodisponibilidad desde la fase acuosa puede
ser predicha de forma cuantitativa en funcion de las relaciones estructura-actividad cuantitativa
(QSARSs) que utiliza parametros moleculares para predecir actividades bioldgicas tales como la
biodisponibilidad y toxicidad.

Sin embargo, en ecotoxicologia, la biodisponibilidad de un compuesto organicos se estima
mas comunmente mediante la constante de reparto octanol/agua, Kow. En esta aproximacion
simple, el organismo es considerado como una esfera lipidica recubierta por una bicapa lipidica
y se considera que el contaminante ingresa y sale por difusiéon pasiva alcanzandose, en un
tiempo dado, un equilibrio termodinamico entre las ambas fases. La constante se obtiene a partir
de un reparto liquido/liquido de acuerdo a la solubilidad diferencial del soluto en el octanol y el

agua. La expresion matematica de dicha relacion esta dada como:

K. = Coctanol
ow — C
agua

En términos de la fugacidad (f), “tendencia de escape”, de cada sustancia, cuando se alcance

tal equilibrio, por definicion, estas seran iguales para ambas fases segun:

foctanot = fagua

La fugacidad se encuentra relacionada con la concentracién (C; mol/m3)de la sustancia en

la fase a través de la capacidad de fugacidad (Z; mol/m? x Pa) de acuerdo a la expresion:
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ZL-Xfl-=Ci

Por consiguiente, dada la fugacidad de ambas fases en el equilibrio termodindmico, se puede
relacionar Kow tanto con las concentraciones y las capacidades de fugacidad de ambas fases
segun la ecuacion:

Coctanol _ Zoctanol

Kow =

Cagua Zagua

La constante de particién Kow correlaciona linealmente con la acumulacion de contaminantes
organicos que poseen valores de log Kow entre 3 y 6. Sin embargo, la prediccion no es buena
para compuestos con log Kow <3 o >6. En el primer caso se debe a que las membranas imponen
una restricciéon para la incorporacion y eliminacion de sustancias mas hidrofilicas disminuyendo
su acumulacién respecto a la predicha por el Kow. En el otro extremo, las sustancias superhidro-
fébicas, suelen ademas poseer un tamano molecular demasiado grande que por un lado reduce
su difusion a través de las membranas y por otro su solubilidad en los lipidos se desvia de la
predicha por el Kow. En la Figura 3.2. se muestra la relacién entre el logaritmo de la constante de

incorporacion (log Ku) y eliminacién (log Ke™) y el factor de bioacumulacién con el log Kow.

A
v
A
v

A
v

Figura 3.2: Relacion entre el Kow y el fator de bioconcentracion y constantes de incorporacion y eliminacion

En el caso de la biodisponibilidad de los contaminantes organicos desde el agua resulta tam-
bién importante considerar si los mismo son ionizables o no ya que el pH del medio puede mo-
dificar su estado de ionizacion y por consiguiente su biodisponibilidad, dado que, de acuerdo con
la “hipétesis de particién-pH” la mayor biodisponibilidad esta dada por la difusiéon de la especie
no ionizada a través de la membrana. Recordemos que el pKa se define como -log de la constante

de ionizacién (Ka) para un acido débil de Brgnsted calculada como:
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_[H X X

Ka = "Tax]

A su vez, la proporcion de un acido monobasico y una base monoacida puede estimarse segun

la relacién de Henderson-Hasselbalch de acuerdo a las siguientes expresiones, respectivamente:

1
b = T3 towrvra
_ 1
fu = T 1 opkapr

Sin embargo, en algunos casos la especie ionizada también puede contribuir a la biodisponi-
bilidad total del contaminante organico, y desde ya, la hipétesis de particion-pH no es valida para
aquellos contaminantes que son incorporados a través de transportadores especificos.

En los ambientes acuaticos, no sdlo es de relevancia la fase acuosa, sino también el material
particulado en suspension que puede afectar drasticamente la biodisponibilidad de los contami-
nantes. Dado que en general se asume que la fraccion soluble del contaminante es la que posee
mayor biodisponibilidad, una aproximacion para estimar dicha fraccion es mediante la constante

de reparto entre la fase sélida (particula) y la fase acuosa (Kpw)segun la expresion:

Donde, Cp es la concentracion del contaminante adsorbido en la particula y Cw la concentra-
cion del mismo en el agua. Para el caso de los contaminantes organicos, resulta particularmente
relevante el contenido de carbono organico que compone la particula y la constante de reparto

carbono organico agua (Koc) que posea el contaminante, calculada como:

Koo =

Donde, Coc es la concentraciéon del contaminante en la fase carbono organico y Cw en la fase
acuosa. La particién basada en el carbono organico resulta un buen estimador de la cantidad de
contaminante adsorbido a particulas naturales. Dado que las concentraciones de los contami-
nantes son tipicamente bajas, la relacion entre la concentracion del mismo y la adsorcion al car-
bono organico puede considerarse lineal. A diferencia del Kow, el Koc puede variar con la natu-
raleza de la materia organica. Sin embargo, ambas constantes pueden ser relacionadas, de

forma general, mediante la ecuacion:
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Donde, doc es la densidad del carbono organico. Por tanto, para particulas con una fraccién
de carbono organico dada por f,. y una densidad aproximadamente de 1, la constante de parti-

cion particula/agua puede expresarse como:

C
pr = Cp = foc X Koc = foc X Kow
w

Resulta importante poder conocer cual es la fraccion disuelta del total de un contaminante

presente en un ambiente acuatico. Si consideramos que:
Ceot = Cy + Gy
Por tanto, si se remplaza Cp por C,, x K,,, obtengo:

Cow 1
Coot 1+ Kpy XX

Donde X es la fraccién volumétrica (Kg/L) de particulas, que tipicamente posee un valor de

10-°. Substituyendo ecuaciones se la fraccion disuelta puede calcularse también como:

En la Figura 3.3 se muestra la relacion entre los sdlidos totales en suspensién (con un de con-

tenido de carbono organico del 10%) y la fraccion disuelta para contaminantes con diferentes Koc.

Figura 3.3: Relacion entre la concentracién de sélidos suspendidos en el agua y la fraccion disuelta de contaminantes
organicos con diferentes K.
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La biodisponibilidad de los contaminantes inorganicos desde la fase solida (aerosoles, ali-
mentos, sedimentos, suelos, etc.) no es sencillo de predecir, aunque pueden mencionarse algu-
nas consideraciones generales. La biodisponibilidad de los metales y metaloides desde aeroso-
les sdlidos no sélo depende de su forma quimica, sino también del tamafio de las particulas
sélidas. Por ejemplo, las particulas con diametros menores a 1 um pueden penetrar mas profun-
damente en el sistema respiratorio llegando a depositarse en los bronquiolos, ductos alveolares
y alveolos, mientras que particulas de mayor tamafio suelen quedar retenidas por los vellos na-
sales o en la region nasofaringea. Se ha sugerido ademas que los contaminantes mas hidroso-
lubles adsorbidos en las particulas tienden a ser mas biodisponibles en el pulmén que los lipo-
solubles. Los haluros de plomo generados en el escape del automovil se disuelven mas facil-
mente en el pulmdén que el sulfato de plomo adsorbido al polvo de la carretera. La distribucion
del contaminante en la particula también es importante. El arsénico que se deposita sobre la
superficie de las cenizas al salir por las chimeneas de las plantas termoeléctricas a carbon es
mas biodisponible que si estuviera distribuido homogéneamente en toda la particula.

Estimar la biodisponibilidad de los contaminantes desde el alimento también es un tema com-
plejo ya que depende de muchos factores. El porcentaje de asimilacion de un contaminante en
el alimento variara de acuerdo al tipo de alimento. Es conocido, por ejemplo, que el zinc se ab-
sorbe mejor desde las carnes que desde los cereales y deficiencias crénicas de zinc se han
encontrado en poblaciones humanas de Medio Oriente con enanismo, donde no solo la dieta es
a base de cereales, sino que ademas se tiene la costumbre de ingerir arcilla que reduce ain mas
la biodisponibilidad intestinal del metal. La ingestién de municiones de plomo por las aves se ha
transformado en un problema ambiental de relevancia en zonas de caza dado que la biodisponi-
bilidad del plomo se incrementa en el estémago por el molido y disolucién en el medio acido.
Para evaluar la eficiencia de la asimilacién, o en otras palabras cuan biodisponible esta un con-
taminante en diferentes alimentos, pueden realizarse estudios de laboratorio comparando la ab-
sorcion del contaminante respecto a trazadores, como por ejemplo el Cr. Para ello el contami-
nante y el trazador se miden en el alimento y en las heces, asumiendo una asimilacion despre-
ciable del trazador. El tamafio y tipo de particula solida también juega un papel muy importante,
por ejemplo, en organismos filtradores como los bivalvos dado que posee un sistema altamente
selectivo y algunas particulas muy pequena pueden ser incorporadas directamente como tales
por los fagocitos presentes en las branquias.

La biodisponibilidad de los metales y metaloides desde el sedimento es dificil de estimar. En
términos generales se asume la existencia de una relacién entre la concentraciéon del metal en
el sedimento y en el agua intersticial y que ésta ultima es la que se encuentra biodisponible para
los organismos benténicos. Sin embargo, dicha relacion no sélo depende de la concentracién
total del meta sino también de la naturaleza del sedimento que retendra con mayor o menor
fuerza al metal sobre su superficie y por tanto resulta mas importante conocer la fraccion extrac-
table del metal (ej. con HCL 1N). En sedimentos oxicos, los 6xidos de hierro y el contenido de
carbono organico reducen la biodisponibilidad de los metales. Mientras que en sedimentos ano-

xicos los sulfuros poseen un papel preponderante en la reduccion de la biodisponibilidad de los
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metales. Por consiguiente, desde el punto de vista ecotoxicoldgico, suele normalizarse la con-
centracion total del metal respecto al hierro, carbono organico y sulfuros acidos volatiles. Sin
embargo, tales estimaciones deben considerarse cuidadosamente dado que no siempre las re-
laciones son sencillas. Ademas, hay organismos del bentos que no soélo estan expuestos a los
metales disueltos en el agua intersticial por via dérmica, sino que suelen ingerir el propio sedi-
mento y por tanto dichas normalizaciones pueden no resultar efectivas para estimar la biodispo-
nibilidad. Para estos casos suele utilizarse una estrategia denominada biomimética que deter-
mina los metales extractables por un jugo gastrico sintético. Esta aproximacion ha sido utilizada
para estimar la toxicidad de metales en el suelo para los anélidos.

En el caso de la biodisponibilidad de los contaminantes organicos desde el alimento, es im-
portante considerar si los mismo son ionizables o no ya que el pH del jugo gastrico puede modi-
ficar su estado de ionizacion y por consiguiente su biodisponibilidad. Ello es particularmente re-
levante para aquellos compuestos con un pKa entre 2,5y 7,5 ya que aquellos acidos débiles con
pKa mayores a 8 permaneceran siempre no ionizados a pHs gastricos. Sin embargo, al igual que
lo mencionado para la biodisponibilidad desde la fase acuosa, en algunos casos la especie ioni-
zada también puede contribuir a la biodisponibilidad total del contaminante organico y la hipotesis
de particion-pH no seria valida para aquellos contaminantes que son incorporados a través de
transportadores especificos.

Para el caso de los compuestos organicos no ionizables y lipofilicos, la biodisponibilidad
puede vincularse con el Kow. Estudios con peces han mostrado que la mayor biodisponibilidad
desde el alimento se observa para aquellos compuestos con un log Kow de 6. Sin embargo, si
se considera la biodisponibilidad desde el suelo, compuestos como PCBs con log Kow entre 4 y
7 son adsorbidos fuertemente a las particulas edaficas y no se encuentran facilmente biodispo-
nibles para las plantas, mientras que pesticidas como los neonicotinoides, con Kow de entre 1y
2, resultan mas biodisponibles.

La “regla de cinco” de Lipinski es una regla empirica que ha sido desarrollada para estimar
cuan asimilable pude ser en humanos, por consumo oral, un medicamento que no es susceptible
de transporte activo. La regla resulta también util para estimar la biodisponibilidad de contami-
nantes lipofilicos neutros desde la dieta. La misma establece que para que un compuesto sea

biodisponible oralmente no debe violar mas de una de las siguientes consideraciones:

1. poseer menos de cinco donadores de enlaces por puentes de hidrégeno (atomos de nitro-
geno u oxigeno con al menos un atomo de hidrégeno).

2. poseer menos de diez aceptores de enlaces por puentes de hidrégeno (atomos de nitré-
geno, oxigeno o flaor).

3. poseer un peso molecular < 500 uma.

poseer un log Kow < 5

La biodisponibilidad de contaminantes lipofilicos desde el sedimento para especies bentdnicas

usualmente suele decrecer al aumentar el Kow dado que en la particion particula/agua intersticial
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se reduce la concentracion del contaminante en la fase acuosa. La biodisponibilidad decrece tam-
bién al aumentar el contenido de carbono organico del sedimento y aumentar el Koc del contami-
nante. Para compuestos organoclorados se ha observado que la mayor biodisponibilidad se en-
cuentra para aquellas sustancias con un Kow préximo a 6. Sin embargo, otros estudios indican que
la lipofilicidad por si sola no es suficiente para estimar la biodisponibilidad de los contaminantes
organicos desde el suelo, debiéndose considerar ademas el momento dipolar, el tamafio molecular

y la configuracion estructural.

Vias de exposicion por las que pueden ingresar
los contaminantes al organismo

En la primera fase de la accidn téxica, es importante primero identificar cual o cuales son las
vias de exposicion (Figura 3.4.) por las cuales el contaminante estara en contacto con el orga-
nismo e ingresara al mismo.

Uno de los eventos evolutivos que dieron origen a los organismos vivos en la tierra fue la apa-
ricion de una barrera que delimitara un medio interno donde ocurrieran reacciones metabdlicas
especificas e independientes del medio externo circundante. Tal barrera estuvo primeramente dada
por una bicapa de fosfolipidos que dio origen a la actual membrana plasmatica y que fue capaz de
organizarse espontaneamente en vesiculas huecas y autoselladas (liposomas). Luego, durante la
evolucién se sumaron otras estructuras como las paredes celulares de las bacterias, hongos y
vegetales. Mas tarde, con el origen de los organismos pluricelulares aparecieron sistemas de unio-
nes intercelulares, particularmente importantes en los epitelios que recubren dichos organismos y
que aislan el medio interno del externo. En los animales la via puede ser dérmica (por el epitelio
de la piel o el tegumento), por via respiratoria, epitelios de los pulmones o las branquias, o por via
digestiva (epitelio intestinal). En las plantas, las vias de exposicién mas frecuentes son la radicular

(epitelio de las raices) o la foliar (epitelio que recubre las hojas o por los estomas).

Via dérmica

Organismo

Figura 3.4: Posibles vias de exposicidn de los contaminantes para organismos animales y vegetales.
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Incorporacién de los contaminantes a través
de las membranas biolégicas

Por cualquiera de las vias mencionadas, los contaminantes que se encuentran en el am-
biente para poder ingresar al interior de las células e interactuar con las moléculas blanco
que determinan su accion toxica deberan ser capaces de atravesar las barreras antes men-
cionadas. Si bien las paredes celulares pueden ser una barrera importante, suelen poseer
poros que les confieren una permeabilidad selectiva menor que la de las membranas biol6-
gicas. Por tal motivo, comprender las propiedades de las sustancias que son capaces de
atravesar las membranas plasmaticas y los sistemas de trasporte que en ellas existen es de
gran importancia a la hora de predecir la capacidad de diferentes contaminantes puedan o
no ingresar al organismo (Figura 3.5.). Aquellos contaminantes hidrofébicos, liposolubles y
con Kow altos, podran atravesar libremente las membranas bioldgicas en favor del gradiente
de concentracion sin costo energético alguno por difusién simple. Dicha capacidad se ira
reduciendo a medida aumente su polaridad, o sea, se trate de sustancias mas hidrofilicas,
hidrosolubles y con Kow bajos, y aumente el tamafo de la molécula. Aquellos contaminantes
que posean grupos quimicos cargados a valores de pH ambientalmente relevantes, no po-
dran difundir libremente a través de las membranas bioldgicas, las cuales son impermeables
a los iones. Aquellas moléculas polares, de gran tamafio o que se encuentren ionizadas sélo
podran atravesar las membranas asistidas por algun tipo de transporte mediado por protei-
nas de transporte o por vesiculas que se formen por invaginacién, o se fusionen con, la
membrana plasmatica por mecanismos de endocitosis y exocitosis, respectivamente. Los
iones inorganicos podran moverse de un lado a otro a través de canales i6nicos, dependien-
tes, o no de voltaje, si lo hacen en favor del gradiente electroquimico, o a través de bombas
idnicas impulsadas por ATP, si lo hacen en contra del gradiente electroquimico. Las molécu-
las organicas seran transportadas por difusion facilitada si lo hacen en favor del gradiente
electroquimico a través de proteinas especificas o por transporte activo, si se mueven en
contra del gradiente electroquimico utilizando proteinas que requieren de ATP u otra fuente
que les provea de energia para ello. Los sistemas de transporte mencionados, pueden en
algunos casos transportar simultaneamente dos sustancias (cotransporte) ya sea en el
mismo sentido (simporte) o en sentidos opuestos (antiporte). En otros casos, varios trans-
portadores pueden actuar simultaneamente conformando un sistema de transporte multiple
integrado. Algunos contaminantes podran ser incorporados o eliminados por medio de endo-
citosis o exocitosis, mediante la invaginacion de la membrana plasmatica o la fusion de ve-

siculas a la misma con gasto de energia.
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Pasaje de sustancias a través de la mem- Pasaje de sustancias a través de la membrana
brana plasmatica por difusion simple. plasmatica por transportadores o vesiculas
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Contaminantes hidrofilicos pequefios

(Ej. atrazina, carbofuran, metolaclor, '
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Figura 3.5: Mecanismos de ingreso y egreso de los contaminantes a través de la membrana plasmatica.

Como ejemplos de canales idénicos pueden mencionarse los canales de sodio y calcio, que
en las membranas plasmaticas de las branquias de los organismos acuaticos pueden ser utili-
zado por le Cu* o el Cd*?, respectivamente, para ingresar a las células, provocando desbalances
ionicos de Na*y Ca*? en el plasma. Contaminantes polares o con cargas como muchos farmacos
o plaguicidas, son incorporados o eliminados por transportadores especificos que se encuentran
en las membranas de diferentes tejidos. Ente los transportadores mas relevantes que contribu-
yen a la incorporacion de moléculas organicas en mamiferos se encuentran el polipéptido de
transporte de aniones organicos (oatp) hepatico, el transportador de aniones organicos (oat) re-
nal y los transportadores de cationes organicos (oct) hepatico, renal y placentario. En el intestino
son relevantes el transportador de nucleétidos (nt), el transportador de metales divalentes (dmt)
y el transportador de péptidos. En la eliminacién de moléculas organicas se pueden mencionar
como relevantes la proteina de resistencia-multi-droga (mdr) o glicoproteina-p importante en la
excrecion biliar de xenobidticos en el higado y reduccion de absorcién intestinal, en la barrera
placentaria y sanguinea. Otro transportador de xenobidticos importante es la proteina de resis-
tencia multiple a drogas (mrp) que actua en la excrecion urinaria y hepatica. Otros contaminantes
como los PCBs, hidrocarburos aromaticos policiclicos o disruptores endécrinos como el EEz,
pueden atravesar las membranas por difusion pasiva. Es posible identificar si una sustancia dada
atraviesa las membranas por difusion o con la asistencia de un trasportador por la relacion entre
la concentracion del contaminante y la velocidad de ingreso. En aquellas sustancias que lo hacen
por difusién simple dicha relacién es lineal, mientras que en las que lo hacen a través de un
transportador la cinética sigue una funcién de saturacion tipo Michaelis-Menten donde llega un

punto que por mas que aumente la concentracion del contaminante, la velocidad de ingreso no
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aumenta (Vmax) y €n la cual puede calcularse la constante Km que equivale a la concentracion del

contaminante que corresponde con %2 de Vmax (Figura 3.6.).

Vmax ________________________________________________________
T _ Vinax X [Conc.]
Cone. = g+ [Conc.]
< Difusion simple
£ Ve o
=] (d
E I
k-] ] Veone. = a X [Conc.] +b
L .
%3 1
o 1
() 1
= :
1
1
Km

Concentracién (mol/L)

Figura 3.6. Diferencias en la cinética de acumulacién entre un contaminante que atraviesa
la membrana plasmatica por difusién simple o por medio de un transportador.

. . ., d . .
La velocidad de difusion (d—f) a través de las membranas puede ser estimada de acuerdo a la

Ley de difusién de Fick:

dx  AX Dy X Ky X (C, — C)
dt d

Donde, Dm es el coeficiente de difusion (cm?/min), A el area de la membrana (cm?), Kmm el
coeficiente de particibn membrana/medio (en general proporcional a Kow ¥ Koa), Co ¥ Ci es la
concentracion (mol/L) externa (sobre la superficie de la membrana) e interna del contaminante
(aproximadamente igual a la del plasma), respectivamente, y d es el grosor de la membrana (cm).

Sin embargo, la incorporaciéon de un contaminante “in vivo” no sélo depende de la permeabilidad
de la membrana, sino que puede estar limitada por la microcapa de medio estancada, por el flujo del
medio externo o de la sangre, por lo que la expresion anterior puede generalizarse como:

dy

asz(meCi)

Donde, P es el factor de control de difusion, Cm es la concentracion en el medio y Ci la con-
centracion interna. La expresion de P variara de acuerdo a cual sea el factor limitante de difusion,
la membrana, la microcapa de medio estancada o los flujos del medio o de la sangre de acuerdo

a las siguientes expresiones:
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P= w (difusién limitada por la membrana)

DgxA
h

P = K,; X V},; (difusion limitada por el flujo sanguineo)

P=

(difusion limitada por la microcapa)

P =V, (difusion limitada por la ventilacion)

Donde, h es el grosor de la microcapa, Ko es el coeficiente de particién sangre agua, Vi el
flujo sanguineo (cm®min) y Vm el flujo de ventilacion (cm3/min).

La mayor parte de estos estudios han sido realizado con especies acuaticas, particularmente
con peces observando que para contaminantes lipofilicos (log Kow = 3-6) la difusién se ve limitada
por el flujo de ventilacién, para contaminantes hidrofilicos (log Kow <1) el factor limitante es el flujo
sanguineo y para aquellos de lipofilicidad moderada (log Kow = 1-3) la difusidn es proporcional al

Kow, con una eficiencia de difusion similar a la del oxigeno (60%).

Distribuciéon y almacenamiento

En organismos pluricelulares, un contaminante luego de ser incorporado a través de alguna
de las vias de exposicion mencionadas previamente puede pasar al sistema circulatorio y ser
redistribuido (traslocado) a diferentes partes del cuerpo. En los vegetales los contaminantes
luego de ser absorbidos por las raices o las hojas, pueden ser traslocados a otras partes de la
planta a través del xilema (transporte de agua) o el floema (transporte de sabia). En los animales,
la distribucién se da a través de los fluidos circulatorios como la hemolinfa en moluscos y artré-
podos, o el plasma sanguineo en anélidos y diferentes grupos de cordados. La tasa de distribu-
cion a los organos o tejidos es determinada inicialmente por el flujo del fluido circulatorio y la tasa
de difusion fuera del sistema circulatorio y luego por la afinidad del contaminate con determinado
tejido. Por ejemplo, los metales suelen tener mayor afinidad para unirse a las proteinas (Cu, Fe,
Zn, Cd) o la matriz ésea (Pb, Sr), mientras que los compuestos organicos lipofilicos se acumula-
ran en mayor grado en el tejido adiposo (Clordano, DDT, PCBs, PBDEs). Algunos tejidos como
el higado suelen expresar proteinas especiales que les brindan una mayor capacidad de acumu-
lar ciertos contaminantes como el caso de las metalotioneinas que posee una afinidad particular
por los metales o la ligandina por los acidos organicos. El plasma no sélo cumple un papel im-
portante en la distribucién de los contaminantes, sino que, ademas las proteinas que lo compo-
nen se unen a ellos actuando como un depdsito de almacenamiento. En la Figura 3.7. se muestra
un proteinograma (electroforesis de suero) mostrando los principales grupos de proteinas séricas

y los contaminantes que suelen transportarse unidas a cada una de dichas fracciones.
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Figura 3.7: Proteinograma mostrando los principales grupos de proteinas séricas y los contaminantes a los cuales se

unen, almacenan y distribuyen por el cuerpo de los vertebrados.

Un parametro util a tener en cuenta cuando se considera la distribucion y almacenamiento
de los contaminantes es el volumen de distribucidon (o volumen aparente de distribucion, Vo)
que se ha adoptado de la farmacologia, donde es definido como el volumen tedrico que
contendria la masa de un contaminante equivalente a la concentracion que se observa en el
fluido circulante (ej. plasma). El Vb de un contaminante representa el grado en que éste se
distribuye en el tejido corporal en lugar del plasma. Por tanto, el Vb no es un valor fisioldgico,
sino que es mas bien un reflejo de cdémo un medicamento se distribuira por todo el cuerpo
dependiendo de varias propiedades fisicoquimicas (Ej. solubilidad, carga, tamano, etc.). Su

expresion matematica es:

cantidad total de contaminate en el cuerpo

VD = 7 - .
concentracién del contaminate en el plasma sanguineo

En ecotoxicologia también suele utilizarse como el volumen de medio (agua, aire, suelo,
alimento) que, segun su concentracion, se requeriria para contener una masa total del conta-
minante equivalente a la de la concentracion en el plasma sanguineo. En términos generales

cuanto mas lipofilico el contaminante mayor sera su Vo. Numéricamente el Vo es igual al factor

de bioconcentracion.
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Biotransformacion

Una vez que un contaminante ingresa al organismo, este es susceptible de ser biotransfor-
mado, esto es, ser modificado por la accién biolégica de determinadas enzimas. Tal biotransfor-
macién puede contribuir a la eliminacién, detoxificacidn, secuestro, redistribucién e incluso la
activacion del contaminante haciéndolo mas téxico.

En el caso de los metales y metaloides, los mismos pueden se biotransformados, secuestra-
dos (unidos a ligandos especificos) o biomineralizados. Ciertas bacterias poseen la capacidad
de metilar o etilar el metal como es el caso de la transformaciéon del mercurio idnico a metil-
mercurio. Algunas plantas son capaces de metilar el arsénico (egj. lactato de trimetilarsonio), unirlo
a azucares, betaina o fosfolipidos (ej. O-fosfatidil-lactato de trimetilarsonio). Las plantas también
pueden ligar el selenio a aminoacidos modificados (ej. metil-seleno-cisteina) que pueden ser in-
corporados a proteinas. Ademas de las transformaciones antes mencionadas, los metales pue-
den ser secuestrados por proteinas especificas como las metalotioneinas y fitoquelatinas (plan-
tas), proteinas de bajo peso molecular ricas en cisteinas. Finalmente, los metales pueden ser
eliminados mediante la biomineralizacién, siendo incorporados de esta forma en el exoesqueleto
calcareo de invertebrados o en la matriz calcarea de los huesos de vertebrados. También pueden
ser biomineralizados en granulos intra (Tipo A, pirofosfatos de calcio y magnesio en matriz de
lipofuscina conteniendo metales clase A e intermedios como Mn y Zn; Tipo B, ricos en sulfuros
conteniendo metales clase B como Cu, Cd, Ag, Hg, y Zn y Tipo C ricos en hierro producto de la
ferritina) y extracelulares (Tipo D, de carbonato de calcio). En general los granulos suelen estar
asociados con el intestino medio, glandula digestiva hepatopancreas, tubulos de Malpighi y rifidn
de invertebrados u otras células especializadas de invertebrados o tejido conectivo de vertebra-
dos e invertebrados.

En el caso de los contaminantes organicos, el proceso de biotransformacion generalmente
consiste en modificar la molécula desde una forma mas lipofilica en otra mas hidrofilica (a ex-
cepcion de la metilacion y acetilacion) con el objeto de facilitar la eliminacion de la misma del
cuerpo. Las reacciones que intervienen en dicho proceso se dividen en aquellas de Fase | y las
de Fase Il. Las de Fase | generan, mediante reacciones de oxidacion, reduccion e hidrdlisis, un
metabolito mas hidrofilico y reactivo para subsecuentes transformaciones en la fase siguiente.
En general ello conduce a metabolitos menos toxicos y mas faciles de eliminar, pero en algunos
casos puede generar la activacion del contaminante generando un metabolito mas téxico que el
compuesto parental. Ello ocurre con los pesticidas organofosforados generando un metabolito
reactivo, el “oxon”, que inhibe a la enzima acetilcolinesterasa en las sinapsis colinérgicas. La
oxidacién del benzo(a)pireno, la aflatoxina y el cloruro de vinilo genera metabolitos reactivos que
se unen al ADN. Ademas, la biotransformacién de Fase | puede resultar en la produccién de
especies reactivas de oxigeno (ej. radical superéxido, O2’) causando estrés oxidativo en la célula
y peroxidacion lipidica. Los xenobidticos susceptibles de ser biotransformados por el sistema de
detoxificaciéon de Fase | suelen ser moléculas hidrofobicas relativamente pequefias, siendo una

excepcion los compuestos organicos fuertemente halogenados (Ej. dioxinas, PCBs) que suelen
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ser refractarios a las reacciones de biotransformacion de Fase |, presentando tiempos de resi-
dencia mas prolongados ya que pueden ingresar a las células por difusion pasiva y ser almace-
nados, pero no eliminados efectivamente, siendo asi, persistentes y bioacumulables.

Las reacciones de Fase Il generan, mediante reacciones de conjugacion (unién covalente)
con acidos organicos (ej. glucurénico, sulfénico) o zwitteriones (glutation o aminoacidos como la
glicina, taurina y glutamina), metabolitos mas inactivos y faciles de exportar por los sistemas de
transporte activos mencionados previamente. La conjugacion de metabolitos activados reduce o
incluso elimina su efecto téxico. Las reacciones de Fase Il son de tipo sintética por lo que requie-
ren de energia que es provista por la activacion previa del conjugado endégeno o del propio
xenobiodtico. Algunos autores incluyen, ademas, una Fase lll de detoxificacién dada por la elimi-
nacioén de los contaminantes a través de los sistemas de transportadores de membrana mencio-
nados en la seccion previa.

El sistema de biotransformacion esta conformado por un nimero limitados de enzimas con
una amplia especificidad de sustrato por lo que suele presentar una gran superposicion en los
sustratos que metabolizan y muchas forman parte de vias normales de metabolitos endégenos,
como es el caso de las enzimas del citocromo P450 en el metabolismo de los esteroides. Algunas
de ellas son inducidas por la presencia de los propios xenobiéticos, pero otras se expresan de
forma constitutiva. Pese al amplio espectro de sustratos que son capaces de metabolizar, algu-
nas de ellas poseen estereoselectividad, siendo capaces de diferenciar entre estereocisémeros
de los contaminantes, metabolizando ciertos isdbmeros con mayor velocidad que otros. Ademas,
presentan variaciones entre especies. Los peces, al poder excretar los téxicos sin biotransformar
via branquial, posen un sistema de biotransformacion de Fase | menos eficiente que el de los
organismos terrestres. Entre éstos, los insectos fitéfagos lo poseen mas desarrollado dado que
las plantas de las que se alimentan poseen compuestos que actian como xenobidticos. Incluso
para una misma especie existen diferencias en la capacidad de detoxificaciéon debido a polimor-
fismos genéticos de las enzimas del sistema de biotransformacion. Se han observado, ademas,
diferencias vinculadas con el sexo de los individuos. Los factores ambientales también pueden
generar variaciones comparables a las genéticas y las interacciones entre contaminantes con
acciones antagonicas o sinérgicas pueden tener un papel muy importante.

En cuanto a su localizacion celular, las enzimas que conforman el sistema de biotransforma-
cion pueden ser citosélicas, mitocondriales, microsomales, de membrana plasmatica, hallarse en
el plasma sanguineo o incluso en la microflora bacteriana. Asi mismo, estas enzimas pueden
expresarse de forma diferente en los distintos tejidos de un organismo. En general, suelen ha-
cerlo en mayor proporcion en el intestino e higado de vertebrados o el hepatopancreas, cuerpos
grasos o intestino de invertebrados. Si bien estos sistemas se hallan también en las plantas, su
actividad es mucho menor que en los animales.

Existe un gran numero de enzimas presentes en diferentes tejidos y compartimientos subce-
lulares que se hallan involucradas en los procesos de biotransformacion de los xenobiodticos (Ta-
bla 3.1.). En relacién a las reacciones de Fase |, uno de los principales sistemas de biotransfor-

macion es el de las enzimas monooxigenasas del complejo citocromo P450 (posee un grupo
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hemo con Fe*?), a veces también referido como oxidasa de funcion mixta (MFO), que se encuen-
tra localizado en la membrana del reticulo endoplasmico liso. En vertebrados es mas abundante
en el higado y en invertebrados en el hepatopancreas y glandula digestiva, pero puede expre-
sarse en casi todos los tejidos. En peces expuestos a xenobidticos puede ser inducido en la
branquiay el intestino, que son importantes sitios de incorporacién de lo xenobidticos. El sistema,
no solo biotransforma a los xenobidticos, sino que ademas interviene en el metabolismo de hor-
monas esteroideas, prostaglandinas, sales biliares y acidos grasos. Los componentes que con-
forman el sistema son: el citocromo P450, la NADPH-citocromo-P450 reductasa, el citocromo bs
y la NADH-citocromo bs reductasa. La especificidad de sustrato esta controlada por las diferentes
isoformas de P450 y para su funcionamiento necesita NADPH, O2 y fosfolipidos. El sistema ca-
taliza reacciones de oxidacion haciendo a los xenobidticos mas hidrosolubles. La principal reac-

cion que catalizan la monooxigenasas del P450 es la hidroxilacion de los xenobidticos:

NADPH - NADP*
RH + 0, - ROH + H,0

Sin embargo, también intervienen en reacciones de epoxidacion, desalquilaciéon, desamina-
cion, sulfoxidacion y desulfuracion.

Otra familia de proteinas monooxigenasas son las que contienen flavinas, también se en-
cuentran el reticulo endoplasmico liso y se especializan en la oxidacion de xenobidticos conte-
niendo grupos nitro o sulfuro como aminas aromaticas y pesticidas organofosforados y carbama-
tos. También requieren de NADPH y Oz para su funcionamiento y, a veces, suele ser dificil dife-
renciarlas de la actividad del P450. Se cree que son mas importantes en moluscos donde la
actividad del P450 es mas baja.

En condiciones de bajos tenores de Oz, se ha observado que tanto las monooxigenasas del
P450 como las flavin-monooxigenasas puede realizar reacciones de reduccion, actuando por
ende como reductasas. La reduccion de compuestos halogenados conduce a deshalogenacion
(ej. conversién de p,p’-DDT a p,p’-DDD).

Otro grupo de enzimas de relevancia en la biotransformacion de xenobiéticos son las epéxido-
hidrolasas que también es predominante en el reticulo endoplasmico liso, aunque también hay
variantes citosdlicas y de membrana plasmatica. La enzima cataliza la hidratacion de una gran
variedad de epdxidos aromaticos y alifaticos. Las epdxido-hidrolasas del reticulo endoplasmico
suelen biotransformar epéxidos generados por las monooxigenasas microsomales, sustancias que
como se ha dicho son altamente electrofilicas y que en contacto con el DNA forman aductos con
efectos carcinogénicos. Estas enzimas se han encontrado en todas las especies, siendo especial-
mente abundantes en el higado de los vertebrados y el hepatopancreas de los invertebrados.

Un grupo particularmente relevantes desde el punto de vista ambiental de enzimas de bio-
transformacion de Fase | con las hidrolasas de la familia de las carboxilesterasas, colinesterasas
y paraonoxonasas, aunque por cierto no son las Unicas enzimas hidroliticas involucradas en pro-
cesos de biotransformacién. Las carboxilesterasas y colinesterasas corresponden al grupo de

las serin esterasas porque en su sitio catalitico poseen un residuo nucleofilico de serina. Este
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sitio activo puede interactuar con el grupo fosfato de compuestos organofosforados (OP) y en

base a ello Aldridge clasificé en 1953 a estas enzimas en esterasas de Tipo A, B y C, depen-

diendo si la enzima lo hidroliza, se ve inhibida o no interactia de ninguna manera con el OP,

respectivamente. Mientras que un grupo de Paraoxonasas pertenece al Tipo A, las carboxileste-

rasas Y las colinesterasas pertenecen al Tipo B.

Tabla 3.1. Reacciones de biotransformacion de los xenobiéticos y localizaciones subcelulares

Reaccion Enzima/Reaccién especifica Localizacién celular
Hidrdlisis Carboxilesterasa Microsomas, citosol, lisosomas, sangre
Butirilcolinesterasa Plasma, mayoria de los tejidos
Acetilcolinesterasa Eritrocitos, mayoria de los tejidos
Paraoxonasa Plasma, microsomas, membrana mitocondrial
interna
Fosfatasa Alcalina Membrana plasmatica
Peptidasa Sangre, lisosomas
B-glucuronidasa Microsomas, lisosomas, microflora
Epoxido hidrolasa Microsomas, membrana plasmatica, citosol
Reduccion Reduccién azo y nitro Microflora
Reduccion carbonilo (aldo/ceto) Citosol, microsomas, sangre
Reduccién disulfuro Citosol
Reduccion sulféxidos Citosol
Reduccién quinonas Citosol, microsomas
Dihidropirimidina deshidrogenasa Citosol
Deshalogenacion reductiva Microsomas
Deshidroxilaciéon Mitocondria
Deshidroxilacién (aldehido oxidasa)  Citosol
Oxidacion Alcohol deshidrogenasa Citosol
Aldehido deshidroge- Mitocondria, citosol
nase Citosol
Aldehido oxidasa Citosol
Xantina oxidorreductasa
Amino Oxidasas (Clase Membrana mitocondrial externa, plaquetas
1) Citosol, peroxisomas, plasma
MAO-A and B Citosol, nucleo
PAO
SMOX Citosdlica, formas asociadas a membrana
Amino Oxidasas (CuAOs) (Clase Il)  Microsomas, matriz extracelular
SSAOs (ej. AOC3) Matriz extracelular
DAOs Microsomas, lisosomas, saliva
LOs Microsomas
Peroxidasas Microsomas, mitocondria
Flavin-monooxigena-
sas
Citocromo P450
Conjugacion  UDP-glucuronosiltransferasa Microsomas
Acil-CoA sintetasa Mitocondria
Sulfotransferasa Citosol

Glutatién transferasa
Amino acido transferasa
N-acetiltransferasa
Metiltransferasa

Citosol, microsomas, mitocondria
Mitocondria, microsomas
Mitocondria, citosol

Citosol, microsomas, sangre
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Las carboxilesterasas son predominantemente microsomales y se encuentran en una
gran variedad de tejidos entre los que se halla el higado, intestino y riAdn. Las carboxileste-
rasas intervienen, por ejemplo, en la hidrélisis de los insecticidas piretroides (ej. trans-per-
metrina). La hidrdlisis de los xenobidticos por carboxilesterasas no siempre conduce a la
detoxificacion, si no que puede convertir al compuesto en una sustancia carcinogénica. Entre
las colinesterasas se pueden distinguir dos tipos, la acetilcolinesterasa (AchE) y la butiril-
colinesterasa o pseudocolinesterasa (BCHE). Ambas pueden ser encontradas en diversos
tejidos y BCHE suele ser mas abundante que AchE (ej. en plasma), salvo en cerebro y
musculo donde AchE interviene en la hidrélisis del neurotransmisor acetilcolina. BCHE es
menos especifica en cuanto los sustratos y por ende posee un papel mas importante que
AchE en la biotransformacion de xenobidticos. La BCHE plasmatica es de relevancia en li-
mitar la cantidad de neurotoxinas colinérgicas, como los insecticidas OP (ej. clorpirifds) que
han sido transformados a oxon por el citocromo P450, los insecticidas carbamatos o incluso
toxinas naturales como la anatoxina producida por las cianobacterias, que puedan alcanzar
la AchE en el cerebro. Por ultimo, las paraoxonasas, esterasas del tipo Tipo A dependientes
de Ca*?, catalizan la hidrdlisis de un gran nimero de organofosforados, esteres de acidos
carboxilicos aromaticos, carbonatos ciclicos, lactonas y fosfolipidos oxidados. Poseen un
grupo sulfhidrilo que puede ser inhibido por Cu*? y compuestos mercuricos. Puede hallarse
en los microsomas hepaticos o en el plasma y una de sus variantes posee una importante
actividad arilesterasa que le permite hidrolizar eficientemente el metabolito oxén de los in-
secticidas OP (Ej. paratién, diazinén, clorpirifés). Existe una gran diferencia entre especies
en los tipos de esterasas que expresan en los diferentes tejidos. En particular los humanos
no expresan carboxilesterasas en plasma, contrariamente las aves poseen poca o nula ex-
presion de paraoxonasas en dicho biofluido y algunos insectos directamente no presentan
niveles mesurables de tales enzimas.

En cuanto a las reacciones de Fase Il, las UDP-glucuronosil-transferasas microsomales
cumplen una importante funcion en la conjugacion del acido glucurénico (grupo polar) a una
molécula lipofilica (endégena o metabolito de un xenobidtico biotransformado por reacciones
de Fase I) y que presenta un atomo de hidrégeno labil (ej. oxidrilo). El acido glucurénido es
provisto por un cofactor nucleotidico, el difosfato de uridina que es sintetizado en el citosol.
Los glucurénidos formados se encuentran mayormente en el citoplasma (pH 7,4) como anio-
nes que pueden ser exportados a los canaliculos biliares o a los vasos sanguineos por los
transportadores mencionados previamente (ej. MRD, MRP). Los glucurénidos eliminados por
la bilis al intestino pueden ser alli desconjugados por encimas glucuronidasas y, en cierto
grado, pueden ser reabsorbidos.

Otro grupo importante de enzimas del sistema de biotransformacién de Fase Il son las
sulfotransferasas. Estas enzimas citosdlicas catalizan la transferencia de un grupo sulfo
desde una molécula donadora, en general la fosfoadenosina-fosfosulfato (PAPS) a un grupo

alcohol o amina del xenobidético formando un sulfato o una sulfoamina, respectivamente.
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Tanto el cofactor PAPS como el metabolito sulfatado se encuentran en citoplasma, éste ul-
timo como anién soluble. De forma similar a los glucurénidos, los conjugados sulfatados
pueden ser hidrolizados por sulfatasas.

Quiza una de las mas versatiles enzimas del sistema de Fase Il es la glutatién-s-trans-
ferasa (GST). Esta enzima, es mayormente citosolicas, pero también pueden encontrarse
en reticulo o mitocondria. Si bien se encuentra distribuida en casi todos los tejidos, como en
los casos anteriores, suele ser mas abundante en el higado de vertebrados y el hepatopan-
creas de los invertebrados. Esta enzima catalizan la conjugacion del glutation reducido con
una gran variedad de metabolitos electrofilicos, como los epdxidos formados por el P450, sin
la necesidad de contar con un grupo hidroxilo. El glutation es un tripéptido formado por los
aminoacidos: glutamato, cisteina y glicina. Las reacciones catalizadas por la GST no sélo
incluyen las de epoxido-transferasas si no también arilo y alquilo transferasas. Las conjuga-
ciones con glutation suelen sufrir metabolizaciones subsiguientes previo a la eliminacién, por
ejemplo, siendo el en el rifidén de vertebrados transformado a acido mercapturico previo al a
excrecion en la orina. Por otra parte, la GST, no sdlo cataliza la conjugacion del glutation,
sino que también interviene en el transporte de metabolitos lipofilicos (enddégenos o exége-
nos) a través del citoplasma hacia el sitio de accién de las enzimas de Fase | o en la forma-
cién de uniones covalentes con los epoxidos formados por el metabolismo de Fase |, previ-

niendo asi su interacciéon con el ADN u otras macromoléculas.

Eliminacion

Una vez que los contaminantes ingresan al organismo, se distribuyen por el cuerpo, se acu-
mulan en diferentes 6rganos y eventualmente se biotransforman, una parte de ellos sera final-
mente eliminada por diferentes vias y mecanismos dependiendo del contaminante y del tipo de
organismo. En organismos unicelulares los contaminantes dependiendo de su peso molecular,
lipofilicidad, estado de ionizaciéon y via de biotransformacion, seran eliminados por difusion pasiva
o0 mediado a través de transportadores especificos ya sea de forma activa o pasiva. En las plan-
tas la eliminacion de los contaminantes podra darse también por difusién a través de las raices
o las hojas, incluso aquellos con alta presion de vapor podran difundir en forma gaseosa por los
estomas. Sin embargo, por lo general los sistemas de eliminacion de las plantas suelen estar
limitados por la pared celular y muchos contaminantes son acumulados en las vacuolas y luego
eliminados al perderse las hojas o incluso por accion de la herbivoria.

En los organismos acuaticos las branquias y el tegumento pueden tener un papel impor-
tante en la excrecion. En los peces la eliminacion de contaminantes de baja lipofilicidad (log
Kow 1-3) por la branquia suele ser rdpida mientras que, mas lentamente, también resulta una
via de excrecion importante para compuestos mas lipofilicos que no son facilmente biotrans-
formados tales como DDT, di-etil-ftalatos, fenol y pentaclorofenol. En artrépodos ciertos me-

tales pueden ser excretados a través de la muda y en moluscos a través de los granulos que
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forman los caparazones. En los anfibios los contaminantes pueden difundir a través de la
piel. En los animales terrestres el intercambio a través de la piel es mas dificil ya que suelen
estar recubiertos por elementos tegumentarios (escamas, plumas, pelos) que reducen el in-
tercambio. Sin embargo, en las aves las plumas pueden ser una via de eliminacion de meta-
les como el Pb y el Hg. En los mamiferos ciertos metaloides y metales como (ej. Hg) pueden
ser eliminados en el pelo. En los animales terrestres los contaminantes volatiles pueden
exhalados por las vias respiratorias durante el intercambio gaseoso. Las secreciones tam-
bién pueden ser una via de eliminacién de contaminantes. En los mamiferos, los contami-
nantes lipofilicos (ej. DDT) o metales analogos del calcio (ej. Sr) pueden ser eliminados a
través de la leche. Los desoves o partos pueden ser también vias de eliminacién de conta-
minantes que se asocian al vitelo (ej. peces aves y anfibios) o que forman parte de las propias
crias (mamiferos y otros organismos viviparos) que pueden acumular contaminantes lipofili-

cos como los PCBs o el DDT.

Si bien no se trata estrictamente de un mecanismo de eliminacion, un factor a tener en cuenta
al evaluar la acumulacion de un contaminante es la dilucion por crecimiento. Este fenémeno
es especialmente importante para aquellos organismos que crecen muy rapido y contaminantes
que poseen altos pesos moleculares y Kow muy elevados que suelen requerir de tiempo muy
prolongados para alcanzar el equilibrio.

En los vertebrados, fundamentalmente en los terrestres, las principales vias de eliminacion
de los contaminantes suelen ser la urinaria y la biliar. Aqui el peso molecular del contaminante
ha demostrado ser de relevancia ya que aquellas moléculas con pesos moleculares <300 Da
suelen ser excretados por via renal, mientras que las >600 Da lo hacen por via biliar. El con-
taminante que ha ingresado al organismo por alguna de las vias descritas (epidérmica, respi-
ratoria o digestiva), se ha distribuido a través del sistema circulatorio (sanguineo, linfatico),
generalmente unido a proteinas de transporte, y se ha almacenado en diferentes tejidos donde
puede ser biotransformado de forma tal de hacerlos mas hidrosolubles y que puedan ser eli-
minados de las células mediante sistemas de transporte activo como las MRD (P-gp) o MRP
nuevamente al sistema circulatorio (no unidos a proteinas) para finalmente ser excretados en
organos especificos, como el higado y el rifién. En el rifdn, el proceso de excrecion involucra
tres procesos, i) la filtracion glomerular que se produce a través de los poros de los capilares
sanguineos (aproximadamente 70 nm) que dejan pasar moléculas hasta 60 kDa (mas pequefia
que la albumina) y por tanto contaminantes unidos a proteinas plasmaticas no seran filtrados
y s6lo pasaran a través de los capilares aquellos solubilizados en el plasma o unidos a protei-
nas de menor tamano; ii) el transporte pasivo que ocurre a través de los tubulos, un mecanismo
menos relevante que la filtracion del glomérulo, vy iii) la secrecién por transporte activo a través
de los tubulos proximales a nivel de los transportadores mencionados previamente que se
expresan selectivamente en las membranas basolaterales y apicales de las células epiteliales
de los tubulos y regulan no sélo la excrecion de xenobidticos desde la sangre (ej.
OAT/OATP/OCT basolaterales y MRD/MRP/MATE apicales) si no también su reabsorcién
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desde la orina (ej. OAT/URAT/OCTN/PEPT apicales y MRP basolateral). La recaptacion de Cd
unido a metalotioneinas en los tubulos proximales ha sido asociado a la nefrotoxicidad de dicho
metal. La otra via importante de excrecién es a través de la bilis que se produce en el higado
debido a que dicho érgano posee un papel importante en la detoxificacién de contaminantes
que ingresaron por la via digestiva, dado que a través del sistema de circulacion portal las
sustancias absorbidas desde el intestino a la sangre pasan por el higado siendo alli incorpora-
das por los hepatocitos, biotransformadas y excretadas a la bilis antes de que puedan distri-
buirse y alcanzar otros 6rganos blanco en lo que se denomina “efecto de primer-paso”. En los
hepatocitos, la incorporacion de aquellos contaminantes que no ingresan por difusion pasiva
se da a través de transporte activo en el que intervienen diversos transportadores como OATP,
OAT, OCT y NTCP mientras que en la excrecion hacia la bilis intervienen transportadores como
MRP en el transporte de aniones organicos (ej. conjugados con acido glucurénido y glutation),
MRD para bases organicas, MATE especialmente para cationes organicos y BCRP para con-
jugados sulfatados.

Bioacumulacion de los contaminantes.

Es importante comprender y poder predecir la acumulaciéon de los contaminantes en la biota
porque finalmente los efectos que estos causan son consecuencia de las concentraciones efec-
tivas presentes en los érganos o tejidos blanco. Ademas, conocer como los diferentes contami-
nantes se acumulan en aquellos organismos de interés para el consumo permite prevenir poten-
ciales riesgos para la salud humana.

Resulta importante distinguir entre los términos bioacumulacién y bioconcentracion. La
bioacumulacioén refiere a la acumulacion de un contaminante en un organismo desde cual-
quier fuente de exposicion incluyendo aire, agua y alimento. El término bioconcentracion,
mas restringido, proviene de la toxicologia acuatica y hace alusién a la acumulacién sélo
desde el medio (ej. agua).

La bioacumulacién debe ser entendida como la consecuencia neta de los procesos de absor-
cion, distribucion, biotransformacion y eliminacion dentro de un individuo (Figura 3.8.).

Diferentes modelos pueden utilizarse para representar la acumulacion de los contaminantes
en la biota. Una de las aproximaciones mas simples utilizadas para contaminantes organicos es
un modelo que considera el reparto, en el equilibrio, del contaminante entre la biota y el medio

dado por la siguiente expresion:

Donde, K, es el factor de bioconcentracion, C,.4la concentracion del contaminante en el or-

ganismo y C,, la concentracion del contaminante en el agua (o el medio externo). Para contami-
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nantes organicos se ha observado una relacion directa entre K, y K,,, (constante de reparto oc-
tanol/agua), siendo una de las regresiones lineales mas utilizadas entre ambas variables la de
Mackay (1982):

Korg = 0,048 X Ky,

En dicho modelo el organismo se considera como un unico compartimiento homogéneo en-
globado por una membrana lipidica y conteniendo una mezcla de agua lipidos con propiedades
semejantes a las del octanol y asume que el toxico es no reactivo ni metabolizable. Dicha regre-
sion ha sido apropiada para describir la acumulacién de contaminantes con un log K,,,, entre 3y
6, como se discutiera en una de las seccione precedentes, y para organismos como peces pe-

quefos con un contenido de lipidos del 7,6%.

Aire

Alimento

Figura 3.8. Esquema conceptual simplificado de los procesos que determinan la acumulacion de los contaminantes
en la biota
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El factor de bioconcentracion también puede expresarse en términos de la fugacidad (f), un
concepto termodinamico que puede entenderse como la presién parcial o tendencia a escapar
de una fase de una sustancia. La relacién entre la concentraciéon de una sustancia en una fase y

la fugacidad viene dada por:

C=fXxZ

Donde, C es la concentracion (mol/m3), f la fugacidad (P,) y Z la capacidad de fugacidad
(mol/m3 x P,). En el equilibrio, la fugacidad de una sustancia en dos fases diferentes es equiva-

lente: f,g = fiw Y, por lo tanto:

Otra aproximacion es a través de un modelo de cinética de trasferencia de masas o toxicoci-
nético. Desde la ecotoxicologia, se puede definir a la toxicocinética como el analisis cuantitativo
de la absorcion, distribucion, metabolismo y excrecién de los contaminantes mediante la medi-
cion y modelado de las concentraciones en el organismo (o sus tejidos) en funcién del tiempo.
En los modelos toxicocinéticos, se considera que cuando la distribucién del contaminante entre
las dos fases no se encuentra en equilibrio termodinamico, existira una transferencia de masas
en favor del gradiente de concentracion en favor de alcanzar el equilibrio. En el modelo mas
simple con las caracteristicas previamente mencionadas, un unico compartimiento mezcla de
agua y lipido similar al octanol, la tasa de cambio en la concentracion del contaminate en el
organismo estara dada por la resultante entre la tasa de ingreso menos la tasa de eliminacion

segun la expresion:

dCorg
dt

=Ky X Cy — Ko X Copyg

Donde, K,, es la constante de ingreso (Kg x L™! x h™1), C,, la concentracién del contaminante
en el agua (o el medio externo), K, es la constante de eliminacién (h™!) y C,,4 la concentracién
del contaminante en el organismo. De aqui puede verse que la tasa de incorporacion del conta-

minate depende de la concentracion del contaminante en el agua:

dCorg

=Ky X G,y

mientras que la tasa de eliminacion depende de la concentracién en el tejido:

dac,
% = —K, X Corg
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Segun esta ecuacion, la velocidad de eliminacion se estima de un modo analogo a la veloci-
dad de salida del agua por un orifico inferior de un tanque de almacenamiento, la cual depende
del volumen de agua dentro del tanque. La concentracion del contaminante en un momento dado
estara dada la integral de dicha funcién, que es una exponencial negativa:

Corg = Corg(to) X e_KeXt ~1n Corg =In Corg(to) — Ke Xt

El tiempo para que la concentraciéon en el tejido alcance la mitad sera t: = ani = 0.693 x
2 2

K,. Si se consideran simultdneamente ambas fases, la de incorporacion y eliminacion la concen-

tracion del contaminante en el organismo en un momento dado puede estimarse como:
K
Corg = K—“ X C,y X (1 — e Kext)
e

Una representacion de como varia la concentracién en el organismo en las fases de acumu-
lacién y eliminacion en funcién del tiempo de exposicion pueden apreciarse en la Figura 3.9.
Segun el modelo la velocidad de ingreso y egreso del contaminante se equiparan a tiempo infinito
(Cmax €N el equilibrio) y donde e Xet = 0 y por tanto de la relacién entre K, y K,, se obtiene el

factor de bioconcentracion:

Corg _ Ku _
Co Ko 7
A
Fase acumulacion Fase eliminacion
C Coax T Y4 \
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£
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E

c —

0 i

= 1

(0]

5 |

c
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Figura 3.9: Modelo toxicocinético de acumulacion de los contaminantes en la biota
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Al modelo pueden incorporarsele mas de una fuente de exposicion y mas de un comparti-

miento de eliminaciéon como sigue:

KuXCW+0:R><Cf
= X

C — 1-— e_(Kel"'KeZ)Xt
org Kel + Kez ( )

Donde a=porcentaje de asimilacion, R cantidad de alimento ingerido, C; concentracion en el
alimento, K,y +K,, las constantes de eliminacion de cada compartimiento. La ecuacién genera-

lizada estaria dada por:

moCoX Ky

j=1= uj =30 Keixt =30 Keixt
Corg # X (1 —e 21_1 eiX ) + Corg(to) X e ZL_l eiX
Zi:l ei

Donde ademas se agrega una C, como una concentracion inicial del contaminante dife-

Tg(to)
rente de 0. A medida que los modelos se complejizan se requiere mayor informacion para satis-
facer sus parametros y por tanto la utilidad de estos modelos sera un compromiso entre su ca-
pacidad de prediccién y su simpleza.

Desde un punto de vista regulatorio, existen diferentes criterios para establecer si una
sustancia es bioacumulable o no. En el marco del control de sustancias peligrosas, para
establecer el perfil PBT (Persistencia-Bioacumulacién-Toxicidad) de una sustancia en rela-
cién con la Ley de Control de Sustancias Toéxicas (Toxic Substances Control Act) de Estados
Unidos, la USEPA (United States Environmental Protection Agency) establece como criterios
que una sustancia no es bioacumulable si su valor de K, es <1000, es bioacumulable si el
valor de K, se encuentra entre 1000 y 5000 y es muy bioacumulable si el valor de K, es >
5000. En el marco del Reglamento para el Registro, Evaluacion, Autorizacién y Restriccion
de Sustancias Quimicas (REACH), la Agencia Europea de Sustancias Quimicas (ECHA) es-
tablece que una sustancia es bioacumulable si K, es > 2000 (criterio B) y muy bioacumulable

cuando K, es > 5000 (criterio vB).

Relacién entre acumulacion y toxicidad

La relacion entre la concentracion de un contaminante en su sitio blanco suele ser dificil
de obtener y por tanto la concentracion total de la sustancia en el organismo suele ser utili-
zada como una estimacion substituta. El residuo corporal critico (CRB) o concentracion
efectiva interna (IEC) ha sido definido por McCarthy como la concentraciéon molar por peso
corporal del organismo que provoca un punto final téxico definido. Si ese punto final es la

letalidad se lo conoce como residuo corporal letal (LBR), concentracién letal interna (ILC)
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o carga corporal letal (LBB). Para compuestos organicos lipofilicos (Kow >2) la concentra-
cion interna asociada a una mortalidad del 50% se puede relacionar, en el equilibrio, con el

factor de bioconcentraciéon y la CL50 a través de la expresion:
ILC5o = FBC X LCsy
En tanto que en el modelo cinético la relacién quedaria establecida por:

Corg = ILCso X (1 — e7Ket)

Biomagnificacion de los contaminantes

En los ecosistemas, las diferentes especies de una comunidad bioldégica se relacionan
unas con otras a través de las redes troficas que establecen que especies se alimentan, o
son alimento, de cuales otras. Sin embargo, desde el punto de vista de la acumulacién de
los contaminantes, no es tan relevante el concepto de red tréfica (quien se come a quien)
sino que resulta mas importante conocer el nivel tréfico en el que se encuentra un organismo
determinado y como es la acumulacion del contaminante en los organismos de un nivel tré-
fico respecto a los de otro nivel tréfico (Figura 3.10.). En cualquier ecosistema se reconocen
los siguientes niveles troficos: productores primarios, consumidores de primer orden, consu-
midores de segundo orden, consumidores de tercer orden, etc., y descomponedores. Los
productores primarios (ej. plantas terrestre y acuatica, algas, fitoplancton) son aquellos or-
ganismos fotoautétrofos, o sea que pueden captar la energia luminica proveniente del sol
para fijar CO: y sintetizar moléculas organicas como azucares que posteriormente se utiliza-
ran como fuente de energia y para generacion de biomasa. Esos organismos autétrofos ser-
viran de alimento a los consumidores de primer orden (herbivoros terrestres y acuaticos,
zooplancton), estos utilizaran las moléculas organicas sintetizadas por los productores pri-
marios como fuente de energia y materia para su propio crecimiento y desarrollo. Los con-
sumidores de segundo orden se alimentaran de los de primer orden y los de tercer orden de
los de segundo orden y asi hasta llegar a los predadores tope, consumidores que se encuen-
tran en la cima de la piramide alimentaria y que no poseen otros organismos que preden

sobre ellos, en estado adulto y de forma significativa.
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Figura 3.10: Diferencia entre red tréfica (Panel superior) y niveles tréficos (Panel inferior) en los ecosistemas.

Dado que los organismos suelen alimentarse de mas de una especie, que muchos son omni-
voros (se alimentan tanto de plantas como de animales) y que existe cierta flexibilidad dependiendo
de las caracteristicas del ecosistema, no siempre resulta sencillo determinar el nivel tréfico que
ocupa una especie en particular y el mismo puede cambiar de un ecosistema a otro. Para posicio-
nar a una especie en un nivel tréfico, resulta de gran utilizad aprovechar la discriminacion isoto6-
pica del C, N y S, fenémeno por el cual los isétopos pesados (3C, '°N, 3*S) se encuentran en las
biomoléculas (ej. proteinas, acidos nucleicos) se enriquecen respecto a los livianos (2C, "N, 32S)
en cada transferencia trofica, debido a que éstos ultimos son excretados del cuerpo mas rapida-
mente. En particular la relacién entre los isétopos del nitrégeno son los que mejor se adeciian como
indicadores de nivel tréfico empleando la variacién en la concentracion de ambos is6topos en un

organismo respecto a dicha relacién en el aire segun la siguiente ecuacion:
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1
Nmuest‘ra

4
Nmuestra -1

§5N = 1000 x

5y .
aire

14
Naire

Las unidades de la variacion en §1°N se expresan en partes por mil. La diferencia de los
valores de §'°N entre niveles troficos suelen ser muy variable, oscilando ente 1,3 %o y 5.3 %o,
pero en promedio se toma com o 3,4 %e..

A partir de los valores de §'°N se puede estimar el nivel tréfico (TL) de un organismo en el

ecosistema a través de la ecuacion:

15 15
6 Nconsumidor -6 Nproductor primario
ISN

TLconsumidor =

La diferencia de §*°>N entre consumidores y productores se utiliza para calcular el factor de
enriquecimiento, que indica el incremento en de un nivel tréfico a otro §1°N.

Los is6topos del C suelen ser un complemento util a la hora de entender la fuente de carbono,
sobre todo en ecosistemas acuaticos ya que la tasa fijacién de '“C y "3C por las plantas Cz y C4
y en la disolucién del CO:2 es diferente y por tanto con el §3Nes posible saber si el origen de la
materia organica es principalmente aléctono (aporte terrestre) o autéctono (fijacion acuatica).

La biomagnificacion puede definirse como el incremento de la concentracién de un conta-
minante de un nivel tréfico a otro. Las razones que contribuyen a explicar porque hay contami-
nantes que se biomagnifican se vinculan a que los predadores suelen vivir mas tiempo que las
presas, que su tamafo es mayor, que poseen un mayor contenido lipidico y que su crecimiento
es mas lento y por tanto la dilucidon del contaminante por crecimiento menor.

Una forma relativamente simple de identificar rapidamente si un contaminante es capaz o no
de biomagnificarse es comparar la concentraciéon del contaminante en un organismo ubicado a
un nivel tréfico bajo contra la concentracion en un predador tope, si las concentraciones son
similares dificilmente el contaminante se esté biomagnificando, si por el contrario las concentra-
cion del contaminante son mucho mayores en el predador tope, muy probablemente estemos
frente a un contaminante que tiene la capacidad de biomagnificarse. La forma de calcular de
manera mas precisa si un contaminante se biomagnifica o no es a través del factor de biomag-

nificacién calculado del siguiente modo:

Donde, B es el fator de biomagnificacion, Cn la concentracién en los organismos de nivel trofico
ny Cn1 en los organismos del nivel tréfico inmediatamente anterior. El factor de biomagnificacion

también puede ser expresado en funcién de los pardmetros del modelo de toxicocinética segun:
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B aR
¢

Donde, a es la eficiencia de asimilacién, R la tasa de alimento consumido (Kg/d) y K, la cons-
tante de eliminacién. Mas comunmente el factor de biomagnificacion se obtiene a través de mo-
delos de regresion lineal entre el logaritmo de la concentracion del contaminante respecto a es-
pecies del ecosistema ubicadas en diferentes niveles tréficos por su §'°N, de acuerdo a la si-

guiente ecuacion:

logC =6"Nxb+a

Donde b, es la pendiente de biomagnificacién tréfica (TMS).
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Figura 3.11: Relacion entre los valores de 8°N en diferentes especies que ocupan distintos niveles tréficos en tres lagos
hipotéticos de la regién pampeana (Panel A). Valores de §'°N para una misma especie de pez (ej. Odontesthes bonariensis)
que ocupa diferentes niveles tréficos en los distintos lagos (Panel B). Relacion entre el nivel tréfico dado por el valor de
8Ny la acumulacién de un contaminante que se biomagnifica en diferentes especies de un mismo lago (Panel C).
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Si en lugar de §°N se utiliza el nivel tréfico (TL), la expresion queda como sigue:
logC=TL Xb+a

Resulta importante reconocer que el nivel tréfico de una especie puede variar de un ambiente
a otro, por consiguiente, su identificacion a partir de los niveles de §'°N contribuyen a una esti-
macion mas precisa del factor de bioconcentracion (Figura 3.11.).

Cuando existe biomagnificacion el valor de la pendiente sera b>0. En contraposicién, algunos
contaminantes pueden presentar dilucion tréfica cuando en lugar de aumentar la concentracion
a través de los niveles tréficos, la concentracion disminuye y entonces b<0. Como referencia, los
valores de b para el mercurio, elemento que se biomagnifica marcadamente, encontrada en un
meta analisis realizado sobre datos de las redes troficas de 69 ecosistemas acuaticos alrededor
de todo el mundo (Lavoie et al., 2013), arroj6 valores promedio para el mercurio total (THg) y el
metilmercurio (MeHg) de 0,1610,11 y 0,24+0,08, respectivamente, siendo la pendiente clara-

mente mayor para la especie metilada.
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SEGUNDA PARTE

Efecto de los contaminantes
sobre los organismos



CAPITULO 4
Bases sobre los efectos toxicos inducidos
por los contaminantes

Pedro Carriquiriborde

En los capitulos previos, se ha explicado como los contaminantes que ingresaron al ambiente
y se distribuyeron en los diferentes compartimientos ambientales pueden estar mas o menos
biodisponibles para ingresar a los organismos, distribuirse por el/los sistema/s circulatorio/s, dis-
ponerse en los diferentes tejidos, biotransformarse, eliminarse y eventualmente acumularse res-
pecto a las concentraciones externas. En el presente capitulo analizaremos como esos contami-
nantes almacenados en los tejidos pueden interactuar con las biomoléculas generando efectos
téxicos sobre los organismos que se manifiestan a diferentes niveles de organizacién y en fun-
cion de la concentracion y tiempo de exposicion. En tal sentido, primero se describiran los me-
canismos de accion de los contaminantes para luego abordar los efetos adversos que se pueden
manifestar a nivel molecular, bioquimico, histolégico, fisiolégico y como ello puede afectar as-
pectos fundamentales para la viabilidad de las poblaciones como es la supervivencia. En capitu-
los subsiguientes se abordaran los efectos subletales que afectan el desempefio bioldgico de los

organismos (desarrollo, crecimiento, comportamiento y reproduccion).

Mecanismo y modos de accion de los contaminantes

Desde que un contaminante ingresa al organismo interactuara con las diferentes biomolécu-
las (lipidos, hidratos de carbono, proteinas o acidos nucleicos) que constituyen las células y ma-
triz extracelular de los tejidos. De acuerdo a su naturaleza, cada contaminante tendra una afini-
dad diferencial por cada uno de estos componentes e interactuara con los mismos de una forma
dada. Sin embargo, la accion téxica del contaminante se desplegara sélo cuando alcance una
concentracion interna en el sitio blanco capaz de disrumpir la fisiologia normal de las biomolécu-
las con las que interacciona. En tal sentido, importante diferenciar entre el concepto de meca-
nismo de accion y el de modo de accion. El mecanismo de accion de un contaminante esta
dado por proceso bioquimico de interaccion xenobidtico-biomolécula, mientras que el modo de
accién es la manifestacion fisiolégica y comportamental que caracteriza la respuesta adversa

inducida especificamente por dicha interaccion.
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Las principales biomoléculas con las que interactian los contaminantes son los lipidos de las
membranas plasmaticas, las proteinas y el ADN, sin descartar las que puedan ocurrir con los
hidratos de carbono y el ARN. Tres mecanismos de accion basicos (Figura 4.1.) pueden identifi-
carse de acuerdo a las tres siguientes interacciones téxico-biomolécula: i) las de particién del
contaminante en las membranas bioldgicas son relativamente inespecificas, reversibles y estan
estabilizadas principalmente por fuerzas de van der Waals; ii) las estéricas también estabilizadas
por uniones débiles y reversibles entre aceptores y dadores de protones y/o fuerzas de van der
Waals, pero donde resulta particularmente importante en el reconocimiento especifico de recep-
tores moleculares y la inhibicién competitiva de los sitios activos de las enzimas vy iii) la reactiva
implica la formacién de una unién fuerte no reversible, enlace covalente, entre un contaminante
electrofilico (aldehido, epdxido, hidrocarburo alifatico insaturado clorado) y un grupo nucleofilico
de la biomolécula. Si bien los efectos adversos asociados a estas interacciones pueden ser re-
vertidos por sistemas de defensa o desactivacion metabdlica, tales interacciones son el primer

paso de la cascada de eventos que finalmente conduce a un efecto téxico apreciable.

BIOMOLECULA BLANCO TIPO DE INTERACCION CLASE DE EFECTO
Lipidos (Membranas) Particion
*t S ‘i .

Toxicidad basal

(Narcosis)

Activacidn/inactivacion
de receptores

\ Inhibiciéon enzimatica

competitiva

Toéxico

Dafo en el AND,
proteinas o lipidos

Figura 4.1: Mecanismo de accién de los contaminantes segun el tipo de interaccion con las biomoléculas blanco.

La vinculacion de cada una las tres interacciones con sitios blanco especificos (ej. membrana
mitocondrial) ha permitido la clasificacion de 10 grupos modos de accién diferentes (Tabla 4.1.).
Uno de los modos de accion es la denominada toxicidad basal o narcosis que se refiere a la
interaccion inespecifica mediante fuerzas de van de Waals de sustancias lipofilicas con las mem-
branas biolégicas alterando su integridad y disrumpiendo asi su fisiologia normal. Esta interac-
cion representa la toxicidad minima de una sustancia determinada, es reversible y dada inespe-
cificidad las concentraciones efectivas de diferentes toxicos es muy similar. Ademas, la exposi-

cidn sucesiva a dosis subletales no modifica la sensibilidad del organismo.
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Tabla 4.1: Relacién entre sitio blanco, mecanismos y modos de accién de los contaminantes a nivel celular.

Biomolécula blanco Subclase Dominio Interaccion Mecanismo molecular Modo de accién Test
Membrana biolégica General M NS Disrupcién. no especifica de la estruc- Toxicidad basal P_rueba de rojo neutro
tura y funcion Kinspec
Induccion de intermediarios reactivos Degradacién de lipidos y protei-
General M S (Ej. ROS) causando peroxidacion li- nas TBARSs
pidica y de proteinas.
Trasduccion M N. NS Mecanismo transportador de electro- d Consumo de Oz en mitocon-
de energia ’ nes esacoplante dria, Kinspec
9 ) p
M s Bloqueo de quinonas y otros sitios de Inhibicion del transporte de elec-
unioén trones
M S Bloqueo de canales de protones Inhibicién de la ATP sintetasa
Fotosintesis M S Bloqueo del transporte de electrones Inhibicion de la fotosintesis
Proteinas/péptidos General M, C NS, S Egra]cmones electrofilicas y alquila- Dafio de proteinas y péptidos (R;g?_'ucaon de los niveles de
Receptores y Unién no covalente a receptores y D . Actividad enzmapca
enzimas M, C S enzimas Inhibiciéon o competencia Recech’)r de estrégenos
Induccion de CYP1A1
Unioén no covalente a receptores y
Regeptores Y ¢ S enzimas del metabolismo del ADN Mutagenicidad indirecta Prueba SOS
enzimas L I Prueba de Ames
(replicacion, reparacion)
Ataque electrofilico y alquilacion de - . Aductqs: de ADN .
ADN, ARN General C NS, S Mutagenicidad directa Induccién de mecanismo de

bases nitrogenadas

reparacion

M: membrana bioldgica, C: citoplasma, NS: inespecifico, S especifico (adaptada de Escher et al., 2002)
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Como se ha mencionado en el capitulo previo, para sustancias con un log Kow >2, puede
establecerse una relacion, en el equilibrio, entre la concentracion efectiva interna a nivel de
la concentracion en el cuerpo (ej. ILCso) y la concentracion en el medio (ej. LCso) a través de
la ecuacion:

ILCso = K, X LCs,

Los valores de ILCso para toxicidad basal oscilan entre los 2 y los 8 mmol/Kg (peso del cuerpo)
o entre 30 y 60 mmol/Kg de lipidos si se lo normaliza por el contenido lipidico. Estos valores
disminuyen entre 0,6 y 2 mmol/Kg cuando se trata de sustancias mas polares, efecto general-
mente referido como narcosis polar. Sin embargo, esta diferencia no seria debida a diferencias
en la concentracion en la membrana sino por estimacion del ILC por la concentracion corporal
que pondria de manifiesto la existencia de una distribucién diferencial entre compartimientos
blanco (membranas) y no blanco (ej. tejido adiposos) para sustancias apolares y polares. La IEC
también ha sido util para definir riesgo asociado a efectos subletales. En cuanto a la variabilidad
en la sensibilidad entre especies frente a contaminantes con toxicidad basal se ha observado
que, si bien pueden variar entre 5 6rdenes de magnitud, suelen ser menores que las de conta-
minantes con mecanismos de accion especificos.

Los demas modos de accién estdn dados por interaccién especificas estéricas y reactivas
que generalmente suelen ser mas toxicas que la narcosis y su prediccién a través de la concen-
tracion del residuo del contaminante en el organismo no es tan precisa dado que la misma no
depende sélo de la concentracion sino también de la actividad especifica que posea el toxico.
Por tanto, los IEC no sé6lo son menores, sino que también varian mas entre sustancia y sustancia
segun su modo de accién. Las diferencias en la potencia para este tipo de toxicos, no sélo es
mucho mas variable entre compuestos por sus diferentes modos de accion, sino que también en
cuanto a la sensibilidad entre especies para cada uno de ellos dado que, por ejemplo, un inhibidor
de la fotosintesis afectara mas a los vegetales que a los animales. En cuanto a la relacion entre
el tiempo y la toxicidad, se observa que para aquellos toxicos cuya interaccion es irreversible se
comportan siguiendo la ley de Harber (desarrollada originalmente para gases reactivos) que sos-
tiene que el producto de la concentracién y el tiempo de exposicion es constante para una res-
puesta dada. Para este tipo de sustancias la toxicidad de las mezclas dependera si el sitio blanco
y el modo de accion es el mismo. Si es asi, el modelo de adicion es el que mejor se ajusta. De
lo contrario, podrian actuar de forma sinérgica o antagdnica en el caso que los componentes
interactuaran unos con otros o actuaran sobre blancos que se encuentran relacionados como,
por ejemplo, si uno inhibe la enzima de biotransformacion del otro. Este es el caso tipico del
butdxido de piperonilo que es una sustancia que posee una toxicidad muy baja, pero que es un
potente inhibidor del Citocromo P450, sistema que biotransforma a los insecticidas piretroides, y
que por tanto en una mezcla potencia la accién de estos insecticidas.

Desde ya, existen téxicos que pueden desencadenar diferentes modos de accién depen-

diendo de las caracteristicas de su molécula y la concentracion en diferentes sitios blanco. Por
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ejemplo, los clorocatecoles pueden actuar como narcéticos a altas concentraciones durante ex-
posiciones agudas, pero generar dafios por estrés oxidativo a concentraciones mas bajas y ex-

posiciones cronicas, en presencia de Cu.

Manifestacion de los efectos toxicos de los contaminantes
a nivel de los organismos

Como se ha mencionado en capitulos anteriores, el objetivo de la ecotoxicologia es comprender
como los contaminantes afectan la estructura y funcién de los ecosistemas. Sin embargo, la accion
directa de los contaminantes se ejerce sobre los organismos actuando a través de los mecanismos
y modos de accién enumerados en la seccion previa. Ello conducira luego a efectos adversos que
pueden impactar sobre variables fundamentales para el desempefio biolégico de una especie y
que aseguran el sostenimiento de la poblacion y la interrelacion con otras especies y con los fac-
tores abioticos del ecosistema. El mantenimiento de una poblacién depende fundamentalmente de
que los individuos puedan crecer, sobrevivir y reproducirse adecuadamente. Por lo tanto, cualquier
efecto de un contaminante que afecte estas variables tendra relevancia ecoldgica.

Las respuestas de los individuos a los contaminantes pueden manifestarse a diferentes nive-
les desde el nivel molecular, celular, histoldgico, fisiolégico y ello finamente podra traducirse
como un efecto adverso sobre el crecimiento, la reproduccion y la supervivencia. Los modos de
accion a nivel molecular, ya enumerados, son el primer nivel de interaccién directa del conta-
minante con el sistema bioldgico que, como ya se dijera, puede afectar la expresion de genes, la
actividad enzimatica o el funcionamiento de cualquier otro sistema subcelular (ej. membranas).
Tales interacciones a nivel molecular tendran como consecuencias respuestas a nivel celular,
afectando la fisiologia normal de las células (ej. alteracién de la trasmisién del impulso nervioso
causada por varios insecticidas organoclorados y piretroides, alteracién de la fotosintesis por
herbicidas como la atrazina), haciendo que se desregule el ciclo celular e induciendo la prolife-
racion celular (ej. carcindgenos) o induciendo una muerte celular programada o no programada,
entre muchas otras. Ello podra generar cambios a nivel histolégico que seran evidenciados
como alteraciones histopatoldgicas tales como, por ejemplo, la aparicién de adenomas o carci-
nomas en diferentes tejidos, la desmielinizacion del tejido nervioso, apoptosis y/o necrosis en el
higado (ej. cirrosis) u otros tejidos o afectando la proporcion célula/matriz y/o de distintos tipos
celulares (ej. aumento de células del cloro en las branquias, intersexos en las génadas). En al-
gunos casos, pude que los efectos no se manifiesten a nivel histoldgico, pero de alguna forma
siempre se manifestara un efecto a nivel fisiolégico, afectando el funcionamiento de los 6rganos
y sistemas (ej. neurotoxicidad inducida por insecticidas, nefrotoxicidad causada por sustancias
como el Cd o hepatotoxicidad o como el caso del alcohol, etc.)

Afortunadamente, frente a los insultos propinados por los contaminantes, los sistemas biol6-
gicos son capaces de contraponer, a diferentes niveles, mecanismos de reparacién o compen-

sacion que les permite, dentro de cierto rango, contrarrestar el efecto téxico del contaminante.
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Por ejemplo, a nivel molecular, las células son capaces de activar sistemas de defensa tales
como las enzimas del sistema antioxidante, de biotransformacion o reparacion del ADN. También
respuestas a nivel fisiolégico pueden reducir el efecto toxico de los contaminantes como, por
ejemplo, aumentando el ritmo cardiaco y la ventilacién pulmonar para aumentar la eliminacion
de sustancias volatiles, aumentando la infiltracién de células sanguineas en los tejidos, o incre-
mentando la secrecidon mucosa en la epidermis para evitar el contacto de sustancias agresivos
para los epitelios.

En consecuencia, la manifestacion o no de efectos adversos y el nivel de gravedad de los
mismos dependera en gran medida del balance entre la magnitud del dafio infringido por el con-
taminante, que dependera de la intensidad de la exposiciéon (concentracion y tiempo), y la
capacidad de reparacion/compensacion que posea el sistema biolégico (Figura 4.2). La forma
que adopte tal relacion dependera tanto de las propiedades fisicoquimicas del contaminante
como de las caracteristicas biolégicas del organismo. Por debajo de ciertas concentraciones, el
contaminante puede que no genere ningun efecto adverso o inclusive induzca una respuesta
beneficiosa (hormesis), siendo asi el estado del organismo saludable. Al incrementarse la con-
centracién puede que el contaminante cauce un dano pero que el mismo pueda ser reparado o
compensado y ello requiera de la activacion de mecanismos que generan estrés en el individuo.
Si la intensidad de la exposicién es alin mayor, puede que esos mecanismos de reparacion se
vean sobrepasados y no puedan ser compensados, por lo tanto, el organismo comenzara a ma-
nifestar sintomas patoldgicos. Dependiendo del grado de dafo, los efectos podran ser curables,
si el dafio es reversible o incurables, si el dafio ya es irreversible y si la exposicién no cesa, el

organismo finalmente morira.

Patoldgico
incurable

Patoldgico
curable

Estado de salud

Saludable

v

Homedstasis Compensacion 1Reversible Irreversible
1

! No compensacion

Intensidad de la exposicién (concentracion x tiempo)

Figura 4.2: Relacion entre la intensidad de exposicién a un contaminante y el estado de salud de un organismo.
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Es importante destacar que, ademas de los modos de accién especificos que se mencio-
naron anteriormente, los contaminantes pueden considerarse agentes que inducen estrés.
En tal contexto, se define como estrés (o estrés Selyano) a un conjunto de respuestas ines-
pecificas (dado que responden de igual modo a diferentes agentes de estrés) pero bien de-
finidas del cuerpo dirigidas a reestablecer o mantener la homedstasis frente a la accion de
un agente estresor que induce una demanda extraordinaria en el cuerpo. A dicho conjunto
de respuestas se lo conoce como Sindrome General de Adaptaciéon (GAS) y posee tres
fases: i) la primera, es la de alarma y consiste en el aumento de la presion sanguinea,
frecuencia respiratoria, el ritmo cardiaco y los niveles de cortisol, catecolaminas (epinefrina
y norepinefrina), endorfinas y glucosa en sangre regulados tanto por el sistema nervioso
simpatico como por el eje hipotalamo-hipofisiario-adrenal (HHA), ii) en la segunda fase, de
adaptacién, se observa una hipertréfica de dicho érgano y la hipotrofia de otros como el timo
o el bazo, la aparicién de Ulceras, cansancio, falta de apetito y la pérdida de peso y iii) en la
tercera fase, de agotamiento, el organismo falla en su capacidad adaptarse y si la exposi-
cidn continua terminard muriendo.

Entre las manifestaciones del efecto inducido por los contaminantes los mas relevantes
desde el punto de vista ecotoxicolégico son aquellos que afecten de forma directa o indirecta
la supervivencia y la reproduccion de los organismos ya que son las dos variables mas im-
portantes desde el punto de vista del mantenimiento de la viabilidad de las poblaciones. El
efecto sobre la supervivencia puede ser directo dado que el propio téxico conduce a la
muerte de los organismos por los mecanismos sefialados en el parrafo anterior o indirecta si
causan por ejemplo efectos sobre el desarrollo (ej. agentes teratogénicos como al Pb,
benzo[a]pireno o los PCB’s), el crecimiento (integra un conjunto de respuestas fisiolégicas y
bioquimicas que reflejan la aptitud individual), el comportamiento (incapacidad de alimen-
tarse o mayor vulnerabilidad a la predaciéon) o la susceptibilidad a contraer enfermedades
enddgenas o0 exdgenas (causadas por agentes patdégenos) que finalmente terminen por re-
ducir la capacidad de supervivencia. Por otro lado, la reproduccién también puede ser afec-
tada de forma directa (ej. la alteracion de las génadas y la produccion o liberacion de game-

tas) o de forma indirecta a través de alteraciones en el comportamiento reproductivo.

La relacién dosis(concentracion)-respuesta y tiempo-respuesta:
indicador de la relaciéon causa-efecto.

Si bien el término concentracion posee mayor relevancia en la ecotoxicologia, dado el uso
difundido de la expresion curva dosis-respuesta (CDR) heredado de la toxicologia, en este
capitulo se utilizara el término dosis y concentracién de forma indistinta de modo de simplifi-
car la lectura. La existencia de una relacion entre la dosis de una sustancia y su toxicidad es

un concepto central de la toxicologia. El padre de la toxicologia moderna, Theophrastus Phi-

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 100



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

llippus Aureolus Bombastus von Hohenheim-Paraelsus (1493-1541), identificé temprana-
mente dicha relacion indicando “Sola dosis facit venenum” (sélo la dosis hace al veneno) y
establecié la dependencia dosis-respuesta como un baluarte de la toxicologia. Cualquiera
sea la respuesta seleccionada o medida, la relacién entre el grado de respuesta del sistema
bioldgico y la cantidad de téxico administrado asume una dependencia tan consistente que
se considera el concepto mas fundamental y dominante en toxicologia. Ello quiere decir que
existe una relacion entre el nivel de exposicién, dada por la concentracién o el tiempo, la
cantidad de la sustancia que alcanza su el sitio blanco y el efecto biolégico que desencadena.
Al utilizar las curvas dosis respuesta se asumen tres principios basicos: 1) la respuesta ob-
servada en el organismo es debida a la sustancia a la que ha sido expuesto, 2) la magnitud
de la respuesta esta vinculada con la dosis y 3) existen tanto un método para cuantificar el
téxico y como una manera precisa de expresar la toxicidad.

El establecimiento de la funcion que describe dicha relacion es fundamental para poder
modelizarla y por tanto poder comprender y predecir el comportamiento de la respuesta incluso
a concentraciones o tiempos que no se han ensayado experimentalmente. En toxicologia sue-
len diferenciarse los términos de dosis efectiva, dosis tdxica y dosis letal, refiriéendose en el
primer caso a la dosis de una sustancia que produce un efecto deseado, toxico o letal, respec-
tivamente. En ecotoxicologia, el término concentracidon efectiva (ECx) suele utilizarse de
forma genérica, luego especificandose el tipo y magnitud del efecto. Por ejemplo, si se trata de
la concentracion que inhibe el 50% de la actividad de una enzima se denominara concentracion
inhibitoria 50 (ICso0), si se trata de la concentracion que produce una mortalidad de 50% se
hablara de la concentracién letal 50 (LCso) mientras que si se trata de la concentracion que
produce un 25% de mortalidad se referira a la concentracion letal 25 (LC2s). Gracias a la cons-
truccion de la CDR a través de un modelo matematico, es posible estimar la concentracion
efectiva para cualquier nivel de efecto.

De un modo diferente, la concentracién mas alta que no produce efecto (NOEC) o la mas
baja que produce efecto (LOEC) respecto al grupo control suelen estimarse a partir de con-
centraciones ensayadas, por lo cual, cuan lejos estén una de la otra dependen del disefio
experimental y existiran en teoria infinitas concentraciones entre una y la otra. Los valores
de NOEC y LOEC se estiman a partir de las diferencias obtenidas a partir de un test de
hipétesis realizado mediante alguna prueba estadistica paramétrica (ej. analisis de la va-
rianza (ANOVA) seguido de un test a posteriori como el Dunnett) o no paramétrica (ej. Krus-
kal-Wallis). En algunos trabajos se han estimado el NOEC y el LOEC a partirde la EC1o y la
EC2s, respectivamente. Dadas las limitaciones mencionadas para obtener el NOEC y el
LOEC, estos valores estan siendo substituidos con fines regulatorios dado que es mas ro-
busto trabajar con la funcién de toxicidad que con estos valores aislados.

De acuerdo al tipo de respuesta, pueden distinguirse dos tipos principales de relaciones dosis-
respuesta. Por un lado, una de tipo gradual, en la cual la variable biolégica que se analiza es

continua en relacion a la concentracion de exposicién. Ejemplo de ello seria la inhibicidon de la

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 101



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

Log Concentracion

enzima AchE en el cerebro al aumentar la con-

centracion de exposicion a un pesticida organo-
% fosforado. Por otro lado, una de tipo cuantal,
>
g cuando la variable biologica es discreta, esto
(=
S oo quiere decir que posee una respuesta de tipo
Q
S * todo o nada, para una concentraciéon dada se ob-
= e
5 ok -
@ serva o no el efecto en un individuo y, en la
|~ . "
P curva, la variable respuesta es la proporcion de
Concentracion T .
I individuos que respondieron respecto al total de
la poblaciéon. El caso mas caracteristico es la
% mortalidad. En una poblacién expuesta a una
> . - . .
o cantidad dada de un téxico y tiempo determina-
&
(= . s
5 dos, un organismo estara vivo o muerto.
© .
S s 3 En el caso particular de la CDR cuantal, la
= 5 . . 4.
8 7 ol =o\o) misma se ha basado inicialmente en el concepto
o % 2] . A ..
& F otk . de dosis efectiva individual (EID) o tolerancia in-
Log Concentracion dividual. Dicho concepto sostiene que para cada
g individuo de una poblacién existe una dosis minima
ol ole olw eis - ol s i
o i capaz de causar su muerte y que es caracteristica
MEEEE S & 3 3 o : :
F- R PRI oo de cada individuo. Esto quiere decir que en una po-
E Lo dogbdbdh blacién dada existen individuos mas sensibles y
8 PP EE otros mas tolerantes y que si se los expone en re-
8  wle f . . . -~ .
o o **** petidas ocasiones al mismo tdxico, cada uno siem-
5 | Fdbdkkk
= 5 ; pre respondera de la misma forma, siendo que los
g |Ft/Pdoddod ’
| bbb . primeros responderan a concentraciones mas ba-
Log Concentracién - jas que los segundos. De acuerdo a este concepto,
<L la frecuencia de la respuesta en la poblacién se
comporta siguiendo una distribucion sesgada a la
izquierda que se normaliza (adquiere la forma si-
o=
= métrica de la distribucién normal) al expresarla en
S
o - . o
o funcién del logaritmo de la concentracion (tipo log
[}
E normal), que a su vez puede expresarse como fre-
S cuencia acumulada y finalmente convertida a uni-
dades Probit de forma tal de linealizar la funcién
LCs . (Figura 4.3.). Las unidades Probit se obtienen de la

transformacién del porcentaje de respuesta a un

metamero construido a partir de obtener el valor de

Figura 4.3: Curva dosis-respuesta de tipo cuantal
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estandar de 1, y sumandole 5, para evitar los valores
negativos. Por consiguiente, una mortalidad del 50%
coincidira con un valor de z de 0 y por tanto equivaldra
a 5 unidades Probit, una mortalidad del 16% y 84% con
un valor de -1y 1 para z y de 4 y 6 unidades Probit.
Otros métodos como el Spearman-Karber, el de la me-
dia movil o incluso el método semigrafico de Litchfield-
Wilcoxon pueden ser utilizados para estimar la LCso.

El concepto de tolerancia individual ha sido
contrastado con la posibilidad que la respuesta de
los organismos en una poblacién expuestos a un
toxico sea estocastica, ello quiere decir que quie-
nes responden a concentraciones mas bajas o
mas altas es una cuestion de azar y que si se re-
pitiera la exposicion no siempre los mas sensibles
o mas tolerantes serian los mismos individuos,
sino que ello variara entre exposiciones de modo
azaroso. Esto ha llevado utilizacion de diferentes
modelos como el log-normal, el log logistico y el
Weibull entre otros, para su descripcién.
Dado que experimentalmente se han obtenido evi-
dencias que apoyan tanto el modelo de tolerancia
individual como el estocastico, mas recientemente
se ha propuesto el Modelo de Supervivencia de
Umbral Unificado (GUTS). El mismo establece
una relacién matematica entre los dos modelos
previamente mencionados, segun el cual, la res-
puesta estocastica daria lugar a mecanismos de
dafo/reparacion sistematicamente mas rapidos
que la tolerancia individual por lo cual el meca-
nismo de respuesta estria inherentemente vincu-
lado a la velocidad de recuperacion del dano.

Si bien el tipo de relacién entre la concentracion
y la respuesta, especialmente tratandose de efec-
tos letales, mas frecuentemente se visualiza como
curvas monoténicas y generalmente de forma
sigmoidea, las relaciones entre la concentracion y
la respuesta téxica pueden ser interpretadas por
diferentes funciones, en particular para efectos su-

bletales, siendo tres los modelos mas utilizados, el
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lineal, el umbral y el hormético (Figura 4.4.). En el lineal se asume que no existe una con-
centracion segura y es el modelo utilizado para describir la relacién dosis-respuesta de sus-
tancias carcinogénicas. El modelo umbral, se asume que existe una concentracion limite por
debajo de la cual no existen efectos adversos. A tal concentracion se la denomina “nivel de
no efecto observado” (NOAEL), que en otras palabras puede definirse com la mayor concen-
tracion de la sustancia que no produce un efecto adverso. También es importante considerar
que algunas sustancias pueden presentar respuestas no-monoténicas como las represen-
tadas en el modelo hormético. Este modelo esta vinculado al concepto de hormesis, el cual
considera que por debajo del NOAEL la sustancia posee un efecto benéfico para la salud de
los organismos. La zona hormética puede extenderse hasta 10 veces por debajo de la con-
centracion del NOAEL y generar una respuesta de estimulacion de hasta 160% respecto al
control. Aquellas sustancias que son elementos esenciales (ej. Cu, Fe) pueden tener efectos
adversos tanto a concentraciones mayores al NOAEL por efecto téxico, como a concentra-
ciones muy bajas por efecto de la deficiencia. En tal caso se dice que la respuesta en forma
de “U”. Es importante resaltar que la respuesta monotdnica puede ser directa o inversa-
mente proporcional a la dosis, dependiendo como se exprese la respuesta bioldgica. Por
ejemplo, la relacién sera directa si la expresamos en término de la mortalidad, pero indirecta
si lo hacemos en términos de la supervivencia. Lo mismo ocurrira con la actividad de una
enzima que es inhibida por un contaminante, si se expresa en términos de la actividad abso-
luta, la relacidon sera inversa, mientras que si se la expresa en términos del % de inhibicion
sera directa. Otro tipo de respuestas no monoténicas son las comunmente desencadenado
por los disruptores endocrinos (ej. Bisfenol-A) que a concentraciones bajas pueden inducir
la expresion de determinados receptores, pero inhibiéndolos a concentraciones altas.

Las CDR, ademas de describir la funcién de toxicidad de cada sustancia, permiten com-
parar la potencia y eficacia de diferentes sustancias (Figura 4.5.). La potencia puede ser
definida como el intervalo de concentracién de una sustancia que produce una respuesta
creciente y que en la practica puede obtenerse a partir de la dosis efectiva (concentracién
que produce un efecto dado). Por otra parte, la eficacia maxima, o simplemente eficacia, es
el valor maximo de una respuesta dada que puede inducir una sustancia y esta dada por el
valor maximo de dicha respuesta. Otra informacién util que puede obtenerse de las CDR
para la comparacion entre téxicos es la pendiente de la curva, la misma informa sobre cuan
abrupta es la respuesta en funcién del cambio de concentracién. Los efectos téxicos produ-
cidos por algunos contaminantes se van incrementando de manera paulatina a lo largo de
un intervalo amplio de concentraciones y poseen una CDR mas aplanada, mientras que para
otros una pequefia diferencia en la concentracion produce un cambio brusco en la respuesta,

mostrando una CDR mas empinada.
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Figura 4.5: Relacion entre potencia y eficacia de diferentes sustancias

Como se ha mencionado previamente en una poblacion existen diferencias entre indi-
viduos en la respuesta a una sustancia debido, por ejemplo, a la existencia de pequefas
diferencias genéticas (polimorfismos) entre ellos. Asi también existen diferencias entre es-
pecies que generalmente son mas marcadas y pueden no ser soélo cuantitativas, sino tam-
bién cualitativas. Tales diferencias deben ser consideradas si se extrapolan resultados obte-
nidos a partir de una especie a otra. El concepto de toxicidad selectiva se refiere justamente
al efecto toxico que puede tener una sustancia sobre una especie dada y no sobre otra y que
pueden tanto radicar en procesos de absorcién, biotransformacion, excrecion o la presencia
0 ausencia del sitio blanco en una de las especies, como podrian ser enzimas de una via
metabdlica exclusiva de un grupo. Esta diversidad ha sido aprovechada para el desarrollo de
agentes que son letales para una especie no deseada y no para otras. Por ejemplo, un her-
bicida afectara una via metabdlica exclusiva de los vegetales (ej. fotosintesis) sin afectar a

los animales.
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Figura 4.6: Curvas tiempo-respuesta (CTR)

El efecto toxico de una sustancia, no sélo depende de la concentraciéon sino también del
tiempo de duracioén de la exposicion. En tal sentido es importante conocer la relaciéon tiempo-
respuesta. Poder determinar del tiempo que demorara en manifestarse un determinado efecto
bajo a un determinado nivel de exposicion es extremadamente util en ecotoxicologia. Dicho
tiempo dependera de la toxicocinética de la sustancia que determinara la velocidad y el grado
con que una sustancia se acumula en los tejidos blanco hasta alcanzar la EIC (concentracién
interna efectiva). Por consiguiente, del mismo modo que es posible elaborar las CDR es posible
construir curvas tiempo-respuesta (CTR) (Figura 4.6.). Para ello se grafican los diferentes niveles
de efecto en funcién del tiempo. Este tipo de analisis presenta ventajas desde el punto de vista
del disefio experimental ya que comparativamente provee mayor informacion por unidad experi-

mental que las CDR. Pese a ello es aun subutilizado en ecotoxicologia.
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Uno de los usos de las CTR es que permiten estimar el tiempo hasta la muerte (TTD). Para ello
diferentes modelos son posibles como el de Litchfield, que plotea el logaritmo del tiempo de exposi-
cién vs las unidades Probit correspondientes a cada mortalidad observada a los diferentes tiempos.
De tal forma puede obtenerse el tiempo letal 50 (LT50) o tiempo medio hasta la muerte (MTTD).

El valor de incipiencia es el umbral de concentracién o tiempo a partir de la cual se comien-
zan a observar efectos adversos. Es comun en ecotoxicologia expresar el valor de incipiencia en
términos de la LCso (Figura 4.7.A), a partir de graficar las LCso obtenidas a diferentes tiempos de
exposicion. La asintota de la funcion que se obtiene es la LCso de incipiencia que corresponde
con el valor limite al que tenderia dicho parametro a tiempo infinito (LC50-). Ese valor indicaria
la concentracion por debajo de la cual el 50% de los individuos viviran indefinidamente sin pade-
cer los efectos letales que induce la sustancia. Menos utilizado, es el valor de incipiencia esti-
mado a partir de la LT50 (Figura 4.7.B). En este caso se obtiene graficando el logaritmo de la

concentracion vs. el logaritmo de la LT50 obtenida a diferentes concentraciones.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 107



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

Tipos de efectos inducidos por los contaminantes

Las respuestas toxicas pueden ser diferenciadas segun la proximidad entre el sitio de exposicion
quimica y el sitio o sitios de accion molecular. Los efectos locales son aquellos que ocurren donde
el téxico y el sistema bioldgico primero hacen contacto. Tales efectos son producidos por la ingestion
de sustancias toxicas o la inhalacién de materiales irritantes. Ejemplo de ello son sustancias alta-
mente reactivas, como acidos y bases fuertes. El cloro gaseoso la ser inhalado reacciona con el tejido
pulmonar en el sitio de contacto, causando dafio e hinchazén de los pulmones, con consecuencias
posiblemente fatales, a pesar de que muy poca sustancia quimica se absorbe en el torrente sangui-
neo. Por ofro lado, los efectos sistémicos son aquellos que requieren la absorcién y distribucion del
téxico desde su punto de entrada a un sitio distante donde se producen los efectos nocivos. La ma-
yoria de las sustancias, producen este tipo de efecto. En algunos casos, las sustancias pueden cau-
sar efectos locales y sistémicos simultdaneamente. La mayoria de los quimicos que producen toxicidad
sistémica no causan una toxicidad de similar grado en todos los 6rganos; en cambio, generalmente
provocan su mayor toxicidad en solo uno o dos érganos. Estos sitios se conocen como érganos
diana y no necesariamente son los sitios donde la sustancia quimica alcanza la mayor acumulacion.
Esto es particularmente cierto para sustancias lipofilicas como el DDT que se acumulan mas en el
tejido adiposo que en el sistema nervioso donde generan el efecto toxico. Este hecho ha sido espe-
cialmente relevante, por ejemplo, para las aves migratorias que durante los meses de verano acumu-
laban el insecticida en la grasa corporal sin manifestar ningun efecto adverso. Luego, al quemar las
grasas durante la migracion en el otofo, el DDT era liberado a la sangre, acumulandose ahora en el
cerebro y el sistema reproductivo, lo que causaba en las aves efectos letales agudos por neurotoxi-
cidad y disminucion del éxito reproductivo, respectivamente. Entre los efectos sistémicos, no sélo
deben considerarse aquellos ocurridos sobre érganos diana sino también los efectos toxicos no diri-
gidos a 6érganos diana especifico como los generados por sustancias carcinogénicos que pueden
actuar sobre diferentes 6rganos de manera inespecifica.

La alometria es un factor importante que suele modificar los efectos inducidos por los conta-
minantes, dado que al aumentar el tamafio se modifican las relaciones superficie/volumen y por
tanto las tasas de incorporacion y eliminacion y por lo tanto la acumulacién de las sustancias. Se
ha observado que es posible establecer para una misma especie una relacion entre la toxicidad

de una sustancia y el peso del organismo de acuerdo a la ecuacion:

log LCs, = loga + b X logpeso
O lo que es igual:

LCsy = a X peso®

La exposicion repetida a un quimico puede reducir la respuesta téxica, mediante un proceso
llamado tolerancia o aclimatacién. La tolerancia disposicional se da cuando la cantidad de
una sustancia que alcanza el sitio de accién disminuye con el tiempo, por ejemplo, por activacion

del sistema de detoxificacion, reduciendo la respuesta en el tejido. Por otra parte, la tolerancia
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quimica o celular puede resultar de una menor disponibilidad de receptores y/o mediadores (por
ejemplo, neurotransmisores) producto, por ejemplo, de una inhibicion de la expresién de los mis-
mos. En particular, cuando sustancias relacionadas estructuralmente causan una respuesta dis-
minuida, ocurre lo que se conoce como tolerancia cruzada.

Por otra parte, mientras algunos efectos son reversibles, otros son irreversibles. La proba-
bilidad de que el efecto se revierta una respuesta toxica depende en gran medida de la capacidad
de un tejido lesionado para adaptarse, reparar y regenerarse. Por lo tanto, para tejidos como el
higado y el tracto gastrointestinal que tienen una alta capacidad de regeneracion, muchas lesio-
nes son reversibles. Existen limites para esta capacidad de reparacion, y las dosis muy altas
pueden abrumar esta respuesta adaptativa que conduce a la pérdida permanente de la funciéon
y la insuficiencia hepatica potencialmente mortal.

De acuerdo a la velocidad con la que las sustancias actuan luego de la exposicion, los efectos
pueden dar lugar a una toxicidad inmediata, generalmente cuando se trata de altas dosis de
estos quimicos que pueden tener efectos rapidos en los sistemas cardiovascular, respiratorio y
neurolégico que culminan en la muerte en minutos. Por otro lado, otras sustancias pueden pro-
ducir toxicidades retardada ya que pueden manifestarse luego de meses o afios de ocurrida la
exposicion, esto es caracteristico de sustancias carcinogénicas.

En cuanto a la duracion y la frecuencia de las exposiciones, en toxicologia, los efectos se diferen-
cian en agudos, subagudos, subcrénicos y crénicos. Las exposiciones agudas se consideran como
exposiciones uUnicas, a una concentracion de la sustancia relativamente elevada y de una duracion
no mayor a 24h. Las demas, se consideran como exposiciones repetidas a concentraciones general-
mente mas bajas, en el caso de las subagudas por un periodo de hasta 1 mes, las subcrénicas hasta
3 meses y las crénicas por periodos de mas de 3 meses hasta afios.

En ecotoxicologia, dada la diversidad de organismos que se utilizan en los ensayos de toxici-
dad, tal clasificaciéon no es tan precisa y dependera mucho de la duracion del ciclo de vida de
cada especie. Suele considerarse una evaluacion de efectos agudos aquellos que se manifies-
tan en horas, generalmente analizados a 24h, 48h y hasta 96h. En el caso de los efectos créni-
cos las duraciones son mayores, considerandose un periodo no menor al 10% de la duracion del
ciclo de vida de la especie utilizada. Aunque, muchas veces los limites entre las exposiciones
agudas y cronicas suelen ser borrosos, los efectos toxicos en cada caso suelen ser bien distintos.
Por ejemplo, en organismos acuaticos, los efectos agudos inducidos por el Cd suelen estar rela-
cionados principalmente al desbalance i6nico del Ca*? en el plasma que producen hipocalcemia
que, a su vez, provocan la disfuncién cardiaca que conduce a la muerte de los individuos. Por
otro lado, los efectos cronicos se asocian principalmente a la interferencia con la sefalizacion
celular que puede, por ejemplo, provocar la disrupcién del sistema enddécrino.

Para varios organismos acuaticos, los bioensayos cronicos suelen tener una duracion de 28d.
Sin embargo, la duracién varia mucho entre especies, por ejemplo, para la OECD, la duracién
de un ensayo cronicos con abejas (Apis melifera) tiene una duracion de 10d mientras que con

roedores tiene una duracion de hasta 12 meses.
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Dada la dificultad y el costo de realizar ensayos tan prolongados la USEPA, por ejemplo,
considera la estimacién de concentraciones crénicas seguras a partir de ensayos agudos con
estadios de vida criticos. Por ejemplo, la estimacion de la concentracion maxima aceptable
para un téxico (MATC) a partir de bioensayos con estadios tempranos (ELS), mediante la expo-
sicion de embriones durante la incubacion y las larvas durante 30 dias después de la eclosién.
Sin embargo, es importante tener presente que la relevancia de dichos ensayos ha sido cuestio-
nada, dado que no siempre los estadios mas tempranos son los mas criticos y en estudios eco-
I6gicos las edades con mayor valor reproductivo pueden ser de las de mayor importancia y ciertos
contaminantes, como los disruptores enddcrinos, afectarlas especificamente.

Dado que en ecotoxicologia la disponibilidad de informacién sobre toxicidad aguda suele ser mucho

mayor que para cronica, la USEPA ha propuesto el calculo de la relaciéon agudo crénico (ACR) como:

LCs

ACR = rre

Donde, MATC (concentracion maxima aceptable) se obtiene a partir de la ecuacién:

MATC = VNOEC X LOEC

En la cual, LOEC y NOEC son la concentracién de no efecto y la mas baja que produce
efecto para puntos finales cronicos. En este contexto, la relacion ACR puede ser utilizada como
un factor de correccion de datos de toxicidad aguda para estimar las MATC asociada a niveles

de efectos crénicos.

Efecto de las mezclas

Por lo general en el ambiente los contaminantes no se encuentran solos, sino que se hallan acom-
panados de muchos otros contaminantes. Incluso, en los productos comerciales se encuentran en
formulaciones que contienen varias sustancias juntas. Por tanto, comprender la toxicidad de las mez-
clas es un tema de relevancia en la ecotoxicologia. Cuando en una mezcla binaria una sustancia se
encuentra a niveles téxicos y la otra a una concentracion muy por debajo del nivel al que induce
toxicidad, pero incrementa la toxicidad de la primera, se dice que la mezcla causa una potenciacion
del efecto toxico. Un ejemplo clasico es la potenciacion de la neurotoxicidad inducida por los piretroi-
des al combinarlos con butdxido de piperonilo (BOP). Ello se debe a que el BOP es in fuerte inhibidor
del citocromo P450 que contribuye a la detoxificacion de los piretroides y por tanto incrementa el
tiempo medio de residencia del insecticida en los tejidos y por tanto su concentracion interna. Si am-
bas sustancias en la mezcla binaria se presentan a concentraciones en las que despliegan efectos
téxicos, se dira que la mezcla causa aditividad, sinergia o antagonismo de los efectos toxicos,
cuando la mezcla posea un efecto igual, mayor o menor a la suma de los efectos causados por las
dos sustancias por separado, respectivamente. El antagonismo puede ser funcional, si las dos sus-
tancias inducen efectos opuestos en una funcién bioquimica o fisioldgica, quimico, si las dos sustan-

cias reaccionan entre si para dar un producto menos téxico, disposicional si la interaccion afecta la
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absorcion, distribucion, biotransformacion y eliminacion de las sustancias en la mezcla, o de receptor
cuando ambas sustancias compiten por el mismo receptor.

Para comparar la toxicidad de dos sustancias diferentes en una mezcla es Util expresar los
efectos que inducen en unidades téxicas (TU) que se obtiene como la fraccién de la LC50) o

mas estrictamente del valor de incipiencia (LC50-)) obtenido segun la férmula:

Concentracion de exposicion
LC50,;0,

TU

Por consiguiente, si las LC50¢~) de la sustancia A 'y B son 2 y 5 mg/L, respectivamente, para
obtener una mezcla que posea 0,5 UT de Ay 0,5 UT de B debiera tener 1y 2,5 mg/L de Ay B
respectivamente. Si el efecto de la mezcla fuere aditivo, el efecto hallado en dicha mezcla debiera
ser el equivalente a 1 UT, ello es 50% de mortalidad. Si obtuviera una mortalidad mayor (UTmezcia>1)
entonces el efecto seria sinérgico y si fuera menor al 50% (UTmezca<1) el efecto seria antagonico.

Ello se puede calcular mediante el indice de aditividad que se calcula del siguiente modo:

_ LC50,, N LC505,,
~ LC50, = LCS04

Donde, LC50am y LC50am son las concentraciones de A y B en la mezcla que produce el
50% de mortalidad y LC50a y LC50s las concentraciones de A y B que producen el 50% de
mortalidad de forma separada. La suma de las contribuciones toxicas puede graficarse como

se muestra en la Figura 4.8.

Sinergismo

Aditividad

Unidades Toxicas (TU)

v

TUa TUs Y2 TUa + 72 TUB

Figura 4.8: Suma de las contribuciones toxicas en una mezcla binaria
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Otra forma de analizar la aditividad en las mezclas es a través del grafico de isobola (Figura
4.9.). En el mismo se compara cuantas unidades toxicas de cada sustancia en la mezcla binaria
son necesarias para obtener una respuesta de una unidad toxica (ej. 50% mortalidad) en la mez-
cla y se compara contra el caso que la interaccion en la mezcla sea de tipo aditivo representado
por la diagonal del grafico. En caso de caer por debajo de dicha diagonal la mezcla sera sinérgica

y si cae por encima de la misma sera antagonica.

Unidades Toxicas Sustancia B

Unidades Toxicas Sustancia A

Figura 4.9: Grafico de Isobola

Dado que la relacion entre concentracion y efecto (egj. letal) no es lineal si no que sigue en
general una reaccion sigmoidea, cuando se trabaja lejos de la LC50, suele ser mas apropiado
sumar los efectos en términos del logaritmo de la concentracion y las unidades Probit para linea-
lizar la relacion.

Un abordaje conveniente, es evaluar el efecto de las mezclas de acuerdo al modo de accién
téxica de las diferentes sustancias. En funcién de ello se han propuesto diferentes modelos que
contribuirian a explicar la interaccion de las sustancias en las mezclas para inducir los efectos
adversos. El modelo de adicién de concentraciones (CA), el modelo de accién independiente (I1A)
y el modelo de interaccion simple (Sl). En el modelo CA se asume que las sustancias poseen el
mismo modo de accion y que su accidn conjunta es de una forma aditiva luego de normalizar la
toxicidad en funcién de la potencia de cada una. Por consiguiente, luego de dicha normalizacion,
la toxicidad de la mezcla puede predecirse a partir de la sumatoria de las concentraciones nor-

malizadas de cada téxico en la mezcla segun la siguiente ecuacion:

n -1
bi
ECxl-

i=1

Emeix =
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Donde x: es la proporcion del efecto observado, pi: la proporcion de la sustancia i en la mezcla,
n: el numero de sustancias en la mezcla, y ECxi: la concentracion de la sustancia i que produce

el efecto x. En general la férmula se expresa en términos de TUs, como sigue:

-1

n
rus= (3¢
$= - ECxl-
=1

Donde, Ci es la concentracion de la sustancia i en la mezcla.

En el modelo de IA, se asume que las sustancias poseen un modo de accién diferente y por
tanto que su accion es independiente. Conceptualmente, este modelo es un enfoque estadistico
para predecir la probabilidad de que ocurra uno de multiples eventos posibles. En este caso, la

toxicidad de la mezcla se estima como:
n
ECXpiy = 1— 1_[(1 — ECx;)
i=1

Donde ECxmix: es el efecto esperado en la mezcla y ECx; el efecto esperado a partir de la
sustancia i.

En el modelo de Sl, se asume una interaccion entre las sustancias gobernada por el efecto
de potenciacion descrito previamente. Una sustancia a una concentracion mucho menor a la que
causa toxicidad incrementa la accion toxica de otra sustancia evaluada a concentraciones a las
que si produce efecto. En general no existe un modelo formal para evaluar Sl, si no que tales
interacciones se descubren a partir del apartamiento que posee el comportamiento de estas
mezclas respecto de los modelos anteriores. Para ello se suele calcular la proporcion de desvia-
cion del modelo (MDR) de acuerdo a:

MDR — ECxp,x esperada

ECxp,;, observada

Un concepto ampliamente utilizado para comparar la toxicidad relativa de diferentes com-
puestos que poseen el mismo modo de accion (ej. dioxinas y PCBs o estrogenos) es el de toxi-
cidad equivalente (TEQ) que se define como como la toxicidad proporcional de un compuesto
dado de la familia respecto a otro que se utiliza como referencia, por ejemplo, para las dioxinas
la 2,3,7,8-tetracloro-dibenzo-p-dioxina o para los estrogenos el estradiol (Ez). Para ello se puede

calcular el factor de toxicidad equivalente como sigue:
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Donde, ECxi: es la concentracion efectiva del compuesto i y ECxref €s la concentracion efectiva
del compuesto de referencia. Por ejemplo, el TEF de la 1,2,3,7,8-pentacloro-dibenzo-p-dioxina
es de 0,5, ello quiere decir que su afinidad por el receptor arilo (AhR) es la mitad que la de la
dioxina de referencia y por tanto se necesitara el doble de concentracion para inducir la misma
respuesta. Por consiguiente, para estimar su contribucion a la induccién del receptor en una

muestra, su concentracién deberd multiplicarse por 2.

Vias de efectos adversos

La ecotoxicologia requiere del desarrollo de un marco conceptual dentro del cual los datos y
el conocimiento recopilados en diferentes niveles de organizacion bioldgica puedan ser sinteti-
zados de una manera simple que puedan ser facilmente incorporados en la evaluacion de riesgo
ecoldgica. Un paradigma que ha surgido recientemente para dilucidar los vinculos entre respues-
tas observadas a diferentes niveles de organizacion es el concepto de "Via de Efectos Adversos"
(AOP). Sus inventores, Gary Ankley y colaboradores, lo ha definido como "una construccion con-
ceptual que retrata el conocimiento existente sobre el vinculo entre un efecto iniciador molecular
directo (por ejemplo, una interaccién molecular entre un xenobidtico y una biomolécula especi-
fica) y un efecto adverso a un nivel de organizacion bioldgica relevante para la evaluacion de
riesgos". En el ambito de la ecotoxicologia y la evaluacion del riesgo ecoldgico, la poblacion es
el nivel generalmente de mayor relevancia. El desarrollo del concepto de AOP ha incorporado
principios como el de buenas practicas para la armonizacioén internacional de los enfoques y
bases de datos y la integracién de herramientas computacionales y de modelado. El marco con-
ceptual (Figura 4.10.) intenta explicar de manera mecanisitica la relacion entre la accién del con-
taminante a nivel de su interaccién molecular (Ancla 1) y los efectos adversos inducidos a nivel

del organismo o de la poblacion (Ancla 2).

Via de Efecto Adverso

A

Interacciones ma- Respuesta ce- Respuesta Respuesta Respuesta
Toxico cromoleculare lular oérganos organismos Poblacion
L J \
[ |
Ancla 1 Ancla 2
(evento iniciador) (efecto adverso a nivel del

| Y J organismo la poblacién)

Via téxica

Figura 4.10: Marco conceptual de las Vias de Efecto Adverso (AOPs)

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 114



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

Bibliografia

Ashauer, R., O’Connor, I., Hintermeister, A., Escher, B.l., 2015. Death Dilemma and Organism
Recovery in Ecotoxicology. Environmental Science & Technology 49, 10136-10146.

Belden, J.B., Gilliom, R.J., Lydy, M.J., 2007. How well can we predict the toxicity of pesticide
mixtures to aquatic life? Integrated environmental assessment and management 3, 364-372.

Carriquiriborde, P., Diaz, J., Lopez, G.C., Ronco, A.E., Somoza, G.M., 2009. Effects of cypermethrin
chronic exposure and water temperature on survival, growth, sex differentiation, and gonadal de-
velopmental stages of Odontesthes bonariensis (Teleostei). Chemosphere 76, 374-380.

Carriquiriborde, P., Handy, R.D., Davies, S.J., 2004. Physiological modulation of iron metabolism
in rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) fed low and high iron diets. Journal of Experimental
Biology 207, 75-86.

Carriquiriborde, P., Marino, D.J., Giachero, G., Castro, E.A., Ronco, A.E., 2012. Global metabolic
response in the bile of pejerrey (Odontesthes bonariensis, Pisces) sublethally exposed to the
pyrethroid cypermethrin. Ecotoxicol. Environ. Saf. 76, 46-54.

Carriquiriborde, P., Ronco, A., 2002. Sensitivity of the neotropical teleost Odonthestes bonar-
iensis (Pisces, Atherinidae) to chromium(V1), copper(ll), and cadmium(ll). Bull. Environ. Con-
tam. Toxicol. 69, 294-301.

Escher, B.1., Hermens, J.L.M., 2002. Modes of action in ecotoxicology: Their role in body burdens,
species sensitivity, QSARs, and mixture effects. Environ. Sci. Technol. 36, 4201-4217.

Klaassen, C.D., 2019. Casarett and Doull's Toxicology - The Basic Science of Poisons (Ninth
Edition) McGraw-Hill Education, New York.

Lopez Aca, V., Gonzalez, P.V., Carriquiriborde, P., 2018. Lethal and sublethal responses in the
fish, Odontesthes bonariensis, exposed to chlorpyrifos alone or under mixtures with endosul-
fan and lambda-cyhalothrin. Ecotoxicology 27, 968-979.

Newman, M.C., 2015. Fundamentals of Ecotoxicology The Science of Pollution (4th). CRC Press,
Boca Raton, FL.

OECD, 2018. Test No. 452: Chronic Toxicity Studies, OECD Guidelines for the Testing of Chem-
icals, Section 4 OECD, Paris, 18 pp doi:https://doi.org/10.1787/9789264071209-en.

Paracampo, A., Garcia, I., Mugni, H., Marrochi, N., Carriquiriborde, P., Bonetto, C., 2015. Fish assem-
blage of a Pampasic stream (Buenos Aires, Argentina): temporal variations and relationships with
environmental variables. Studies on Neotropical Fauna and Environment 50, 145-153.

Renner, R., 2004. Redrawing the Dose-Response Curve. Environ. Sci. Technol. 38, 00A-05A.

USEPA, 2002. Short-term Methods for Estimating the Chronic Toxicity of Effluents and Receiving
Waters to Freshwater Organisms, Fourth Edition. U.S. Environmental Protection Agency, Of-
fice of Water, EPA-821-R-02-013, Washington, DC.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 115



CAPITULO 5
Estrés oxidativo

José Maria Monserrat

Las cosas tienen su forma en el tiempo. No apenas
en el espacio. Algunos bloques de marmol tienen

estatuas incrustadas en el futuro.

ALAN MooRE, Watchmen

Conceptos generales

La vida aerdbica generd varios desafios a los organismos en funcién de la generacion de es-
pecies reactivas de oxigeno y nitrogeno (RONS) que pueden generar dafio en diversas molécu-
las y, por consecuencia, en las funciones celulares. Existe una gran variedad de factores abiéti-
cos, incluyendo salinidad, temperatura, y gran cantidad de compuestos téxicos que pueden alte-
rar el balance entre la concentracién de antioxidantes y pro-oxidante (Monserrat et al., 2007;
Lushchak, 2011; Kitter et al., 2014; Lushchak, 2014), promoviendo la oxidacion de biomoléculas
y generando asi una situacién de estrés oxidativo (Halliwell y Gutteridge, 2015). Existen varias
definiciones para el término de estrés oxidativo, las cuales dependen de conceptuar claramente
alo que consideramos dafio oxidativo. A la definicién clasica, que considera el fiel de la “balanza”
entre la concentracion de antioxidantes y pro-oxidantes, con potencial generacién de dafio oxi-
dativo, se le han sumado en los ultimos tiempos conceptos mas funcionales, que consideran el
papel del estado redox en procesos celulares (Sies, 2015). Autores como Jones (2006), sin negar
el modelo de la “balanza” y el potencial efecto en términos de dafo oxidativo, considera al estrés
oxidativo como una disrupcién de la sefializacion redox. Esta vision trae como aspecto novedoso
el hecho que la activacion de mecanismos de apoptosis celular como los mediados por la ASK1
(“apoptosis-signaling kinase-1”) depende del estado redox. En particular, proteinas como la tio-
rredoxina 2 (Trx2) se unen a a la ASK1, inhibiendo el proceso apoptético. Sin embargo, una
condicién altamente oxidante puede inducir la formacion de puentes disulfuros de Trx2, promo-
viendo la liberacion de la ASK1 y la activacion de la via apoptética (Hansen et al., 2006). En este
caso, la alteracién funcional ya seria una evidencia de dafio oxidativo, una concepcion bastante
diferente de la que considera apenas el aumento de biomoléculas (proteinas, lipidos, o ADN,

entre otras) oxidadas como evidencia de este proceso.
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Sistema de defensas antioxidantes

A lo largo del proceso evolutivo, la atmosfera terrestre se fue tornando paulatinamente mas
oxidante y fueron surgiendo procesos bioquimicos que permitieron una generaciéon extremada-
mente mas eficiente de ATP, asociados a la respiracion mitocondrial. La “fuga” de una cierta
proporcién de electrones de la cadena respiratoria mitocondrial al unirse al oxigeno forman el
radical anién superoxido (O2"). Otras especies quimicas, como el peréxido de hidrogeno (H202)
y el radical hidroxil (HO") son también formados en el proceso reductivo del oxigeno para forma-
cion de agua en las células con metabolismo aerdbico (Banerjee, 2008). Asi, varios mecanismos
de defensa antioxidante se fueron generando para mantener las concentraciones de estas espe-
cies quimicas en niveles compatibles con la vida. A modo de ejemplo, el radical O2" es reducido
a H202 y agua a través de la accién catalitica de la enzima superdxido dismutasa (SOD). El
peréxido de hidrégeno, por su vez, puede ser reducido a agua por accion de la enzima glutation
peroxidasa (GPx) o a agua y oxigeno por accion de la enzima catalasa (CAT) (Figura 5.1). La
presencia de otras moléculas, muchas veces llamadas de antioxidantes no enzimaticos, comple-
tan el sistema de defensas antioxidantes. Los antioxidantes no enzimaticos pueden ser incor-
porados exdgenamente por la dieta o a partir de la produccion endégena. Dentro de los antioxi-
dantes no enzimaticos exdgenos cabe citar a las vitaminas C (ascorbato) y E (a-tocoferol) y tam-
bién a moléculas como los B-carotenos y una grande diversidad de compuestos fendlicos pre-
sentes en plantas y frutos. Dentro de los generados en forma enddgena es importante destacar
al glutation reducido (GSH), un tripéptido formado por residuos de glutamato, cisteina y glicina a
través de la accion catalitica de dos enzimas: la glutamato cisteina ligasa (GCL) y la glutationa
sintetase (Dickinson y Forman, 2002) (Figura 5.1). También es importante el &cido lipoico, una
molécula conocida por ser el co-factor de enzimas del ciclo de Krebs, pero que también posee
propriedades antioxidantes, principalmente por la induccion de genes importantes en la defensa
antioxidante y de detoxificacion celular (Rochette et al., 2013).

La interaccion que existe entre los antioxidantes enzimaticos y no enzimaticos es compleja y
varias de estas son termodinamicamente posibles. A modo de ilustracion, la hipétesis de sumi-
dero de radicales (“radical sink hypothesis”) propuesta por Winterbourn (1993) considera una
serie de reacciones en donde los radicales reaccionan con GSH generando finalmente anién
superoxido (O2™) que puede luego ser degradado a partir de la accidén enzimatica de la SOD. En
la visidn de esta autora, el anidn superoéxido seria el producto final, resultado de la transferencia
de electrones de radicales generados por el metabolismo celular al oxigeno o, en forma indirecta,
por medio de la reaccién de estos radicales con GSH. De esta forma, tanto la producciéon de un
antioxidante como el GSH como la actividad catalitica de la SOD son necesarias para mantener

un estado celular reducido (Winterbourn, 1993).
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Figura 5.1. Ejemplo de algunas defensas antioxidantes enzimaticas y no enzimaticas. Se puede observar la degradacion
del radical anién superoxido (O;”) por la enzima superéxido dismutasa (SOD), que genera como producto peroxido de
hidrégeno (H;0,) el cual a su vez es degradado por enzimas como la catalasa (CAT) o la glutatién peroxidasa (GPx).
Otras enzimas, como la glutation-S-transferasa (GST), catalizam reacciones de detoxificacion celular, conjugando meta-
bolitos toxicos (endégenos o exdgenos) con un antioxidante no enzimatico, el glutation reducido (GSH), generando um
producto mas polar y menos téxico. El GSH es producido endégenamente a partir de la accién catalitica de dos enzimas:
la glutamato cisteina ligasa (GCL) y la glutatién sintasa (GS). En la degradacién del H,O, por la GPx, se utiliza el poder
reductor del GSH que se oxida a glutation disulfeto (GSSG), molécula que puede ser reducida nuevamente a GSH por
accion de la enzima glutation reductasa (GR). La figura muestra la importancia de mantener los niveles intracelulares de
H,O, sobre control: esta molécula, en presencia de hierro libre (Fe?*) genera la especie mas reactiva, el radical hidroxil
(HO"). Este radical puede remover un atomo de hidrégeno de un acido graso poliinsaturado (PUFA), promoviendo el
proceso de peroxidacion lipidica, una de las variables cominmente utilizadas para caracterizar dafio oxidativo. El recua-
dro inferior resume este proceso: un PUFA (L-H) en presencia de HO® genera un radical lipidico (L") que, en un ambiente
aerobico, genera un lipoperoxi-radical (LOO") el cual ira a perpetuar el proceso de peroxidacion lipidica por medio de la
remocion de otro atomo de hidrégeno de otra molécula de PUFA para generar un hidroperoéxido lipidico (LOOH), una
molécula estable que comunmente es utilizada para evaluar dafio oxidativo lipidico.

Medidas de capacidad antioxidante total

Como fue dicho previamente, el sistema antioxidante esta constituido por diversas moléculas
y enzimas que conforman una red compleja de interacciones, lo cual genera problemas a la
hora de medir el estado antioxidante de células, tejidos o, incluso, organismos, ya que en cual-
quier investigacién se evaluara un numero limitado de antioxidantes (Winston et al., 1998; Re-
goli y Winston, 1999; Gorbi y Regoli, 2003; Amado et al., 2009). Muchas veces también ocurre
que los antioxidantes medidos en un estudio difieren de los medidos en otro, lo que dificulta la
comparacion de los resultados. Finalmente también debe considerarse que si en un estudio se
observa, por ejemplo, que una condicion experimental aumenté la actividad de la GPx (o su
expresion) y simultaneamente disminuyé la actividad (o su expresion) de la catalasa, resultara
complicado decidir si el factor en estudio indujo o no una respuesta antioxidante que afecta

los niveles de H20x2.
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Figura 5.2. Diagrama de flujo para la determinacion de la capacidad antioxidante total, utilizando diferentes tipos de substra-
tos oxidables que generan variados tipos de sefial que pueden ser registrados. RONS: especies reactivas de oxigeno y
nitrégeno. Las flechas con (-) indican inhibicion del proceso al cual ellas apuntan. En la figura menor puede observarse la
generacion de fluorescencia de un producto oxidado en presencia y en ausencia de un compuesto antioxidante.

Teniendo en cuenta este problema, una estrategia ha sido el desarrollo de metodologias para
medir la capacidad antioxidante, incluyendo tanto a las defensas no enzimaticas como a las en-
zimaticas, obteniéndose de esta forma un resultado que estime la capacidad antioxidante global
contra una determinada especie reactiva, generalmente radicalar (Regoli y Winston, 1999; Gorbi
y Regoli, 2003). Existen varios métodos para determinar la capacidad antioxidante total y casi
todos ellos se basan en el mismo principio y componentes (Figura 5.2): (a) la generacion in vitro

de algun tipo especifico de RONS; (b) un substrato oxidable que reaccionara con los RONS; (c)
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un producto oxidado generado después de reaccionar el substrato oxidable con los RONS; (d)
una sefal emitida por el producto oxidado; (e) una sefial emitida luego de los pasos (a)-(d) en
presencia de una muestra biolégica que se presume que tiene actividad antioxidante; y (f) la
comparacioén de los resultados obtenidos en (d) y (e). La Idgica por detras de este principio es
asumir que los antioxidantes presentes en la muestra bioldgica deberan interceptar y/o degradar
los RONS y, como consecuencia, sera generada una menor cantidad de producto oxidado, re-
duciendo de esta forma la intensidad de la sefial. Los diferentes métodos utilizados para medir
la capacidad antioxidante total miden distintos tipos de sefiales, incluyendo absorbancia, fluores-
cencia, liberacion de etileno, etc. Es muy importante también mencionar que el potencial de re-
duccion del RONS (y, por ende, su reactividad) generado puede diferir mucho entre cada uno de
los métodos utilizados, lo que significa que la interpretaciéon y comparacién entre los distintos
métodos dificilmente sera simple e incluso posible.

Si bien las medidas de capacidad antioxidante total parecen tener ventajas frente a los proble-
mas antes enunciados, su uso no esta exento de problemas y criticas. El hecho ya comentado
de que el sistema antioxidante forma una trama compleja de reacciones en donde varias molé-
culas y enzimas intervienen hace que muchas veces no se observen respuestas en la capacidad
antioxidante de organismos que, por ejemplo, fueron muestreados de un local no impactado y de
otro impactado o entre organismos de un grupo control cuando comparados con otros expuestos
a diferentes tipos de agentes toxicos. Esta situacion ya ha sido relatada varias veces en la litera-
tura y puede ser interpretada en el sentido de que la depleciéon de antioxidantes para afrontar
una situacion pro-oxidante puede ocurrir en paralelo con la induccion de antioxidantes, producto
de la expresion de genes de la defensa antioxidante. Un ejemplo claro al respecto puede verse
en el trabajo de Zanette et al. (2015), en donde el molusco Balanus improvisus fue muestreado
en diferentes lugares, algunos con evidencias previas de estar impactados y no fue observada
respuesta en términos de alteraciones de la capacidad antioxidante contra radicales peroxil. Aun
asi, varios otros trabajos han observado alteraciones en la capacidad antioxidante total frentes a
diversas condiciones experimentales.

En la Tabla 5.1 son mostrados los resultados de trabajos que han medido la capacidad an-
tioxidante total en organismos acuaticos considerando diferentes factores como intensidad de
luz, suplementacion con antioxidantes o carbohidratos, radiacion UV, exposicion a toxinas, en-
tre otros. Otros factores como la temperatura también ejercen influencia en la generacion de
RONS en organismos poiquilotérmicos. Por ejemplo, en la ostra Pinctada fucatai fue observado
que el mayor contenido de carotenoides en estos organismos otorgaba a ellos mayor capaci-
dad antioxidante y resiliencia frente al estrés térmico, reduciendo la induccién de peroxidacion
lipidica, una variable comunmente medida para caracterizar una situacion de estrés oxidativo
(Meng et al, 2017). Otros factores, no tan estudiados, como la intensidad de luz o el uso de
sistemas de cultivo intensivo con bioflocos (BFT) en acuacultura han demostrado modular la
capacidad antioxidante total en moluscos y crustaceos, respectivamente (da Silva Martins et
al., 2015; Xialong et al., 2016).
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Especie (6rgano/fluido)

Factor analizado

Método

Efecto observado

Referencia

Molusco
Haliotis discus hanai

Intensidad de luz

Capacidad reductora de ion

férrico (FRAP)

Elevacion del FRAP a la mayor
intensidad luminica

Xialong et al. (2016)

(hepatopancreas)

Anfipodo Radiacion UV Capacidad de “scavenging” Reduccion del TOSC en los Krapp et al. (2009)
Gammarus wilkitzki total contra oxiradicales organismos expuestos a UV

(organismo entero) (TOSC)

Pez Dieta elevada en carbohidratos FRAP Menor valor de FRAP hepatico en Zhou et al. (2017)

Mylopharyngodon piceus (HCHO) peces alimentados con la dieta
(higado) HCHO
Camaron Comparacién entre camarones Capacidad antioxidante Aumento de la capacidad da Silva Martins et al.

Litopenaeus vannamei
(musculo)

cultivados en sistema de bioflocos
(BFT) con camarones cultivados
en agua salina sin bioflocos

contra peroxi radicales

antioxidante en musculo de
camarones criados en sistema BFT

(2015)

Pez
Cyprinus carpio
(musculo)

Suplementacion con acido lipoico
en la dieta

Capacidad antioxidante
contra peroxi radicales

Mayor capacidad antioxidante en
musculo de carpas suplementadas
con acido lipoico

Enamorado et al. (2015)

Pez
Jenynsia multidentata
(brénquias y cerebro)

Exposicion a la hepatotoxina
microcistina

Capacidad antioxidante
contra peroxi radicales

Menor capacidad antioxidante en
peces expuestos a la toxina

Amado et al. (2009)
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Mecanismos de induccidn de la capacidad antioxidante total

Aun teniendo en claro que existen miriadas de moléculas y enzimas que se encuentran interac-
tuando y, por ende, generando variaciones en la capacidad antioxidante total, podriamos plantear-
nos si existen factores clave en su regulacion. Autores como Regoli y Winston (1998) han conside-
rado que el método propuesto por ellos -TOSC- para dosar la capacidad de “scavenging” total
contra oxiradicales (como, por ejemplo, peroxi-radicales) depende de la concentracion de GSH.
Amado et al. (2009) han observado un resultado equivalente, ya que la adicién de GSH a extractos
de higado de pez resulté en un aumento de la capacidad antioxidante contra peroxi-radicales. De
esta forma, es importante analizar los mecanismos que controlan los niveles de GSH en las células.
Como ya fue dicho, la sintesis de este antioxidante es efectuada por dos enzimas: la glutamato
cisteina ligasa (GCL) y la glutamato sintase (GS), en ambos casos con gasto de ATP (Figura 5.1).
La enzima GCL es una enzima dimérica, con una subunidad catalitica (GCLc) y otra regulatoria
(GCLr). Varios factores afectan la actividad de la GCL, incluyendo el estado redox celular y la mo-
dificacion covalente por fosforilacion en la GCLc (Sun et al., 1996; White et al., 2003; Toroser et al.,
2006). Por otro lado, existe un control transcripcional de los genes que codifican para las dos
subunidades de esta enzima, efectuado por el factor Nrf2 (Suh et al., 2004).

Normalmente, la proteina Nrf2 forma un complejo con un homo dimero de la proteina citosolica
Keap 1 (Kansanen et al., 2013), impidiendo su migracién al nucleo celular (Nguyen et al., 2004).
Sin embargo, algunos antioxidantes como, por ejemplo, el acido lipoico y la quercetina, facilitan
la disociacion del complejo Nrf2-Keap1 (o la formacion de este), promoviendo su migracién al
nucleo para inducir la expresion de genes importantes en la respuesta antioxidante enzimatica y
no enzimatica, incluyendo aquellos que codifican para la GCLr y la GCLc (Koriyama et al., 2013;
Ji et al., 2015). De esta forma, y aunque es extremadamente dificil asociar de forma univoca el
incremento de la capacidad antioxidante total a un subconjunto de antioxidantes especificos,
algunos métodos son sensibles a un aumento en la concentracion de GSH. Bajo esta perspec-
tiva, es esperado que el uso de antioxidantes que modulen la estabilidad del complejo Nrf2-
Keap1 o su formacién deberian alterar la capacidad antioxidante total.

De hecho, y como mostrado en la Tabla 1, Enamorado et al. (2015) encontré mayor capacidad
antioxidante en musculo de la carpa comun Cyprinus carpio después de ser alimentada durante
cuatro semanas con una dieta enriquecida con &cido lipoico. En el mismo trabajo fue observado
en el musculo un aumento significativo de GSH en la tercera semana del experimento, una
respuesta que era esperada en funcion del efecto regulador del acido lipoico en la expresion de
los genes que codifican para la enzima GCL. La mencion previa del gasto de ATP en la sintesis
de GSH, sumado a que la expresién aumentada de los genes asociados a la defensa antioxidante
y de detoxificacion celular deberia aumentar el proceso traduccional, que es sumamente oneroso
en términos de ATP para la célula, genera una pregunta importante: ;la respuesta antioxidante
no deberia modular (activar) los procesos catabdlicos de la célula (Sies, 2015)? Varias evidencias
indican que esto es, de hecho, lo que ocurre. La proteina quinasa activada por AMP (AMPK) es

un efector clave en la induccién de procesos catabdlicos como la B-oxidacion, la glicdlisis y la
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incorporacion de glucosa por células musculares. Lo interesante es que el tratamiento de ratas
con extractos ricos en antioxidantes ha demostrado, ademas de disminuir la concentraciéon de
especies reactivas de oxigeno y los marcadores de dafo oxidativo en lipidos, proteinas y ADN,
el aumento de la concentracion de ATP mitocondrial, asi como la actividad de la citrato sintasa,
del ciclo de Krebs (Giamperi et al., 2017). De esta forma podemos pensar que una situacion pro-
oxidante genera una respuesta coordinada, en la cual no solamente los genes importantes para
la defensa antioxidantes son reclutados sino también los procesos catabdlicos necesarios para
proveer el ATP requerido para esta respuesta. Esta situacién podemos considerarla un caso
particular de respuestas de los organismos frente a condiciones adversas, como postulado por
Sokolova et al. (2012). Estas autoras postulan que el presupuesto energético de un organismo
puede ser afectado frente a diferentes tipos de agentes estresores, incluyendo salinidad,
temperatura y agentes quimicos variados. En esta situacién, el aumento en la inversién en
energia en items de mantenimiento, asociados a sintesis de enzimas de detoxificacion, reparo,
antioxidantes, etc., inducira una queda concomitante en otros aspectos del metabolismo del
organismo, como reproduccion y crecimiento. Desde una perspectiva de estrés oxidativo, el
condicionamiento previo que pudiera tener un organismo, sea por una exposicién previa o por
haber un tratamiento previo con antioxidantes, deberia aumentar la resiliencia de este frente a
factores de estrés, al tiempo que la induccidén previa de estas respuestas de mantenimiento

deberia minimizar los efectos sobre la reproduccién o crecimiento.
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CAPITULO 6
Neurotoxicidad

Ana Ferrari, Olga Liliana Anguiano

Introduccion

La neurotoxicidad se define como cualquier efecto adverso sobre la quimica, estructura o
funcién del sistema nervioso durante el desarrollo o en la madurez, inducido por un agente qui-
mico o fisico (Ladefoged et al., 1995). Esta definicion indica que el efecto adverso puede causar
cambios estructurales en el sistema nervioso (SN), como por ejemplo pérdida de células especi-
ficas o puede causar efectos mas sutiles relacionados con la comunicacién nerviosa. La natura-
leza del cambio inducido puede ser neuroquimica, morfolégica o relacionada con la conducta y
puede manifestarse transitoria o permanentemente. Es importante considerar que incluso pe-
quefos cambios en la estructura o funciéon del SN pueden tener profundas consecuencias para
las funciones neuroldgicas, conductuales y las relacionadas con el cuerpo (Gilbert, 2012).

Los xenobidticos o sus metabolitos responsables de causar efectos adversos como resultado
de la interaccién directa con el SN se denominan agentes neurotéxicos. Numerosos compuestos
quimicos resultan toxicos para el SN, entre ellos: metales, solventes organicos, plaguicidas, far-
macos Yy toxinas naturales. La neurotoxicidad puede ocurrir en cualquier momento del ciclo de
vida, desde la gestacion hasta la senescencia, y sus manifestaciones pueden cambiar con la
edad (National Research Council, 1992). Sin embargo, es importante considerar que el SN en
desarrollo parece ser particularmente mas vulnerable a los téxicos que el maduro, por lo cual
muchos de éstos deben ser considerados neurotoxicos del desarrollo (Costa y Pellacani, 2014).

Los efectos adversos producidos por los agentes neurotoxicos dependen de numerosos fac-
tores como son: las propiedades fisicoquimicas del agente quimico, la via de exposicion y la
dosis recibida y de otros parametros relacionados con los individuos expuestos como edad, sexo,
estado de salud general, factores dietéticos, sensibilidad individual, asi como también las dife-
rencias de susceptibilidad entre las diversas especies. Asimismo, se ha encontrado que el me-
canismo de neurotoxicidad asi como la sintomatologia asociada puede variar incluso para un
mismo compuesto dependiendo de si la exposicidon es aguda o crénica (Nava-Ruiz y Méndez-
Armenta, 2011). Por otra parte, debe considerarse que luego de la exposicion a altas dosis de
algunos agentes neurotdxicos (como mercurio 0 arsénico) puede existir un periodo de latencia
de dias o0 semanas antes de que los cambios estructurales y funcionales en el SN se vuelvan

evidentes (Spencer y Lein, 2014).
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La exposicion a agentes neurotoxicos puede ocasionar diferentes sintomas que incluyen:
efectos motores (convulsiones, debilidad, temblor, espasmos, falta de coordinacion, inestabili-
dad, paralisis, etc.), efectos sensoriales (cambios en el equilibrio, trastornos de la vision, del do-
lor, tactiles y auditivos, etc.), efectos cognitivos (confusion, problemas de memoria, del habla, de
aprendizaje, etc.) y efectos sobre la personalidad y el estado de animo (excitabilidad, depresion,
irritabilidad, nerviosismo, alucinaciones, etc.) (Harris y Blain, 2004; Gilbert, 2012).

Debido a que existe una exposicion involuntaria a numerosos agentes neurotéxicos, la neu-
rotoxicologia se desarrollé6 como una disciplina en los afios 1970s a fin de avanzar en el enten-
dimiento de los efectos sobre el SN (Gilbert, 2012).

Biologia basica del sistema nervioso

El sistema nervioso (SN) es el 6rgano mas complejo en términos de estructura y funcién:
coordina el comportamiento, al percibir y responder a estimulos externos es responsable de me-
diar la comunicacion con el entorno externo; coordina las actividades de todos los demas siste-
mas de érganos Y, por lo tanto, juega un papel esencial en el mantenimiento del equilibrio meta-
bolico (Basu, 2015). La complejidad de los tipos celulares y de las funciones del SN junto con
algunas caracteristicas intrinsecas (por ejemplo, las neuronas maduras no se dividen y dependen
en gran medida de la disponibilidad de oxigeno y glucosa), hacen que éste sea particularmente
vulnerable a la presencia de diversos toxicos (Harris y Blain, 2004).

Este sistema esta anatdmicamente dividido en sistema nervioso central (SNC) que com-
prende al encéfalo (cerebro, cerebelo y bulbo raquideo) y la médula espinal y el sistema nervioso
periférico (SNP) que incluye los ganglios y nervios por fuera del SNC. ElI SNC esté aislado del
resto del cuerpo por la barrera hematoencefalica (Spencer y Lein, 2014). EI SNP esta formado
por todos los nervios que transmiten el impulso nervioso desde los receptores al SNC (nervios
sensitivos o aferentes) y de éste a los drganos efectores, musculo o glandula (nervios motores o
eferentes) y también por los ganglios nerviosos fuera del SNC. EI SNP se puede dividir en los
sistemas somatico (voluntario) y auténomo (involuntario). El SN comienza a desarrollarse tem-
prano en la gestacién y continda creciendo y cambiando, particularmente en los primeros afios
de la infancia y la nifiez. Durante el desarrollo, el cerebro se organiza en areas separadas pero
interconectadas que controlan diferentes funciones (Gilbert, 2012), y son importantes los proce-
sos de proliferacion, diferenciacion y migracion celular (Spencer y Lein, 2014).

Diferentes tipos de células estan presentes en el SN: neuronas, macroglia y microglia. Las
neuronas son eléctricamente excitables y tienen una morfologia Unica con cuerpo celular y pro-
longaciones constituidas por las dendritas y el axdn. Los axones pueden variar en longitud de-
pendiendo del tipo de neurona, pero generalmente la longitud es decenas o miles de veces mayor
que el diametro del cuerpo celular (National Research Council, 1992). A lo largo del axén se

transmite el impulso nervioso hasta el terminal axénico. Las neuronas pueden comunicarse, por
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transmision sinaptica mediante la liberacidon de neurotransmisores desde el terminal axénico ha-
cia el espacio entre las células (hendidura sinaptica), con cualquier célula que exprese receptores
para los neurotransmisores que liberan. El neurotransmisor, generalmente, se almacena en ve-
siculas sinapticas y luego se libera en respuesta a una sefial que se transmite por el axén celular.
Algunos neurotransmisores son: acetilcolina, glutamato, noradrenalina, acido gama aminobuti-
rico y dopamina. En la Figura 6.1 se presenta la sinapsis colinérgica y el efecto de los inhibidores
de la enzima acetilcolinesterasa (AChE) que sera descripto detalladamente mas adelante. Las
neuronas son responsables de la recepcion, integracion, transmision y almacenamiento de infor-
macion. Se pueden clasificar como interneuronas, neuronas motoras, sensoriales y neuroendo-
crinas. Las neuronas motoras inervan las fibras musculares; las sensoriales monitorean los am-
bientes externos e internos del organismo, las neuronas neuroendocrinas provocan secreciones
de las células glandulares y las interneuronas modulan las interacciones entre otras neuronas
(National Research Council, 1992).

Inhibidor
de AChE

Figura 6.1: Sinapsis colinérgica: la neurona presinaptica libera el neurotransmisor acetilcolina (ACh) que se une a receptores
especificos (RACh) en la membrana postsinaptica. La enzima acetilcolinesterasa (AChE) degrada el neurotransmisor. La colina
aciltransferasa ChAT sintetiza ACh en la neurona presinaptica. Tomado de Anguiano y Lascano (2011) con permiso.

La macroglia incluye a células no neuronales que pueden dividirse por mitosis con diferentes
funciones en el SN como los astrocitos, oligodendrocitos, células de Scwann, glia radial y células
ependimales. Los oligodendrocitos (en el SNC) y las células de Scwann (en el SNP) forman la
vaina de mielina (membrana plasmatica modificada y extendida, rica en lipidos) que rodea a

algunos axones (Moser et al., 2008). Durante el desarrollo temprano, la mielina se deposita en
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forma de espiral formando una vaina alrededor del axén y lo aisla permitiendo una mayor veloci-
dad de transmision del impulso nervioso. Los astrocitos son los mas abundantes y contribuyen a
formar la barrera hematoencefalica. Esta barrera presenta uniones estrechas entre las células
endoteliales que rodean los capilares, asi como, también interacciones entre las células endote-
liales y los astrocitos; impide que diferentes productos quimicos ingresen al cerebro, lo que re-
sulta en una proteccion del mismo pero puede dificultar el tratamiento de enfermedades. Sin
embargo, esa barrera tiene una serie de mecanismos de transporte especificos a través de los
cuales llegan al cerebro los nutrientes, hormonas, aminoacidos, péptidos, etc., necesarios para
el metabolismo y la funcién del SNC. Algunos quimicos, como la cafeina, ingresan facilmente al
cerebro, al igual que muchos otros compuestos neuroactivos.

La microglia son las células semejantes a macréfagos y representan el sistema de defensa
del cerebro.

Mecanismos de neurotoxicidad

A fin de comprender el mecanismo de accién de cada compuesto neurotéxico se ha avan-
zado en la identificacion del blanco u objetivo celular. En el SN, los cuatro objetivos mas fre-
cuentes son: la neurona, el axoén, la célula mielinizante o el sistema neurotransmisor. Como
resultado, se pueden identificar compuestos neurotdxicos que causan neuronopatias, axono-
patias, mielinopatias o toxicidad asociada a neurotransmisores (Tabla 6.1) (Moser et al., 2008).
Sin embargo, se debe considerar que algunos agentes neurotéxicos son capaces de ocasionar
mas de un tipo de neurotoxicidad.

Tabla 6.1 Elementos y compuestos asociados con las diferentes neuropatias

Meuropatias
Neuronopatias Axonopatias Mielinopatias Efectos en la
neurotransmision
Aluminia Acrilamida Bromuro de etidio Acido domoico
Azida Bifenilos Cuprizona Anfetaminas
Etanol polibromados Hexaclorofeno Carbamatos
Manganeso 2.4 D (herbicida) Flomo Cocaina
Mercurio (elemental, | Disulfuro de carbono Telurio L3D (dietilamida del
inorganico y n-hexano Toxina diftérica acido lisérgico)
organica) Litio Tretilestario Muscarina
Metanol Organcfosforados® Micaotina
Tetracloruro de Oxido de etileno Organoclorados
carbono Platino Organofosforados
Trimetilestario Toxina botulinica

* Compuestos organofosforados que inhiben a la enzima esterasa diana de neuropatia.
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Neuronopatia

Ciertos toxicos son especificos para las neuronas, o en ocasiones para un grupo particular de
neuronas, lo cual ocasiona su lesion o, cuando la intoxicacion es lo suficientemente grave, su
muerte. El proceso de degeneracion neuronal, una vez que ha tenido lugar, se considera irrever-
sible y permanente e incluye la degeneracién de todas sus extensiones citoplasmaticas, dendri-
tas y axones, y de la mielina que envuelve el axén (Moser et al, 2008). Algunas de las caracte-
risticas Unicas de la neurona que incluyen: una alta tasa metabdlica, la presencia de prolonga-
ciones y una membrana excitable ocasionan que esta célula presente un mayor riesgo de ser
afectada por compuestos toxicos (Gilbert, 2012).

En general, el efecto causado por esta clase de agentes neurotdxicos se caracteriza por la
aparicion de encefalopatias, que producen en algunos casos una disfuncién global y en otros un
efecto mas concreto debido a la especificidad del neurotéxico por un grupo de neuronas deter-
minadas (lo cual ocasiona entonces una pérdida de funcionalidad particular). Un ejemplo de
agente neurotéxico ampliamente estudiado es el metilmercurio (MeHg) que causa dafo neuronal
al afectar principalmente a las neuronas del cértex visual y del cerebelo (Costa, 2017). Por otra
parte, el MPTP (1-metil-4-fenil-1,2,5,6-tetrahidropiridina), atraviesa la barrera hematoencefalica,
es activado metabdlicamente y causa dafio en un area especifica del cerebro donde se localizan
neuronas dopaminérgicas; estas mismas neuronas son las implicadas en la enfermedad de Par-
kinson (Gilbert, 2012). Este compuesto surgié como un subproducto de la produccion ilegal de
heroina sintética (National Research Council, 1992). EI MPTP se utiliza actualmente como mo-

delo para el estudio de esta enfermedad.

Axonopatia

Los trastornos neurotéxicos denominados axonopatias son aquellos en los que el sitio prima-
rio de toxicidad es el axon. El agente neurotéxico actua directamente sobre el axdon que se de-
genera, y con él la mielina que lo rodea; sin embargo, el cuerpo celular de la neurona permanece
intacto (Moser et al., 2008). El efecto se ha indicado como una "transeccion quimica" del axén
en algun punto a lo largo de su longitud, por lo cual, el axén separado del cuerpo celular se
degenera (Costa, 2017). En las axonopatias, generalmente la parte distal del axén se ve afectada
primero y los axones de mayor longitud son afectados en mayor grado que los de menor longitud
debido a su mayor superficie de contacto (Harris y Blain, 2004). Por otra parte, pueden verse
afectadas las fibras sensitivas, motoras o ambas. La consecuencia principal de este hecho es la
dificultad en la transmision del impulso nervioso. La velocidad de conduccion nerviosa a menudo
se ve afectada, y los signos clinicos resultantes pueden ser pérdidas sensoriales en las extremi-
dades y/o déficit motor. Si la accién neurotdxica tiene lugar sobre los axones del SNC el proceso
es irreversible; por el contrario, el efecto toxico sobre los axones del SNP puede ser reversible
(Harris y Blain, 2004).
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Una gran cantidad de medicamentos farmacéuticos y quimicos industriales pueden causar
axonopatias, entre ellos, la acrilamida (Moser et al., 2008). Algunos ésteres de organofosforados
pueden producir axonopatias graves debido a la degeneracién de los axones distales centrales
y periféricos sin llegar a provocar el conocido efecto colinérgico (descripto mas adelante). Los
hidrocarburos alifaticos son otro claro ejemplo de sustancias que inducen neuropatias axonales,

como el n-hexano (Costa, 2017).

Mielinopatia

En las mielinopatias el agente neurotéxico interacciona directamente con la vaina de mielina
o con las células productoras de mielina (oligodendrocitos en el SNC y células de Schwann en
el SNP). Puede ocurrir que la mielina se desnaturalice, produciéndose la separacion de las lami-
nas de mielina del axén (edema intramielinico) o que se produzca la pérdida selectiva de mielina
(desmielinizacion) (Moser et al., 2008). La gravedad de este efecto depende directamente de la
extension de la desmielinizacion y de si el sistema afectado es el central o el periférico. La re-
mielinizacion en el SNC ocurre solo en un grado limitado después de la desmielinizacion; sin
embargo, las células de Schwann en el SNP son capaces de remielinizar el axén después de
una lesion desmielinizante (Costa, 2017).

La mielina proporciona aislamiento eléctrico por lo cual la principal consecuencia de las mie-
linopatias es la alteracion de la transmision del impulso nervioso (Spencer y Lein, 2014). Mas
aun, cuando la desmielinizacion es muy extensa, puede producirse un bloqueo de la transmision
del mismo. Los sintomas asociados son debilidad, alteraciones sensoriales y parestesia (sensa-
ciones anormales de tacto, como ardor o picadura, que se presentan sin estimulo exterior)
(Costa, 2017).

Algunos elementos, como el plomo y el telurio, ejercen su accion neurotdxica sobre las células
de Schwann en el SNP; mientras que, el hexaclorofeno y el trietilestafio ejercen su accién sobre

la mielinizaciéon en el SNC (Spencer y Lein, 2014; Costa, 2017).

Neurotoxicidad asociada a la neurotransmision

La neurotransmisién proporciona una variedad de blancos potenciales para agentes neuroté-
xicos que incluyen enzimas involucradas en la sintesis, mecanismos de almacenamiento y libe-
racién de neurotransmisores, enzimas o sistemas de captacion involucrados en la eliminacién de
neurotransmisores y también receptores y sus sistemas de transduccién de sefiales acoplados
(Spencer y Lein, 2014; Costa et al., 2017).

Existe un grupo importante de sustancias (insecticidas, productos farmacoldgicos sintéticos,
etc.) que interaccionan con receptores especificos del SN y son capaces de alterar la comunica-

cion intercelular (transinaptica) (Moser et al., 2008). La principal consecuencia es la interrupcion
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parcial o total del impulso nervioso. El efecto agudo de estos agentes neurotdxicos depende
directamente de la concentracion de los mismos en el lugar donde ejercen su accion.

Existen diferentes modos de accion relacionados con la alteracion de la neurotransmision
(Spencery Lein, 2014). Los neurotéxicos pueden: 1) bloquear el receptor para que el neurotrans-
misor no pueda unirse al mismo y, por lo tanto, la célula receptora no pueda responder; 2) imitar
la accién del neurotransmisor para que la célula receptora responda aunque no haya un neuro-
transmisor natural; 3) bloquear la degradacion del neurotransmisor, lo cual causa una sobreesti-
mulacion de la célula receptora y 4) impedir la recaptacion del neurotransmisor en la célula pre-
sinaptica, lo que origina un aumento del neurotransmisor y también sobreestimulacion de la cé-
lula postsinaptica.

Los agentes neurotdxicos que actian sobre un neurotransmisor especifico a menudo tienen
efectos transitorios y la exposicion debe repetirse para continuar el efecto. Sin embargo, los ga-
ses nerviosos muy potentes (por ejemplo, el gas sarin, compuesto organofosforado) bloquean
permanentemente al agente responsable de la degradacion de la acetilcolina y causan la muerte

porque el SN no puede recuperarse (Gilbert, 2012).

Modelos de neurotéxicos y sus mecanismos de accion

Acrilamida

La acrilamida es un monémero de vinilo, altamente soluble en agua, utilizado ampliamente en
la fabricacion de papel, mineria, tratamiento de aguas residuales e impermeabilizacién (LoPa-
chin, 2004; Moreno Navarro et al., 2007). También se usa en laboratorios biotecnoldgicos y de
investigacion en biologia molecular (Costa, 2017). Asimismo, este mondémero se forma en dife-
rentes alimentos cuando son sometidos a altas temperaturas (Moser et al., 2008).

La acrilamida es un agente neurotdxico cuyos efectos han sido bien documentados tanto en
humanos como en animales de laboratorio. La exposiciéon ocupacional subcrénica a bajas con-
centraciones de acrilamida en humanos produce neurotoxicidad caracterizada por ataxia (dificul-
tad para coordinar los movimientos), debilidad del musculo esquelético y entumecimiento de ma-
nos y pies; esta neurotoxicidad se asocié con dafo en los terminales nerviosos en el SNC y el
SNP. El sello morfolégico distintivo de esta neuropatia se considera que es la inflamacion del
terminal nervioso distal y del axén preterminal de las fibras mielinizadas mas largas (LoPachin,
2004), lo cual conduce a la degeneracion del axén. Por exposicion a este neurotdxico se puede
observar acumulacion de neurofilamentos en la terminal nerviosa (Moser et al, 2008). También
es caracteristica una disminucion en el numero de vesiculas sinapticas y de mitocondrias en el
terminal nervioso, que se debe a la interferencia de la acrilamida con las proteinas involucradas
en la fusion de vesiculas, ya sean sinapticas o de transporte, con las membranas de destino
(LoPachin, 2004).
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Los estudios experimentales en animales han demostrado que la acrilamida se absorbe por
todas las vias de exposicion, sin embargo, la via oral es la mas rapida en todas las especies
(Moreno Navarro et al., 2007). La Organizacion Mundial de la Salud (OMS) establecié un valor
de ingesta diaria tolerable de 12 ug/kg de peso corporal por dia, basada en la neurotoxicidad
observada en ratas expuestas a dosis repetidas (OMS, 1985). Por otra parte, en humanos la
mayoria de los eventos toxicos observados han sido neuropatias periféricas en trabajadores de
fabricas expuestos a altas dosis, que se reflejan en debilidad muscular y déficits sensoriales
(LoPachin, 2004; Moser et al., 2008). Asimismo, en trabajadores con alta exposicion a la acrila-
mida (captacion total de acrilamida 0,63 a 0,86 mg por kg por dia), se ha observado una sensi-
bilidad reducida a la vibracién, el dolor y el calor, asi como una disminucién en la velocidad de la

conduccion nerviosa (Calleman, 1996).

Arsénico

El arsénico (As) es un metaloide, muy soluble en agua, ampliamente distribuido en el mundo
y, en particular, en Argentina. Proviene tanto de fuentes naturales como antropogénicas (mineria,
uso como plaguicida). Este elemento es altamente toxico y su exposicion crénica en humanos
ha sido asociada con el Hidroarsenicismo Crénico Regional Endémico (HACRE). Esta patologia
esta asociada a la ingesta cronica de As presente en el agua y en los alimentos y se caracteriza
por presentar lesiones de piel, alteraciones sistémicas cancerosas, afecciones cardiovasculares
y neurotoxicidad (Villamil Lepori, 2015). El As se encuentra tanto en forma inorganica como or-
ganica, y ambos tipos pueden existir en los estados de oxidacion trivalentes o pentavalentes. En
la naturaleza, el estado mas comun es el inorganico pentavalente, As(V), que en el organismo
se reduce a As(lll), y luego puede ser metilado a acido metil y dimetilarsénico (Mochizuki, 2019).
Las formas inorganicas son mas toxicas que las organicas. El mecanismo de accion del As(lll)
consiste en la inhibicion enzimatica por reaccion con los grupos sulfhidrilos (-SH) de las proteinas
y el As(V) puede desacoplar la fosforilaciéon oxidativa (Nava-Ruiz y Méndez-Armenta, 2011).

La exposicion al As se asocia con una amplia gama de complicaciones neuroldgicas en los
humanos, como problemas de memoria, falta de concentracién, enfermedad de Parkinson, en-
cefalopatia y neuropatia periférica, entre otras (Mochizuki, 2019). El mecanismo postulado para
la neurotoxicidad inducida por As implica, principalmente, estrés oxidativo con aumento de es-
pecies reactivas de oxigeno y de peroxidacion lipidica junto con disminucion de biomoléculas y
actividad de enzimas antioxidantes en el SN (Singh et al., 2011; Sharma et al., 2020). Sin em-
bargo, otros mecanismos han sido propuestos a partir de experimentos con animales: inactiva-
cion de enzimas relacionadas con la reparacién de ADN y con el metabolismo energético, defi-
ciencia de vitamina B1 (tiamina), disminucion de la actividad de la enzima AChE y alteracién del
metabolismo de varios neurotransmisores como acetilcolina, 4cido gamma aminobutirico y glu-
tamato (Mochizuki, 2019). También, el As induce muerte celular por apoptosis en las neuronas

cerebrales (Singh et al., 2011), ya que puede cruzar la barrera hematoencefalica.
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Los primeros informes de dafio neuroldgico por intoxicacion con As mostraron neuropatia
periférica (sensitivo-motora) con entumecimiento y parestesia de extremidades tanto por axono-
patia como por desmielinizacién (Nava-Ruiz y Méndez-Armenta, 2011). Por otro lado, el As tam-
bién puede afectar el SNC al causar encefalopatia con alteraciones en las funciones neurolégicas
superiores tales como aprendizaje, concentracion y memoria recientes, segun lo observado en
humanos por exposicién ocupacional aguda o crénica y en animales de laboratorio. Asimismo,
se ha observado muerte neuronal por apoptosis y necrosis en ratas por exposicién prenatal a As
(Chattopadhyay et al., 2002). Estudios epidemioldgicos realizados en México, Taiwan y Bangla-
desh demostraron que los niveles mas altos de As urinario estaban significativamente relaciona-
dos con un peor desempefio en la memoria y comprension verbal y en la memoria a largo plazo
(revisado por Wright y Baccarelli, 2018).

Insecticidas organofosforados

Los insecticidas organofosforados, OF, se han usado extensivamente para el control de pla-
gas en la agricultura y en hogares. Todos estos compuestos derivan del acido fosférico y su

estructura general puede ser representada por:

R, O (S)

J”,
/

R,

donde un 4tomo de oxigeno o de azufre estd unido mediante un doble enlace al atomo de fésforo
pentavalente; X es el llamado grupo saliente que es liberado cuando el OF fosforila en su sitio
activo a la enzima acetilcolinesterasa (AChE) y R1y Rz son, generalmente, grupos alcoxi, aunque
son posibles otros sustituyentes quimicos (Costa, 2008). La exposicion a insecticidas OF puede
causar efectos toxicos severos tanto en hombres como en animales.

El mecanismo de accion de los insecticidas OF esta asociado con la inhibicién de la enzima
AChE. Dado que solamente los compuestos con un enlace P=0 son inhibidores efectivos de esta
enzima, los insecticidas OF que contienen un enlace P=S deben ser bioactivados metabdlica-
mente para que su actividad bioldgica se manifieste. Esta bioactivacion que consiste en una
desulfuracion oxidativa es catalizada por las enzimas citocromo P450, y resulta en la formacioén
de un “oxon” que es el analogo oxigenado del insecticida original (Costa, 2008). La enzima AChE,
es una B-esterasa cuyo papel fisioldgico es hidrolizar la acetilcolina, uno de los neurotransmiso-
res mas importantes en el SNC y en el SNP. La inhibicién de la enzima AChE causa la acumu-

lacion de la acetilcolina en la hendidura sinaptica y conduce a una sobreestimulacién de los re-
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ceptores colinérgicos muscarinicos y nicotinicos (Fig. 6.1). La sobreestimulacion de estos recep-
tores distribuidos ampliamente en el cuerpo causa sindrome colinérgico el cual incluye aumento
de la sudoracion y salivacion, secrecion bronquial profunda, miosis, aumento de la movilidad
gastrointestinal, diarrea, temblores, espasmos musculares y varios efectos en el SNC. En casos
de intoxicacion aguda con altas concentraciones de OF puede producirse la muerte por paralisis
de los musculos respiratorios (Richardson et al., 2019). La enzima fosforilada es muy estable,
pero puede sufrir una hidrélisis muy lenta para regenerar la enzima original. Sin embargo, la
enzima resulta inhibida irreversiblemente cuando ocurre un fenémeno conocido como “envejeci-
miento”, que consiste en la pérdida por hidrdlisis no enzimatica de uno de los dos grupos alquilos
del OF (Costa, 2017).

Otra manifestacion neurolégica que puede desarrollarse por exposicion a OF es el sindrome
intermedio que se ha observado en el 20 a 50% de las intoxicaciones agudas con una gran
variedad de insecticidas OF. Generalmente, este sindrome aparece uno a cuatro dias después
de la crisis colinérgica en pacientes con inhibicion severa y prolongada de la enzima AChE, o en
algunos casos, cuando los pacientes estan completamente recuperados de la crisis colinérgica
inicial. Los sintomas clasicos que definen el sindrome intermedio son una marcada debilidad de
los musculos respiratorios, del cuello y de las extremidades superiores. Este sindrome no se
considera un efecto directo de la inhibicion de la enzima AChE y su patofisiologia aun no es clara
(Costa, 2008; Haliga et al., 2018).

Unos pocos OF (clorpirifos, malation, triclorfon, diclorvos, metamidofos, entre otros) pueden
causar otro tipo de toxicidad conocida como polineuropatia tardia inducida por organofosfora-
dos, OPIDP’. Los signos y sintomas incluyen hormigueo en las manos y pies seguido por pér-
dida sensorial, debilidad muscular progresiva y flacidez de los musculos esqueléticos distales
de las extremidades inferiores y superiores y ataxia (Lotti y Moretto, 2005; Jokanovi¢ et al.,
2011). La OPIDP puede ocurrir entre 2 y 3 semanas después de una unica exposicion, cuando
los signos tanto de la crisis colinérgica aguda como del sindrome intermedio han disminuido y
puede ser clasificada como una axonopatia sensorial-motora distal que no esta relacionada
con la inhibicién de la AChE. El blanco molecular parece ser una esterasa presente tanto en el
tejido nervioso como en otros tejidos llamada esterasa diana de neuropatia, NTE? (Richardson
et al., 2019). Varios OF, dependiendo de sus estructuras quimicas, pueden inhibir a la NTE asi
como también otros compuestos incluidos ciertos compuestos carbamatos y el fluoruro de sul-
fonilo. Sin embargo, sélo los OF cuyas estructuras conducen al envejecimiento de la NTE fos-
forilada (por un proceso analogo al descripto para la AChE) pueden causar OPIDP (Costa,
2008, Costa y Pellacani, 2014).

" OPIDP: organophosphate-induced delayed polyneuropathy.
2 NTE: neuropathy target esterase.
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Por otra parte, la exposicion crénica a OF se ha asociado con desérdenes neuropsiquia-
tricos inducidos por exposicion crénica a OF (COPIND)?, que ocurre sin sintomas colinérgi-
cos y aparentemente no son dependientes de la inhibicién de la AChE. Este desorden apa-
rece tardiamente y persiste por un largo periodo, lo cual sugiere dafio permanente del SNC.
Los sintomas mas comunes del COPIND son: déficit cognitivo, cambios en los estados de
animo, fatiga crénica, disfuncién autonémica, neuropatia periférica, distonia (trastorno en el
tono y en el movimiento muscular), inestabilidad postural y rigidez de los musculos de la
cara, entre otros (Jokanovic, 2018).

Estudios epidemioldgicos sugieren que la exposicion prenatal a insecticidas OF se asocio con
un alto riesgo de trastornos del desarrollo, retrasos en el desarrollo cognitivo y déficits de atencién
(Bouchard et al., 2011; Muioz-Quesada et al., 2013). Mientras que, la exposicion posnatal se ha
asociado con problemas de conducta, de memoria a corto plazo y de habilidades motoras en
nifios (London et al., 2012).

Por otro parte, cuando los investigadores analizaron especificamente plaguicidas que afectan
al SNC encontraron una asociacion directa y significativa entre la exposicion ocupacional a OF y
el desarrollo, en tiempos futuros, de las enfermedades de Parkinson (Manthripragada et al., 2010)
y de Alzheimer (Hayden et al., 2010).

Mercurio

El mercurio (Hg) es el unico metal liquido a temperatura ambiente, es volatil, se lo conoce
desde tiempos remotos y se lo ha usado en amalgamas con otros metales desde el afo 700 a.
C. Es un toxico ambiental derivado de fuentes naturales y antropogénicas. En el ambiente, el Hg
elemental se origina por evaporacion natural de la corteza terrestre y en las emisiones volcanicas
asi como de los océanos y suelos. Se lo emplea en baterias, pinturas, instrumentos de medida,
mineria del oro, etc. La combustion de combustibles fosiles, la incineracion de basura y diversas
industrias son algunas de las fuentes antropogénicas que contribuyen a la liberacién de Hg a la
atmosfera (Liu et al., 2008). En la actualidad, la principal fuente de contaminaciéon con Hg es la
extraccion artesanal a pequefia escala de oro, principalmente en América del Sur, Africa y Asia
(Esdaile y Chalker, 2018).

La razoén por la que el Hg es daiino es que una vez liberado al ambiente no puede ser remo-
vido y es transformado por microorganismos en compuestos organicos, principalmente, metil-
mercurio (MeHg). Debido a que el MeHg es absorbido rapidamente, tiende a bioacumularse y
biomagnificarse en los animales alcanzando concentraciones muy altas en lo alto de la cadena
trofica (Ronchetti et al., 2006). EI MeHg atraviesa las membranas biolégicas, la barrera hema-

toencefdlica e incluso la placenta. De hecho, ha habido mujeres que no presentaban sintomas

3 COPIND: chronic organophosphate induced neuropsychiatric disorders.
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de envenenamiento, o eran muy leves, y dieron a luz a nifios con severos déficits neurologicos
y/o malformaciones fisicas (Antunes dos Santos et al., 2016).

El MeHg es uno de los neurotoxicos mas estudiados, debido a dos grandes episodios de
envenenamiento: el de Minamata, Japon (1953-1956) y el de Irak (1971). Minamata, es un pueblo
de pescadores situado en la bahia del mismo nombre donde una fabrica de acetaldehido y com-
puestos de vinilo vertia sus aguas residuales que contenian varios metales, entre otros, mercurio.
En los sedimentos marinos, el Hg inorganico se convirtié en MeHg. Este se acumulé en los mo-
luscos y peces, que fueron ingeridos por los habitantes locales (Eto, 1997). Otra tragedia aun
mas catastroéfica, por su extension, sucedié en Irak en 1971 donde hubo casos de intoxicacion
masiva por consumo reiterado de pan preparado con granos de trigo que habian sido tratados
con MeHg (Bakir et al., 1973).

Los compuestos mercuriales son capaces de unirse a los grupos sulfhidrilos presentes en las
proteinas, por lo cual, se afectan numerosos procesos celulares. El SNC es el principal blanco
de accién del MeHg. Este agente neurotoxico causa muerte celular apoptética o necrética neu-
ronal mediada por factores como la alteracion de la homeostasis del calcio y del glutamato y la
induccién de estrés oxidativo y disfuncion mitocondrial (Antunes dos Santos et al., 2016). Existen
diferencias significativas en el cuadro clinico que dependen de la edad del individuo y del tiempo
de exposicion. De hecho, el cerebro durante el desarrollo fetal resulta al menos diez veces mas
sensible al MeHg que el de un adulto (Ronchetti et al., 2006). En adultos, el primer sintoma luego
de una exposicién aguda a MeHg es la parestesia, seguido por ataxia, debilidad muscular, tem-
blor, disartria (trastornos del habla) y discapacidad auditiva y visual. Los pacientes que presen-
taron estos sintomas clinicos por exposicion ambiental a MeHg fueron diagnosticados con el
sindrome conocido como Dafio de Minamata (DM) en 1956. Estos signos neuroldgicos se corre-
lacionan con dafios en las neuronas de la corteza visual en el cerebro y de las células granulosas
cerebelares (Eto, 2010). En los pacientes con DM también se afecta el SNP y los nervios senso-
riales resultan mas dafiados que los nervios motores (Costa et al., 2004). En nifos, los sintomas
por envenenamiento con MeHg son: retraso mental, trastornos del movimiento, convulsiones,
reflejos primitivos y dificultad para hablar. Las diferencias relacionadas con la edad también se
han observado en otros mamiferos, aunque las areas especificas dafnadas pueden ser diferentes
(Moser et al., 2008).

Si bien todas las formas del Hg son potencialmente neurotdxicas, entre los compuestos inor-
ganicos el vapor de Hg es la mas peligrosa, dado que puede difundir a través de los pulmones
hasta la sangre y luego alcanzar el cerebro, donde puede causar dafios severos y dejar secuelas
algunas similares a las de las enfermedades psiquiatricas. Desde hace mas de 400 anos se
conoce que la exposicidn a vapores de Hg causo trastornos neuropsiquiatricos entre los obreros
involucrados en la fabricacién de sombreros de fieltro. El sintoma psiquiatrico por exposicion
cronica a vapores de Hg es el eretismo, estado de excitacién del SN sensitivo. Dicha exposicion

ocupacional produjo los cambios neuroldgicos y de conducta descriptos por el Sombrerero Loco,
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personaje de Alicia en el pais de las maravillas, de Lewis Carroll. El eretismo mercurial se carac-
teriza por cambios severos en la conducta y la personalidad, excitabilidad aumentada, pérdida

de memoria e insomnio y en los casos mas severos, delirio y alucinaciones (Candura et al., 1998).

Plomo

El plomo (Pb) es un metal cuya toxicidad se conoce desde tiempos remotos. Esta presente
naturalmente en el suelo y el agua a muy bajos niveles y la actividad antropogénica favorecié su
distribucién en el medio ambiente. La produccién significativa de Pb comenzé alrededor del afio
3000 a. C. El imperio Romano fue la primera sociedad que usé ampliamente este metal para
recubrir techos y cascos de navios y para fabricar tuberias, utensilios de cocina y otros objetos.
También lo utilizé como aditivo para el vino romano, debido a su sabor ligeramente dulce. Ya en
aquellos tiempos hubo informes que afirmaban que el Pb causaba célicos severos, anemia y
gota (Gilbert, 2012).

El Pb se ha usado en los ultimos dos siglos, principalmente en pinturas y en naftas (como
tetraetilo de plomo, un antidetonante). La prohibicion de las pinturas de Pb en la década de 1970
y la eliminacién gradual de la nafta con plomo en la década de 1980 contribuyeron significativa-
mente a la disminucién de la exposicion a este metal, no obstante, continua siendo un importante
y ubicuo contaminante ambiental (Costa, 2017). También, fue un material muy utilizado en plo-
meria, pero debido a los problemas de envenenamiento se prohibié su uso. El Pb es empleado
en la fabricacion de municiones, soldaduras, electrodos de baterias de almacenamiento recar-
gables, en compuestos que se utilizan como plaguicidas, etc.

El Pb forma enlaces covalentes con los grupos sulfhidrilos. Muchas enzimas contienen el
aminoacido cisteina, que tiene un grupo sulfhidrilo, y la unién al metal desorganiza su estructura
terciaria y las inactiva, produciendo los sintomas que se asocian con el envenenamiento por Pb.
Puede causar estrés oxidativo al unirse a enzimas antioxidantes. Ademas, interfiere en diferentes
etapas de la sintesis de las ferroporfirinas (por ejemplo, grupo hemo de la hemoglobina). El Pb
penetra casi todos los érganos y sistemas del cuerpo humano, pero el blanco principal de su
toxicidad es el SNC. En el SN bloquea el receptor conocido como N-metil-D-aspartato, un recep-
tor de glutamato involucrado en la maduracioén de la plasticidad cerebral (Shukla et al., 2018). A
nivel molecular, el Pb interfiere con la accion reguladora del calcio en la funcién celular y puede
interrumpir muchas actividades bioldgicas intracelulares (Liu et al., 2008).

En adultos, el efecto neurotéxico por exposicion a niveles intermedios de Pb es una mielino-
patia y a niveles mas altos de Pb es una severa encefalopatia. La sintomatologia clasica de la
neuropatia por Pb consiste en debilidad muscular que involucra, principalmente, a extensores de
mufecas y dedos para luego extenderse a otros musculos. Ademas, la exposicién a Pb aumenta
el riesgo de numerosas condiciones que pueden tener efectos adversos sobre las funciones del
SN, incluidas hipertension, insuficiencia renal, funcion tiroidea deteriorada, deficiencia en vita-

mina D y partos prematuros. El prondstico para su recuperacion es bueno siempre que finalice
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la exposicion prontamente. Mientras que, la encefalopatia por Pb resulta en desarrollo de irrita-
bilidad, dolor de cabeza, embotamiento mental y dificultad de atencion, pérdida de memoria,
temblor y alucinaciones pocas semanas después de la exposicion. Los sintomas pueden empeo-
rar abruptamente hacia paralisis, convulsiones, delirio, coma o muerte (Mason et al., 2014). En
nifios la exposicién a Pb, incluida la exposicidon prenatal a muy bajos niveles, se asocia con una
variedad de desdrdenes neuroconductuales tales como bajo rendimiento académico, disminu-
cion del coeficiente intelectual, problemas de conducta y retraso en el desarrollo psicomotor
(Aguilar Valdéz et al., 2003; Goodlad et al., 2013; Goel y Aschner, 2021). Los nifios también
pueden desarrollar encefalopatia por Pb a una dosis mas baja que los adultos. Ademas, se ha
demostrado una muy fuerte asociacion entre niveles de Pb en sangre de nifios preescolares con
conductas criminales desarrolladas afios mas tarde en esos jovenes (Nevin, 2007). De hecho,
estudios realizados en Estados Unidos indicaron que la reduccion de la exposicion al Pb de nifios
en la década de 1990 contribuy6 a una subsecuente reduccion, aproximadamente del 56%, de

crimenes violentos (Reyes, 2007).

Ensayos y biomarcadores de neurotoxicidad

Los ensayos de toxicidad aguda y crénica tradicionales pueden en ocasiones detectar
efectos neurotdxicos. Sin embargo, para probar efectos mas sutiles o especificos de neuro-
toxicidad existen protocolos de ensayos en roedores establecidos por la Agencia de Protec-
cién Ambiental de los Estados Unidos (USEPA, 1998) y la Organizacién para la Cooperacién
y el Desarrollo Econdmico (OCDE, 1997). Luego de la identificacidon de efectos neurotoxicos,
se requieren ensayos posteriores que pueden incluir diferentes puntos finales de ensayo
como: evaluacién de comportamiento, determinaciones electrofisiolégicas y neuroquimicas
(Costa, 2017).

En este sentido, los biomarcadores se definen como cambios moleculares, bioquimicos, ce-
lulares vy fisioldgicos, en humanos y otros organismos, asociados con una determinada exposi-
cion a agentes toxicos. En el SN los indicadores de toxicidad pueden ser cambios de comporta-
miento que pueden evaluarse en animales o en humanos (por ejemplo, déficit de memoria), cam-
bios electrofisioldgicos (por ejemplo, cambios en el electroencefalograma), cambios morfolégicos
(por ejemplo, muerte neuronal en regiones celulares especificas) y cambios bioquimicos/mole-
culares (por ejemplo, disminucion de la actividad de una enzima) (Costa y Pellacani, 2004). El
biomonitoreo tradicional de contaminantes quimicos como metales, plaguicidas, solventes (y/o
sus metabolitos) en fluidos bioldgicos (orina, sangre) y en tejidos (cabello) ha sido ampliamente
utilizado en neurotoxicologia como biomarcador de exposicién. Por ejemplo, la determinacion de
elementos que tienen efectos neurotéxicos como plomo en sangre o arsénico y mercurio en ca-
bello. La limitante de estas determinaciones es que reflejan en general exposiciones recientes.
Con respecto a los biomarcadores de susceptibilidad en neurotoxicologia, se debe considerar

que existen factores genéticos que pueden modular la respuesta a los agentes neurotoxicos. En
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este sentido, los compuestos organicos pueden ser bioactivados o detoxificados por enzimas
como las citrocromo P450 o las glutation S-transferasas entre otras y, por tanto, los polimorfismos
de éstas pueden tener incidencia en la diferente susceptibilidad del SNC (Wallace, 2005). Los
biomarcadores de efecto permiten identificar efectos adversos y modificaciones del estado de
salud de los organismos expuestos. Debido a la complejidad del SN es dificil hallar biomarcado-
res de efecto neurotdxico que resulten genéricos. Se han encontrado marcadores neurotéxicos
de efecto en el area de la neurotransmision que incluyen el metabolismo de los neurotransmiso-
res, la interaccidn con los receptores o la actividad de enzimas relevantes. En humanos se busca
medir estos marcadores en células periféricas que reflejen lo que ocurre en el SNC; por ejemplo,
la determinacion de la actividad de AChE en eritrocitos, de la enzima monoamina oxidasa (me-
tabolismo de serotonina y noradrenalina) en plaquetas o de receptores muscarinicos de acetil-
colina en linfocitos (Costa y Pellacani, 2014; Basu, 2015). Es importante considerar que una
cuestion relevante en neurotoxicologia es conocer como se traducen los cambios observados de
estos biomarcadores en dafo estructural o funcional en el SN y, en ultima instancia en resultados
adversos (Basu, 2015).

Por otra parte, algunos autores definen econeurotoxicidad como la neurotoxicidad resultante
de la exposicién a quimicos ambientales en especies diferentes a la humana (Legradi et al.,
2018). Algunos de los biomarcadores relacionados con la neurotransmision se estudian también
en diversas especies de invertebrados y vertebrados, como lombrices, bivalvos, peces, mamife-
ros y aves silvestres. Estos incluyen entre otros, la determinacién de la actividad de enzimas
como AChE, monoamino oxidasa y decarboxilasa del acido glutdmico, la cuantificacion de nive-
les de neurotransmisores como serotonina y dopamina o el estudio de receptores de neurotrans-
misores (Basu, 2015). A fin de analizar alteraciones neurotoxicas se realizan también estudios
de comportamiento en peces e invertebrados acuaticos (bivalvos y crustaceos) que evaltan la
velocidad de natacion, capacidad de huir de predadores, cambios en la alimentacién, en la bus-
queda de pareja o refugio causados por diferentes agentes neurotéxicos entre ellos insecticidas
OF, carbamatos (CB) y neonicotinoides (revisado por Legradi et al., 2018). Es importante sefalar
que estos cambios pueden tener consecuencias en la supervivencia a campo de los organismos

expuestos y, por tanto, en las poblaciones naturales.

La actividad de acetilcolinesterasa como biomarcador de neurotoxicidad

El biomarcador de efecto mas conocido para la neurotoxicidad es la medicién de la inhi-
bicion de AChE (Legradi et al., 2018). Esta enzima es el blanco primario de accién de los
insecticidas OF y CB, que fosforilan o carbamilan el sitio activo de la misma y causan su
inactivacion (Costa, 2008). Como se ha mencionado previamente, esta enzima presente en
el SN de humanos y animales degrada al neurotransmisor acetilcolina, y su inhibicion lleva
a una crisis colinérgica. Ademas de los insecticidas anticolinesterasicos, otros toxicos son

capaces de inhibir la actividad de esta enzima, pero generalmente en menor proporcion,
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como por ejemplo metales y metaloides e insecticidas neonicotinoides (Guilhermino et al.,
1998; Gy6ri et al., 2017).

La técnica utilizada para determinar la actividad de AChE es un ensayo colorimétrico descripto
por Ellman et al. (1961). Se utiliza como sustrato la acetiltiocolina, de estructura analoga al sus-
trato natural. La enzima AChE hidroliza al sustrato y se produce acido acético y tiocolina. Subsi-
guientemente, el grupo tiol de la tiocolina reacciona con el reactivo de color, acido 5,5 ditiobisni-
trobenzoico, dando un producto coloreado. La aparicion de color (amarillo) se mide en el espec-
trofotdmetro en funcién del tiempo de reaccion.

En animales, la actividad de esta enzima se cuantifica usualmente en homogenados de
cerebro o de todo el cuerpo de organismos expuestos (Ferrari et al., 2007; Anguiano et al.,
2017). En humanos se cuantifica la actividad de AChE de eritrocitos, y se ha establecido que
su actividad correlaciona bien con la actividad enzimatica en el SN (Costa y Pellacani, 2014).
Otra alternativa de biomarcador no invasivo es determinar la actividad de la enzima butiril-
colinesterasa en plasma de humanos (Costa y Pellacani, 2014) y de animales (Troiano y
Grue, 2016); se cuantifica utilizando como sustrato butiriltiocolina. La funcién fisiolégica de
esta enzima es poco clara, por lo cual algunos autores consideran su inhibicién como un
biomarcador de exposicidon mas que de efecto. Otra alternativa para evaluar la neurotoxicidad
de compuestos toxicos o también la calidad de muestras de agua es utilizar AChE purificada
comercial; sin embargo, este ensayo puede tener interferencias que modifiquen los resulta-
dos (Legradi et al., 2018).

La utilidad de la enzima AChE como biomarcador de exposicidon/efecto en estudios de
laboratorio y de monitoreo ambiental esta ampliamente documentada (Fulton y Key, 2001;
Nunes, 2011; Fulton et al., 2013). Se ha evaluado en peces, aves, mamiferos y en diferentes
especies de invertebrados (Ferrari et al, 2009; Nunes, 2011). En general una inhibicion del
20% se considera indicativa de exposicion a algin agente neurotdxico, fundamentalmente
OF y CB, y con inactivaciones superiores al 30% se considera que existe un efecto perjudicial
(National Research Council, 1992). Al utilizarla como biomarcador, tanto en humanos como
en otros organismos, se debe tener en cuenta la necesidad de conocer la actividad basal de
esta enzima asi como su variacién estacional y la influencia de factores como edad, sexo,
etc. (Nunes, 2011; Costa y Pellacani, 2014). Por otra parte, se ha establecido una correlacién
entre inhibicion de la enzima y efectos en el comportamiento (Beauvais et al., 2001; Fulton
etal., 2013); por lo cual, se considera un marcador bioquimico que tiene relevancia en niveles
de organizacion superiores ya que indica efectos fisioldgicos que afectan no sdlo la supervi-
vencia individual sino la poblacional (Duquesne, 2006). El uso de la enzima AChE como
biomarcador se ve favorecido debido a varios aspectos como: sensibilidad a una gran canti-
dad de contaminantes ambientales, facilidad de cuantificacién de bajo costo y buena repro-
ducibilidad, adaptabilidad a una gran cantidad de especies de distintos ecosistemas y rele-

vancia tanto bioldgica como ecolégica (Nunes, 2011).
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Evaluacion del efecto de insecticidas utilizados en la Patagonia Norte

sobre la actividad de acetilcolinesterasa

En la zona frutihorticola situada en la Patagonia Norte Argentina se han aplicado intensiva-
mente insecticidas OF y CB para el control de la carpocapsa, plaga de manzanos y perales, en
las ultimas décadas. A fin de evaluar el efecto de la exposicion a OF y CB en diferentes especies
“no blanco” se ha evaluado la actividad de AChE mediante ensayos de laboratorio. Algunos de
los resultados mas relevantes obtenidos se mencionan a continuacion.

La exposicion aguda (96 h) a los insecticidas metilazinfos, OF, y carbaril, CB, causa inhibicién
de la actividad de AChE a concentraciones subletales en juveniles del pez aclimatado Oncorhyn-
chus mykiss (trucha arcoiris). Los juveniles son capaces de sobrevivir con una inhibicién del 70-
80% de la actividad de AChE. Existe una diferencia de dos érdenes de magnitud entre la con-
centracion inhibitoria 50 (ICso0) para AChE y la concentracién que produce la mortalidad del 50%
de los individuos expuestos (CLso) (Ferrari et al., 2004). La susceptibilidad de los peces asi como
la sensibilidad de AChE es mayor para el OF que para el CB. La enzima AChE de cerebro y
musculo resulta significativamente inhibida por exposicion aguda a una concentracion subletal
de metilazinfos (1 pg/L) y la recuperacion de la actividad enzimatica cerebral se alcanza luego
de 21 dias en agua libre de insecticida; no obstante, no se observa en ese tiempo la recuperacion
de la AChE muscular. Esto remarca su utilidad como biomarcador, ya que puede manifestar
efectos de exposicién al OF aun cuando el insecticida no pueda ser detectado en el agua. La
recuperacion luego de la exposicion al CB es mas rapida, en concordancia con la inhibicion me-
nos persistente de estos compuestos. En ambos casos, se debe considerar que la inhibicion de
la actividad AChE de estos peces puede resultar letal a campo por los efectos sobre comporta-
mientos claves para la supervivencia (Ferrari et al., 2004, 2007).

Por otra parte, las larvas del sapo comun argentino Rhinella arenarum resultan menos sus-
ceptibles a ambos insecticidas que los juveniles de O. mykiss y la sensibilidad de la enzima AChE
también es menor. La actividad enzimatica se recupera practicamente a valores controles rapi-
damente (48-96 h) tanto en los expuestos a carbaril como a metilazinfos (Ferrari et al., 2004).

La actividad de AChE resulta un buen biomarcador de exposicion/efecto para los crusta-
ceos anfipodos autéctonos H. curvispina expuestos a metilazinfos y carbaril. La enzima se
inhibe significativamente luego de una exposicion aguda (48-96 h) a concentraciones am-
bientales de estos insecticidas. El analisis de riesgo realizado indica que las concentraciones
encontradas de ambos insecticidas en aguas superficiales de la zona frutihorticola implican
un riesgo para los anfipodos H. curvispina. Existen diferencias en la susceptibilidad y en la
sensibilidad de la enzima AChE entre poblaciones naturales de H. curvispina provenientes
de una zona pristina y de una zona de aplicacién de plaguicidas, lo cual indica una tolerancia
de la poblacién preexpuesta y un impacto real de la aplicacion de plaguicidas en esta region
(Anguiano et al., 2008; 2014; 2017).
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CAPITULO 7
Genotoxicidad y carcinogénesis
Celeste Ruiz de Arcaute, Milagros Laborde,

Sonia Soloneski y Marcelo L. Larramendy

La Genética Toxicolégica —también conocida como Genotoxicologia- es una disciplina que
surge como resultado de la integracién de la Genética y la Toxicologia, siendo, por consiguiente,
la rama de la Ciencias Naturales que estudia cémo diferentes tipos de agentes xenobidticos —
fisicos, quimicos o bioldgicos— pueden danar al material genético tanto en la interfase como du-
rante la division celular de células somaticas y/o germinales. El término xenobidtico deriva del
griego (xeno &€vog (gr. ‘extrafio, forastero’) + bio Biog (gr. ‘vida’) + tik os/ & (gr.) y etimologica-
mente significa ajeno a la vida. Este término es de caracter general y es utilizado para designar
a todas las sustancias extrafias que ingresan a los seres vivos (Mudry y Carballo, 2006). Los
primeros estudios relacionados con la Genética Toxicoldgica fueron realizados en la década de
1920 evaluando los efectos inducidos por rayos Xy luz UV en organismos modelo como la mosca
de la fruta Drosophila melanogaster (Insecta: Diptera: Drosophilidae) (Mudry y Carballo, 2006).
Sin embargo, no fue hasta las décadas de 1950 y 1960, tanto con el descubrimiento de la es-
tructura del ADN en 1953 por Watson y Crick (Watson y Crick, 1953) asi como el reconocimiento
de la Genética Toxicolégica como disciplina en el afio 1969, que el estudio del impacto negativo
producido por agentes ambientales en la salud humana adquirié verdadero protagonismo.

En las ultimas décadas ha habido un notable incremento en el interés publico sobre los efec-
tos perjudiciales primarios y/o secundarios que diversos agentes, producto de procesos tecnol6-
gicos e industriales, pueden producir tanto en la salud humana como en la ambiental. Por otra
parte, se conoce que la probabilidad de que un xenobiético induzca dafo sobre el material ge-
nético depende de diferentes tipos de variables tales como su concentraciéon en el ambiente, la
via de ingreso y metabolizacién en un organismo asi como la capacidad de las distintas células
y tejidos para contrarrestar el dafio inducido, entre otros factores (Mudry y Carballo, 2006).

La Genotoxicologia comprende, por consiguiente, el estudio de la accién nociva de xenobié-
ticos sobre los componentes hereditarios de los seres vivos y las consecuencias que su exposi-
cion genera sobre los ecosistemas y la biota. Por lo tanto, los xenobiéticos pueden ser agentes
fisicos tales como la temperatura, luz ultravioleta, radiaciones ionizantes, radiaciones electro-
magnéticas; agentes quimicos, tales como metales, halégenos, acidos organicos e inorganicos,

entre otros y agentes bioldgicos tales como algunos parasitos, bacterias, hongos y virus (Repetto
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Jiménez y Reppeto Kuhn, 2009). Esta disciplina estudia las modificaciones de la estructura ge-
nética y sus manifestaciones en la reproduccion de la célula, tejido o del individuo, en procesos
conocidos como mutagénesis, carcinogénesis y teratogénesis. Todo agente xenobiotico capaz
de interactuar de manera negativa, tanto fisica como quimicamente, con las bases del ADN y
alterar su estructura es considerado un mutageno. Por otro lado, el término “genotoxico” es mas
amplio, ya que incluye los agentes que inducen no sélo mutaciones sino cualquier otro tipo de
dano acontecido en el ADN celular (Mudry y Carballo, 2006).

Segun una revision reciente (Mohamed et al., 2017), los agentes genotdxicos de acuerdo al
efecto que producen pueden clasificarse en:

Carcinogénicos o agentes que causan o promueven cancer. Los cambios inducidos son
irreversibles. Entre los ejemplos de agentes carcinogénicos se encuentra la radiacién UV
solar, compuestos quimicos como hidrocarburos aromaticos policiclicos, benceno, cromo VI,
plaguicidas, entre otros.

Mutagénicos o agentes causantes de mutaciones sobre el material hereditario. Ejercen dis-
tintos tipos de dafio en el material genético, los cuales pueden ser heredables. Entre los ejemplos
de mutagenos se encuentran las sustancias radiactivas, los rayos X, la radiacién UV y ciertas
sustancias quimicas. Pueden dafar a las células y provocar enfermedades, entre ellas provocar
un desarrollo neoplasico.

Teratogénicos o0 agentes causantes de anomalias de caracter anatomico o funcional durante
el desarrollo embrionario de un organismo. Provocan el desarrollo de diferentes tipos y/o niveles
de defectos congénitos. Entre los ejemplos de agentes teratogénicos se encuentran compuestos
como la talidomida, cocaina, retinoides, estreptomicina, carbamazepina, entre otros.

Se conoce que durante la exposicion a xenobiodticos, gran parte de ellos derivados de la acti-
vidad antropogénica, se generan diferentes tipos de alteraciones nocivas sobre el material gené-
tico. El dafio en el ADN surge como consecuencia de la modificacion permanente de la estructura
primaria de ésta molécula, que podria conducir, en Ultima instancia, a una modificaciéon en la
funcion proteica, en la inactivacion/activacion génica y en la generacién de mutaciones en el ADN
(Gagné et al., 2014). Si la mutacion del/de los gen(es) se produce en un gen con un rol importante
en la diferenciacién, comunicacion o crecimiento celular, pueden producirse diversas alteracio-
nes negativas en el funcionamiento celular y en ultima instancia, la generacion de un proceso
neoplasico o la muerte celular. El dafio en el material genético es causado por la interaccién de
una sustancia genotoxica con la estructura primaria y/o con la secuencia de bases puricas y
pirimidinicas de la molécula del ADN. Estas sustancias interaccionan con la secuencia de bases
especificas del ADN causando diferentes tipos de lesiones en el material genético como la for-
macion de rupturas, fusiones, deleciones, amplificaciones, aductos, uniones cruzadas, defectos
o errores durante la separacion de los cromosomas o no disyuncion, entre otras, generandose
diferentes tipos de dano en el ADN incluyendo la presencia de mutaciones (Mohamed et al.,
2017). Los estudios en Genética Toxicoldgica se orientan a cumplir dos objetivos basicos: a)

implementar metodologias de ensayo para la evaluacion de riesgo, definiendo el impacto nocivo
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de los agentes genotoxicos presentes en el ambiente y, b) elucidar la relacién entre los mecanis-
mos de genotoxicidad y la iniciacion del proceso de carcinogénesis (Mudry y Carballo, 2006).

Los estudios de genotoxicidad pueden realizarse empleando diferentes tipos de matrices
bidticas como sistemas in vitro e in vivo y son disefiados con el fin de identificar cualquier
sustancia o compuesto que tenga la capacidad de inducir un efecto perjudicial sobre el ma-
terial genético de manera directa o indirecta mediante diferentes tipos de mecanismos de
accion (Mohamed et al., 2017). La fijacion permanente del dafio en el ADN genera el desa-
rrollo de mutaciones a nivel génico, asi como dafio a nivel cromosdmico, tanto estructural
como numérico. La visualizacion y cuantificacion de estas alteraciones se pueden llevar a
cabo mediante la realizacion de diferentes tipos de pruebas o bioensayos, los cuales poseen
un rol importante al poder predecir si un compuesto determinado tiene el potencial de causar
genotoxicidad, y en consecuencia desencadenar un proceso de carcinogénesis. Poseen la
ventaja de poder ser reproducidos, y dependiendo el tipo de tejido, el dafo puede o no ser
reparado. Cuando el proceso de reparacion celular se altera, puede desencadenarse un pro-
ceso de carcinogénesis, teratogénesis y/o apoptosis (Mudry y Carballo, 2006). Ningun en-
sayo individual tiene la capacidad de detectar todos los agentes genotdxicos ni todos los
tipos de dafo genético inducido por un agente xenobiotico, por lo que resulta necesario em-
plear un conjunto de bioensayos que abarquen diferentes sistemas biologicos y diferentes
biomarcadores de dafo genético que permitan asegurar que la mayoria de los agentes pue-
dan ser detectados (Soriano Tarraga, 2009). Las Instituciones Internacionales encargadas
de regular el uso de sustancias o productos antes de ser incorporados al consumo masivo,
exigen que para clasificar a un xenobiético como genotdxico son requeridos, de manera je-
rarquizada, como minimo tres clases de bioensayos diferentes, donde deben ser incluidos
en un primer nivel dos ensayos in vitro tales como: a) un ensayo de mutacion reversa en
sistemas bacterianos (ensayo de Ames) con y sin la presencia de un sistema de activacion
metabdlica y b) un ensayo para la evaluacion citogenética de dafio a nivel cromosémico en
células de mamifero (aberraciones cromosémicas —AC— o ensayo de micronucleos —MNs—)
y/o un ensayo in vitro de mutacion como el ensayo de linfoma de ratén. Se requieren dos
ensayos diferentes debido a que los compuestos estudiados pueden provocar mutaciones
génicas puntuales o dafio a nivel cromosémico. Por ultimo, se requiere de un ensayo de
genotoxicidad en sistemas in vivo para el analisis cromosdmico (MNs o AC) usando células
de médula 6sea de mamiferos, en general de ratones o ratas expuestas que estarian indi-
cando en forma indirecta la posibilidad o no de induccién de dafio genotdxico en células
germinales (Soriano Tarraga, 2009).

Los ensayos disefiados para detectar cambios nocivos en el ADN son capaces de identificar
diferentes clases de modificaciones del material genético que abarcan desde alteraciones en la
secuencia de bases del ADN, alteraciones a nivel molecular, intercambios génicos entre pares
de cromosomas homodlogos y no homdlogos al igual que diferentes tipos de alteraciones en la
integridad de los cromosomas. Existen cuatro niveles de evaluacion del dafio genético. El nivel

primario, o bacteriano o molecular, que detecta mutaciones puntuales empleando ensayos en

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 150



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

diferentes tipos de organismos procariotas. Entre los ensayos utilizados en este nivel se encuen-
tra el test de Ames. El nivel secundario, o celular, donde se emplea un cultivo de células con el
objetivo de caracterizar el dafio en lineas celulares establecidas, emplean ensayos como el de
AC, intercambios de cromatidas hermanas y el de MNs. En el nivel terciario o nivel organico, el
cual se aplica en plantas y animales, incluido el ser humano, se evaltan exposiciones de tipo
ocupacional y accidental. Por ultimo, en el nivel cuaternario o nivel epidemiolégico es donde se
evaluan los efectos genotdxicos en poblaciones expuestas.

Dentro de los ensayos mas comunmente utilizados en Genética Toxicologica y que seran

tratados en este capitulo, se encuentran:

* Ensayo o test de Ames: el punto final evaluado es la mutaciéon génica puntual en una
célula bacteriana. Se emplean cepas de Salmonella Typhimurium y Escherichia coli.
Las mutaciones puntuales evaluadas incluyen sustituciones de una unica base o dele-
ciones e inserciones de uno o varios pares de bases detectados como cambios en el
marco de lectura.

+ Ensayo de AC: el punto final evaluado es la induccion de AC tanto estructurales como
numericas.

» Ensayo de linfoma de ratén: los puntos finales evaluados son la induccion de mutaciones
génicas y dafo cromosémico al mismo tiempo.

+ Elensayo de MNs: Es un ensayo que evalua dafio a nivel cromosémico tanto en sistemas
in vitro como in vivo.

+ El ensayo cometa (EC o SCGE —single cell gel electrophoresis—): el punto final es la eva-
luacion de rupturas de simple o doble en la molécula de ADN, sitios sensibles al alcali,
uniones cruzadas ADN-ADN y ADN-proteina y rupturas de cadena simple asociadas a
mecanismos de reparacién del ADN (Cavas, 2017; Singh, 1996). Si bien el EC es una
metodologia aun no validada internacionalmente, resulta un método econdémico, rapido y
sencillo para evaluar inestabilidad genémica.

» El ensayo del citoma (CBMN -cytokinesis-block micronucleus-): es una adaptacion del en-
sayo de MNs que ademas de cuantificar la inestabilidad genémica evalua parametros de

citotoxicidad y proliferacion celular.

Principales Ensayos empleados en Genética Toxicoldgica

Ensayo de Ames

Desarrollado por el Dr. Bruce Ames y colegas a comienzos de 1970 (Ames et al., 1972; 1973;
Pillco y de la Pefia, 2014), actualmente es uno de los ensayos in vitro mas utilizados para iden-
tificar la capacidad deletérea de un compuesto en células procariotas. Es una herramienta que
se emplea para detectar el potencial mutagénico y antimutagénico de quimicos y mezclas de los

mismos presentes o no en el ambiente, fluidos corporales, alimentos, drogas, agentes fisicos,
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entre otros. El punto final evaluado es la induccién de mutaciones generadas por sustituciones
de una unica base o deleciones e inserciones de uno o varios pares de bases detectados como
cambios en el marco de lectura en una célula bacteriana.

Para este método, se desarrollaron una serie de cepas de Salmonella Typhimurium o E.
coli auxoétrofas para el aminoacido histidina (his) o triptéfano (Trp), respectivamente. En Sal-
monella Typhimurium el principio de este ensayo se basa en que, una vez identificada la
mutacion (de his- — his*) la misma se revierte en presencia del xenobibtico a ser estudiado
y la célula bacteriana es capaz de volver a sintetizar el aminoacido his (Mohamed et al.,
2017). Las cepas bacterianas revertantes son identificadas por su habilidad de crecer en
ausencia de este aminoacido. El numero de colonias revertantes espontaneas por placa es
relativamente constante para una determinada cepa bacteriana. Sin embargo, cuando se
agrega un mutageno a la placa, el numero de colonias revertantes aumenta por incremento
en el numero de mutaciones revertantes inducidas por el agente, generalmente resultando
la frecuencia de las mismas directamente relacionada con la dosis del xenobidético ensayado
(Mortelmans y Zeiger, 2000; Pillco y de la Pefia, 2014).

Existen diversas cepas de Salmonella que se caracterizan por poseer mutaciones en los ge-
nes del operdn his. Las cepas mas utilizadas son aquellas que presentan una mutacion en el gen
hisG46 (cepa TA100) y en el gen hisD3052 (cepa TA98). En la cepa TA100 se produce la rever-
sion de his™ — his™ por sustitucion de una Unica base en el gen mutado, mientras que en la cepa
TA98 la mutacion afecta el marco de lectura en una secuencia de pares de bases. Posterior-
mente, se incorporaron al analisis la deteccion de otros tipos de mutaciones con el fin de aumen-
tar la sensibilidad del ensayo a diferentes agentes xenobidticos (Mudry y Carballo, 2006). Entre
estas, se encuentra la mutacion en el gen rfa, la cual causa modificaciones en la capa de lipopo-
lisacaridos de la membrana celular bacteriana aumentando la permeabilidad de la pared bacte-
riana a moléculas mas grandes. Ademas, se ha incluido la mutacién en el gen uvrB, la cual
bloquea el mecanismo de reparacion por escision de bases luego del dafo inducido en el ADN
e impide a una bacteria reparar este tipo de dafo causado al ADN, haciendo que la bacteria sea
mas sensible a los agentes mutagénicos. Ademas, la delecién en el gen uvrB afecta también al
gen de la biotina y por ello, las cepas bacterianas se tornan, ademas, auxotrofas para la vitamina
biotina (bio’) (Mudry y Carballo, 2006).

Asimismo, en este ensayo es necesario incorporar al conjunto de cepas seleccionadas un com-
plejo exégeno de activacion metabolica de mamifero (fraccion microsomal S-9), el cual emula las
condiciones metabdlicas de los mamiferos, capacidad ausente en bacterias. El sistema de activacion
o fraccion S-9 consiste en una fraccién sobrenadante de un homogenato microsomal proveniente del
higado de ratas expuestas generalmente al carcindgeno aroclor 1254 o a fenobarbital. La fraccion S-
9 contiene enzimas del complejo CYP420 y sus isoformas al igual que diferentes tipos de enzimas
de la fase Il del metabolismo como las transferasas. La presencia de estas enzimas en el complejo
permite metabolizar al xenobidtico en estudio. Esta fraccién S-9 se coloca en el cultivo bacteriano en
presencia del xenobidtico y las células son cultivadas siguiendo los lineamientos generales del en-

sayo a 35-37 °C durante 48 h, momento en el cual se procede al conteo de las colonias microbianas.
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En paralelo al tratamiento con el agente en estudio se realiza un cultivo bacteriano en ausencia de la

fraccion S-9 y es empleado como control negativo (Figura 7.1.).

Cultivo bacteriano
N s Typhimurium his” + Fraccion

|
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_‘ . con histidina
Agente Control v
’-'" f ‘ Incubacion por 48 hs

== a37°C

Agente Control Y

:‘-‘“ W, Cuantificacion colonias
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Figura 7.1: Protocolo del ensayo de Ames

El ensayo de Ames es un bioensayo rapido, de bajo costo y facil de implementar, por lo que
en general es empleado para realizar una evaluacion inicial de la mutagenicidad de un com-
puesto con potencial carcinogénico. Es un ensayo versatil y a través de diferentes modificaciones
introducidas al protocolo inicial, basicamente con el empleo de diferentes cepas bacterianas, se
han podido identificar mutdgenos potenciales mediante variaciones experimentales, por ejemplo,
el método de preincubacion, el ensayo de microsuspension, el ensayo de punto y el método
estandar de incorporacion de placa (Pillco y de la Pefia, 2014) (Mortelmans y Zeiger, 2000). El
ensayo de Ames es requerido o recomendado por agencias regulatorias para aceptar o registrar
nuevos quimicos, drogas, biocidas, plaguicidas, materiales, entre otros al igual que nuevas com-

binaciones de los mismos.

Ensayo de aberraciones cromosémicas (AC)

Las AC son alteraciones que pueden ocurrir tanto en el numero como en la estructura del
complemento cromosdmico normal de una especie determinada en estudio. Estas pueden ser
generadas de manera espontanea o pueden ser inducidas por diferentes agentes clastogénicos
y/o aneugénicos (Mitelman, 1995; Mudry y Carballo, 2006).

Las AC pueden ser inducidas por agentes quimicos, fisicos o bioldgicos, o surgir durante

el proceso de reparacion del ADN, lo cual esta altamente influenciado por la estructura de la
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cromatina y la actividad transcripcional de la célula afectada. Los agentes quimicos (como
agentes alquilantes, intercalantes, inhibidores de la reparacién del ADN, entre otros), fisicos
(radiaciones sean ionizantes o no) y biolégicos (como el virus SV40, el de Sarcoma de Roux,
entre otros) capaces de inducir AC se denominan agentes clastogénicos. El dafo puede
producirse por la interaccion directa de estos agentes con el ADN, o de manera indirecta por
interferencias durante el proceso de replicacion y reparacion de la molécula de ADN. Los
agentes clastogénicos pueden tener diferentes mecanismos de accién. Pueden dividirse en
agentes dependientes de la fase S, los cuales inducen lesiones que requieren un periodo de
sintesis de ADN (fase S del ciclo celular) para expresarse, tales como luz UV, agentes alqui-
lantes y la mayoria de los agentes quimicos y por otro lado, los agentes independientes de
la fase S, los cuales inducen las lesiones en todas las fases del ciclo celular, incluyendo al
periodo S, tales como la radiacion ionizante, agentes citostaticos como la bleomicina y otros
compuestos radiomiméticos, entre otros.

Las AC pueden dividirse en dos tipos principales: estructurales y numéricas. Las AC estruc-
turales consisten en reordenamientos de la disposicion lineal de los genes sobre los cromosomas
que afectan su estructura, forma y tamafio y las AC numéricas implican la pérdida o ganancia de
uno o varios cromosomas completos (Lacadena, 1996). Las AC se generan habitualmente como
consecuencia de errores que ocurren durante el proceso de duplicacion del material genético y/o
durante la division celular y que no pueden ser corregidos de manera eficiente por la célula.
Asimismo, las AC pueden originarse tanto a nivel de las células somaticas como de células ger-
minales, por lo que pueden ser transmitidas a la descendencia provocando anormalidades cro-
mosomicas hereditarias. Ambos tipos de anormalidades estan asociadas con consecuencias ne-
gativas en la salud de la poblacién humana y también para otras especies y, en muchos casos,
generan anomalias congénitas en recién nacidos e inclusive estan directamente vinculadas con
el desarrollo de neoplasias (Mohamed y col., 2017).

El ensayo de AC tiene como objetivo identificar los posibles agentes que causan mutaciones
estructurales o numéricas en cromosomas o cromatidas de los mismos. Los primeros estudios
describiendo los procesos de formacion de AC fueron realizados por Perthes usando oocitos de
Ascaris sp irradiados con rayos X (Perthes, 1904) y por Koernicke en células de raiz de Vicia
faba y Pisum sativum irradiadas con rayos X (Guimarées et al., 2014; Koernicke, 1904). Para la
realizacion de este tipo de ensayo debe seleccionarse una linea celular apropiada, sea primaria
o establecida, cuya eleccion depende de la estabilidad que presente el cariotipo, del nimero y
diversidad de los cromosomas y de la frecuencia de AC espontaneas. En lineas generales, los
extendidos celulares son analizados bajo un microscopio 6ptico convencional de campo claro y
una magnificacion de 1000X. Se analizan al menos 100 metafases por preparado, en las cuales
se registran la frecuencia y el tipo de AC por cada 100 células analizadas, determinandose el
porcentaje de células aberrantes, considerando como tal a aquella que presenta por lo menos
una AC (Figura 7.2.).
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Figura 7.2: Protocolo del ensayo de aberraciones cromosémicas

Las AC estructurales pueden resultar de diversos procesos. Entre las mismas podemos encontrar:

a) Duplicaciones: se duplica una seccién de un cromosoma, lo cual produce material
genético extra. Las duplicaciones pueden abarcar desde una duplicacion a nivel génico
y la duplicacion de segmentos cromosdmicos hasta la duplicacion de todo el comple-
mento cromosdémico como por ejemplo en el caso de las poliploidias. En lineas gene-
rales, las duplicaciones no suelen tener una manifestacion fenotipica observable a
simple vista, sino mediante analisis citogenéticos y moleculares y en muchos casos
son de importancia evolutiva.

b) Deleciones (o eliminaciones): se pierde o se elimina un segmento del cromosoma o
una cantidad muy pequefa de material genético que puede incluir a un unico gen.
Cuando el segmento cromosdémico perdido es terminal, se denomina deficiencia,
cuando es intersticial, delecién intersticial o delecién propiamente dicha. A modo de
ejemplo, en la especie humana, una alteracién cromosdmica provocada por una dele-
cion parcial o total del brazo corto del cromosoma 5 origina el sindrome conocido como

“maullido de gato” (del francés cri du chat).
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c) Cromosomas en anillo: consiste en una doble delecion terminal que incluyen ambos tel6-
meros y unioén de los mismos dando origen a un cromosoma circular. Pueden presentar o
no pérdida de material genético.

d) Inserciones: parte de un cromosoma se ha insertado en una posicion inusual dentro del
mismo (intracromosémicas) o en otro cromosoma (intercromosémicas).

e) Inversiones: una parte del cromosoma se ha desprendido y reinsertado en el cromo-
soma, pero con diferente orientacion. Deben producirse dos roturas dentro del mismo
cromosoma, el segmento gira 180° y finalmente se vuelven a unir. Las inversiones
pueden clasificarse en paracéntricas, cuando el segmento invertido no incluye el cen-
trémero, y pericéntricas, cuando el centromero esta incluido en un segmento invertido
e implican, generalmente, un cambio en la morfologia del cromosoma.

f) Translocaciones, se generan cuando se intercambian segmentos cromosémicos den-
tro del complemento cromosémico. Hay dos tipos principales de translocaciones, las
internas o intracromosdmicas, cuando un segmento cromosémico cambia de posicion
dentro del propio cromosoma como es el caso de las translocaciones internas intrara-
diales y extraradiales; y las translocaciones intercromosomicas, donde algun segmento
cromosoémico pasa a situarse en otro cromosoma, y donde podemos incluir a las trans-
posiciones y a las translocaciones reciprocas o intercambios. En una translocacion
reciproca, se da un intercambiado de segmentos entre dos cromosomas distintos. En
una translocacion no reciproca, el traspaso del fragmento ocurre unicamente en una
direccién. Un tipo muy comun de translocacion que ocurre en el reino animal son las
translocaciones robertsonianas, en las que un cromosoma entero se une a otro a
nivel del centromero debido a mecanismos de fusiones y fisiones céntricas. Este tipo
de reordenamiento cromosdmico en muchos casos ha tenido importantes consecuen-
cias desde el punto de vista evolutivo en numerosos grupos taxonémicos, incluyendo

al género Homo.

Una variacion cromosémica estructural puede afectar a un solo cromosoma, como ocurre
en las deleciones, duplicaciones e inversiones, o puede afectar simultaneamente a dos o
mas cromosomas, como sucede en las translocaciones. Existen distintos tipos de AC estruc-
turales, causadas por rupturas o unién incorrecta de segmentos cromosémicos presentando
una reorganizacion estructural que puede ser balanceada o desbalanceada. Dentro de las
reorganizaciones no balanceadas o desequilibradas se pueden incluir a las deleciones, du-
plicaciones o inserciones de segmentos cromosoémicos. Las reorganizaciones balanceadas
incluyen regiones cromosoémicas invertidas o translocadas (cambios en la ubicacién). Dado
que la totalidad del ADN del complemento esta presente, las reorganizaciones cromosémicas
balanceadas pueden pasar desapercibidas y es posible que no resulten en alteraciones fe-
notipicas visibles salvo en el caso especifico que la ruptura cromosémica involucre a un gen

funcional (Figura 7.3.).
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En cuanto al otro gran grupo de anormalidades, las AC numéricas se definen como aquellos
cambios que afectan al numero cromosémico normal de una especie en estudio, debido a la

pérdida o ganancia de cromosomas completos o pares cromosomicos de la especie.
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Figura 7.3: Células CHO-K1 en cultivo mostrando: (A) metafase normal (B - C), metafases con aberraciones cromo-
sémicas estructurales, (D) intercambios, (E) anillo y fragmentos acéntricos, (F) Doble diminutos y fragmentos acén-
tricos y (G) Intercambios, cromosoma dicéntrico, doble diminutos y fragmentos acéntricos. Las figuras D - G son
imagenes parciales de B y C destacando distintos ejemplos de AC.

A su vez, las AC numéricas pueden clasificarse en dos grandes grupos, las euploidias y las
aneuploidias. En las euploidias, la célula tiene uno o mas juegos completos de cromosomas.

Dentro de estas, se encuentran:

a) Monoploidias, en la cual toda célula de un organismo o tejido presenta por un Unico ele-
mento de cada par de homologos caracteristicos de las células de los individuos normales
de una especie (organismos haploides, n).

b) Poliploidias, en la que los individuos poseen varios juegos completos de cromosomas

homdlogos (tetraploidias -3n-, tetraploidias -4n-).

Por otra parte, en las aneuploidias el numero de cromosomas difiere del tipo silvestre en parte
de su dotacion cromosémica, debido a la presencia de uno o varios cromosomas extra o a la
ausencia de un elemento. La aneuploidia, ocurrida de forma espontanea, es frecuente en la na-
turaleza y tiene un caracter evolutivo. La mayor parte de las aneuploidias se originan por un
proceso de no disyuncion cromosomica durante una de las divisiones meiéticas o durante la
mitosis. Este error puede ser accidental, estar causado por el incremento de la edad (mayor-
mente en la ovogénesis) o por la exposicién a agentes potencialmente aneugénicos, los cuales

interfieren con la formacién del huso mitético (Guimaraes et al., 2014).
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Los individuos normales son disémicos, y los aneuploides se clasifican siguiendo la si-

guiente terminologia:

a) Monosomias, Individuos a los cuales les falta un cromosoma completo. Su dotacién cro-
mosodmica es 2n-1. Un ejemplo de monosomia es el sindrome de Turner donde una mujer
presenta un unico cromosoma X o el mismo esta incompleto y fenotipicamente son de
menor estatura que el promedio e infértiles.

b) Nulisomias, individuo con ausencia de un par de cromosomas homologos en su comple-
mento cromosoémico. Su dotacidon cromosoémica es 2n-2.

¢) Polisomias, cuando un individuo tiene mas de dos cromosomas en lugar de un par. Dentro
de estas ultimas se encuentran las trisomias, que se originan al duplicarse los cromoso-
mas tres veces, tetrasomias que se originan al duplicarse cuatro veces, etc. Un ejemplo
de una afeccién causada por una trisomia es el Sindrome de Down, el cual se caracteriza
fenotipicamentre por diferentes grados de retraso mental y otros problemas de salud. Un
individuo con Sindrome de Down tiene tres copias del cromosoma 21 (total o parcial) en
lugar de dos, motivo por el cual la afecciéon también se conoce como “trisomia 21” siendo

su constitucion cromosémica 47, XX/XY,+21 (2n+1).

Como podemos observar, la deteccion temprana de AC constituye un biomarcador funda-
mental en la toma de decisiones desde el punto de vista clinico en diferentes tipos de enfer-
medades como sindromes, malformaciones genéticas, diferentes grados de esterilidad y la
aparicion de procesos cancerosos, entre otros. Sin embargo, es importante tener en cuenta
que la obtencién de un resultado positivo en este ensayo no siempre esta correlacionado con
un proceso de carcinogénesis, ya que un unico bioensayo no puede detectar todos los me-
canismos que participan en el proceso de tumorgénesis. Por esto, se complementa este en-
sayo con otros tales como el test de Ames, el test de MNs y/o el test de linfoma de ratén.
Adicionalmente, se deben incluir ensayos in vivo, ya que algunos agentes son mutagénicos

in vivo pero no in vitro.

Ensayo de mutaciones genéticas en células de mamiferos
(ensayo de linfoma de raton)

Es el ensayo in vitro mas usado para evaluar eventos mutacionales en mamiferos. Fue
desarrollado originalmente por Clive y colaboradores en 1972 (Clive et al., 1972). Evalua la
induccion de mutaciones en el gen timidina quinasa (Tk) ubicado en el cromosoma 11 del
genoma de ratén y detecta un amplio espectro de dafio genético debido a la naturaleza y
localizacion de este gen, evidenciando tanto mutaciones puntuales como mutaciones a nivel
cromosoémico (Chen et al., 2014). El gen Tk codifica para una enzima citosélica fosfotransfe-

rasa, involucrada en la via de recuperacion del nucledétido pirimidina. La enzima TK fosforila
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deoxitimidina a deoxitimidina 5’ fosfato de manera tal que la deoxitimidina pueda ser incor-
porada al ADN. Varias caracteristicas de la enzima TK permiten que este ensayo detecte
diferentes tipos de mutaciones. Entre ellas, que el gen Tk funcional no es necesario para
células de cultivo, por lo cual mutantes Tk pueden crecer y desarrollarse. Ademas, las células
deficientes en TK pueden ser seleccionadas con el analogo de la pirimidina trifluorotimidina
(TFT). Este compuesto, al ser captado por la célula y fosforilado por la TK, origina metabolitos
toxicos que producen muerte celular. Asi, las células con la enzima TK no funcional seran
resistentes a TFT, ya que seran incapaces de metabolizarla y desarrollaran colonias mutan-
tes; mientras que las células que posean la enzima funcional seran sensibles a TFT y por
ende, moriran (Soriano Tarraga, 2009).

Para la realizacion de este ensayo se utiliza la linea celular comercial de linfoma de ratén
L5178Y/ Tk*/- -3.7.2C. Esta linea celular fue elegida por una serie de caracteristicas que la
hacen idénea para ensayos de mutacién génica in vitro. Entre ellas, presentar crecimiento
en suspensién, tiempo de duplicacion corto (9-11 h), numero estable de cromosomas y alta
eficiencia de clonacién. Si la enzima TK es normal, incorpora el analogo TFT en el ADN
durante la reparacion o divisiéon celular, conduciendo a la muerte celular. Sélo las células con
la mutacion del gen Tk (Tk”-) sobreviven a su presencia debido a la alteracion de las vias de
rescate de nucledtidos. Luego de la adicion del TFT, las células son tipicamente cultivadas
por 10-14 dias durante los cuales las células Tk” forman colonias. Una caracteristica de las
colonias mutantes del gen Tk es que crecen en colonias de diferentes tamafos. Las colonias
grandes de mutantes crecen a una tasa similar a las células Tk heterocigotas mientras que
las colonias de mutantes pequenas crecen a una tasa menor. La frecuencia relativa entre los
dos tipos de colonias es dependiente del mutdgeno. En general, los agentes clastégenos
tienden a producir colonias de mutantes pequefas con bordes irregulares mientras que los
agentes que producen mutaciones puntuales o deleciones de pares de bases y no producen
rupturas de cromosomas, producen colonias de mayor tamafo y con bordes lisos (Lloyd y
Kidd, 2012). Asi, el tamafio de las colonias junto con los analisis moleculares pueden revelar
el mecanismo mutagénico de accién de los xenobidticos evaluados (Chen et al., 2014).

La guia de la Organizacién para la Cooperacién y el Desarrollo Econémicos OECD 476
(OECD, 1997) recomienda que el ensayo se realice en presencia y en ausencia de un sis-
tema de activacion metabdlica, cominmente la fraccion mitocondrial S-9. El periodo de ex-
presion en el locus Tk es de 2 dias, pero puede extenderse a 3 dias si el agente en estudio
retrasa el ciclo celular. Luego del tratamiento, las placas mutantes son incubadas de 10-14
dias. Pasado este periodo, las colonias pueden ser contadas visualmente o usando un con-
tador automatico (Lloyd y Kidd, 2012) (Figura 7.4.).
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Figura 7.4: Protocolo ensayo de linfoma de ratén

Ensayo cometa (EC)

El ensayo cometa o electroforesis en gel de células individuales es una metodologia sen-
sible, rapida, simple y visual utilizada para analizar rupturas en la molécula de ADN de simple
o doble cadena, sitios sensibles al alcali, uniones cruzadas ADN-ADN y ADN-proteina y rup-
turas de cadena simple asociadas a mecanismos de reparacién del ADN (Cavas, 2017;
Singh, 1996). El EC fue introducido por primera vez por Ostling y Johanson (Ostling y Johan-
son, 1984), quienes emplearon una linea celular tumoral de mamiferos irradiada y utilizaron
la metodologia con una solucién de electroforesis a pH neutro que permitié la deteccién de
lesiones de cadena doble en el ADN. Posteriormente, Singh en sus investigaciones sobre el
efecto de la radiacién empleando rayos X y H202 desarroll6 la variante alcalina de la técnica
mediante la incorporacién de una solucion de pH alcalino (212) durante la electroforesis a la
gue son sometidas las muestras. Este cambio permitié adicionar la deteccion de lesiones de
cadena simple y sitios sensibles al alcali (Singh et al., 1988). Actualmente este bioensayo
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puede ser empleado en cualquier célula eucaridtica aislada o suspension nuclear, tanto en
estudios in vitro como in vivo. Ha sido ampliamente utilizado en cultivos celulares, en células
de animales y humanas (células sanguineas, células pertenecientes a diferentes tejidos y
esperma), células de la hemolinfa de moluscos e insectos, en levaduras y en tejidos vegeta-
les (Azqueta y Collins, 2014).

Esta técnica posee la ventaja de poder ser aplicada a cualquier poblacion de células eu-
cariotas, sin tener en cuenta su actividad mitotica o el periodo del ciclo celular donde se
encontraban en el momento de la exposicidn al xenobidtico. Mas aun, otra ventaja es que
s6lo se requiere de una pequefa cantidad de tejido o de células de un tejido y adicionalmente
a los métodos de categorizacién visual del dafio, tiene la opcion de ser analizada de manera
automatica utilizando programas de computacién. Los resultados pueden ser obtenidos en
un lapso breve de analisis por parte de un observador (Azqueta y Collins, 2013; Collins, 2004;
Tice et al., 2000). Se utiliza tanto en programas de seguridad regulatoria para la evaluacién
de productos quimicos en relacién con la genotoxicidad y en estudios de reparacion del ADN,
asi como para el biomonitoreo humano y en el ambito emergente de la Ecogenotoxicologia
(Gagné et al., 2014).

Esta técnica permite analizar el dafo en el ADN (tal como hemos mencionado e inclu-
yendo dafio oxidativo a nivel de bases puricas y/o pirimidicas) inducido por un xenobidtico
en células individuales contenidas en una capa de gel de agarosa. Basicamente, las células,
luego de la exposicion a un toxico, son resuspendidas en agarosa de punto de fusién bajo la
cual es colocada sobre un portaobjetos, entre otras dos capas de agarosa de punto de fusién
normal. Posteriormente, las células son lisadas para remover las membranas celulares al
igual que las proteinas que se encuentran unidas al ADN, dejando al nucleo desprovisto de
su membrana nuclear, tomando la denominacion de “nucleoide”. Luego se procede al des-
enrollamiento del ADN del nucleoide, y luego el mismo es sometido a una electroforesis in-
duciendo a los fragmentos de las cadenas de ADN celular generados por el agente xenobi6-
tico a migrar hacia el polo positivo del campo eléctrico durante el proceso de electroforesis.
(Figura 7.5.). En otras palabras, los fragmentos de ADN cargados negativamente migran
libremente hacia el anodo a través de un campo eléctrico en una solucién de electroforesis
mientras que el ADN no fragmentado (sin carga neta) permanece sin migrar del nucleoide y
sigue formando parte del mismo (Azqueta et al., 2017; Cavas, 2017). Luego de la neutraliza-
cién y la tincién con un colorante o con un fluorocromo con afinidad por el ADN, la imagen
resultante a analizar se asemeja a un cometa, con una zona mas definida denominada “ca-
beza” en la region original del nucleoide y una region conteniendo el ADN fragmentado mi-

grado, la “cola” del nucleoide (Figura 7.6.).
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Figura 7.5: Protocolo del ensayo cometa

Cabeza

Figura 7.6: Fotografias de nucleoides coloreados con DAPI (A) Nucleoide no dafiado (tipo 0). (B) Nucleoide
con un alto grado de dafo (tipo V)
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La migracion del ADN es directamente proporcional al dafio que presenta el mismo. En otras
palabras, cuanto mas lesionado el ADN, mayor el numero de fragmentos a migrar y mayor la cola
del cometa, pero ademas cuanto mas cortos sean los fragmentos de ADN inducidos, mas lejos
migraran durante la electroforesis y por ende, mas larga sera la distancia de migracion del nu-
cleoide, y mayor entonces la cola del cometa. Entre las tinciones mas utilizadas se encuentran
la impregnacién argéntica y el uso de fluorocromos tales como el bromuro de etidio, ioduro de
propidio, SybrGreen y 4',6-diamidino-2-fenilindol (DAPI), entre otras (Collins et al., 2008; Chris-
tofoletti et al., 2009; Mustafa et al., 2015; Vera-Candioti et al., 2013).

Figura 7.7: Fotografias de nucleoides de eritrocitos del poecilido Cnesterodon decemmaculatus con distintos grados
de dafio. Categorias de dafio Tipo 0-I nucleoides no dafiados. Nucleoides II-1V nucleoides con dafio creciente.

Una de las maneras clasicas de cuantificacion visual del dafio en el ADN fue propuesta por Cavas
y Konen (2007). La misma se realiza y se expresa en unidades arbitrarias basadas en la clasificacién
de los nucleoides en cinco categorias (categorias 0-1V) de acuerdo a la extension de la cola. Segun
la misma, los nucleoides tipo 0-1 agrupan a los nucleoides no dafiados, los tipo Il incluyen a los de
nivel de dano leve, los de tipo Il a aquellos nucleoides que presentan un nivel de dano medio mientras
que los nucleoides tipo IV incluyen a los que presentan un grado de dafio maximo (Figura 7.7.). En el
andlisis automatizado de los cometas, los programas de computacion, entre los que pueden ser men-
cionados el OpenComety NIH image permiten el calculo de mas de 20 parametros usando imagenes
obtenidas en el momento de su estimacién o capturadas con anterioridad (Cavas, 2017). Entre los
parametros obtenidos por este tipo de programas de computacion para expresar el nivel de dano en
el ADN se encuentran el largo de la cola, el porcentaje de ADN contenido en la cola y el momento
Olive. El largo de la cola, generalmente, incluye la distancia de migracion del ADN desde el nucleoide.
El porcentaje de ADN de la cola se calcula sustrayendo de la cantidad total del ADN del nucleoide el
porcentaje de ADN presente en la cabeza del cometa. Finalmente, el momento Olive se define como
el producto del largo de la cola y la fraccion total de ADN presente en la misma (Dogan y Can, 2011;
Martinez-Paz et al., 2013). Los resultados también pueden expresarse calculando un indice, el indice
de Daro Genético (IDG) propuesto por Pitarque y col. (1999), el cual pondera la prevalencia de cada

clase de nucleoide segun la siguiente formula:
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IDG = (1xI + 2xII + 3xIIl + 4xIV) / N(o-1v)

Donde, 0-1V representan las clases de nucleoides y N(0-1V) representa el total de los nucleoi-
des analizados.

Diferentes variantes del ensayo cometa han sido descriptas, entre ellas la combinacion con iso-
tiocianato de fluoresceina (FISH), la electroforesis de campo variable y la inclusion de endonucleasas
de restriccion (Azqueta et al., 2017; Kushwaha et al., 2011; Mondal y Guo, 2017; Sorensen et al.,
2005). Esta ultima es una de las variantes mundialmente adoptadas, y propone la inclusién de enzi-
mas que detectan lesiones especificas del ADN. El grupo de investigacion de Collins y colaboradores
fueron los primeros en emplear endonucleasas de restriccion en el ensayo cometa para aumentar su
sensibilidad. El protocolo incluye la incubacion de las células lisadas con enzimas de restricciéon ca-
paces de reconocer especificamente diferentes tipos de bases dafadas en la molécula de ADN (Az-
queta y Collins, 2013). En esta modificacion metodoldgica, luego de la etapa de lisis celular empleada
en el protocolo general de la metodologia del ensayo cometa, los geles de agarosa conteniendo los
nucleoides son incubados con las endonucleasas especificas que no sélo reconocen lesiones en las
bases del ADN, sino que introducen cortes de cadena a nivel del sitio reconocido, originando de este
modo sitios apurinicos. Por consiguiente, de existir bases dafiadas reconocidas por la endonucleasa
especifica, la misma no solo reconoce dichos sitios, sino que produce los cortes en la cadena de
ADN, lo cual se traduce en un incremento en nimero de fragmentos de ADN, efecto que sera obser-
vado en la practica como una mayor densidad (mayor momento) de la cola del nucleoide debido al
aumento del numero de fragmentos, o a una mayor longitud de la misma dada por una mayor migra-
cién de fragmentos de menor tamafio. Las enzimas mas utilizadas son la Endonucleasa Il (Endo IIl)
para detectar pirimidinas oxidadas y la formamidopirimidina-ADN glicosilasa (FPG) para detectar pu-
rinas oxidadas (mayormente 8-oxo-guanina) y formamidopirimidinas que resultan de la ruptura de
purinas oxidadas o alquiladas (Collins, 2004; Collins et al., 1996). Asimismo, entre la lista de enzimas
utilizadas, pueden mencionarse entre otras, a la T4 endonucleasa V (T4endoV), también conocida
como T4 PDG, caracterizada por detectar dimeros ciclobutano de pirimidinas y la AlkA para detectar
bases alquiladas, entre ellas residuos de 3-metilaldenina (Azqueta y Collins, 2014). Esta variante
metodolégica del EC clasico ha permitido dilucidar, en parte, los posibles mecanismos de accién de
algunos compuestos genotoxicos, investigar enfermedades derivadas de la situacion de estrés oxi-
dativo, evaluar estrés oxidativo generado por ejercicio en el hombre o en animales, estudiar efectos
antioxidantes de compuestos presentes en la dieta asi como en la evaluacién del estado sanitario
ambiental (Azqueta et al., 2017).

Ensayo de micronucleos (MNs)

Esta metodologia permite la evaluacion del dafio inducido por un xenobidtico a nivel cromo-
sémico, tanto en condiciones in vitro como in vivo. El mismo puede ser determinado en distintos
tipos de células proliferantes mediante la induccién de dafio clastogénico o aneugénico.

Fue descripto por primera vez por Evans y col. (1959) quienes utilizaron como modelo experimen-

tal raices de Vicia faba expuestas a radiacion ionizante. Esta técnica se basa en analizar la presencia
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de macrolesiones a nivel de la molécula de ADN donde el material genético desprendido da origen a
pequenos nucleos denominados micronucleos (MNs). Estos MNs, a nivel microscépico, son detecta-
dos en células en interfase celular como pequefias porciones de material extranuclear, en otras pa-
labras no contenido en el nucleo celular, y siempre rodeados por membrana nuclear. El MN debe ser
considerado como marcador o indicador indirecto de dafio cromosémico. El mismo puede originarse
por una o varias rupturas de la molécula de ADN la cual alcanza su maximo grado de compactacion
de la cromatina, que como sabemos acontece durante la metafase mitética, dando lugar a la forma-
cién de un uno o a varios fragmento(s) cromosémicos acéntrico(s) (efecto clastogénico) o pueden
estar formados por cromatidas enteras o por un cromosoma completo el cual no migré normalmente
durante la anafase-telofase celular por alteraciones acontecidas en el aparato mitético (efecto aneu-
génico) (Cavas, 2017; Fenech et al., 2011). Por este motivo, requieren al menos una divisiéon celular
para expresarse y poder ser visualizados con una tincién convencional nuclear en el estado de inter-
fase celular. Adicionalmente, pueden ser observados y por consiguiente, cuantificados en diferentes
modelos experimentales, incluyendo células vegetales y animales, e inclusive humanas, empleando
distintos tipos celulares, dependiendo del modo de accion del agente a caracterizar y del objetivo del
estudio, con la unica salvedad que las mismas tienen que ser células proliferantes (Mudry y Carballo,
2006). (Figura 7.8.).

Células en cultivo,
sangre o tejido

Preparado de frotis
con la muestra

Fijacién con metanol
ad°C

O~

Tincion

Analisis microscopico

Figura 7.8: Protocolo del ensayo de MNs

Los criterios establecidos y mundialmente aceptados para identificar un MN en una célula
interfasica son los propuestos por Fenech (2000; 2007). Los mismos indican que los MNs para

ser considerados como tales deben tener una morfologia redondeada, un diametro menor a 1/3
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respecto al nucleo principal, no ser refringentes, mostrar menor o la misma intensidad en la co-
loracién que el nucleo principal, no estar conectados al nucleo principal, no estar solapados al
nucleo principal, tener los bordes definidos y bien diferenciables del nucleo principal al igual que

no existir mas de 6 MNs en una misma célula (Figura 7.9).

& b
sl

Figura 7.9: Extendido sanguineo de peces mostrando un Micronucleo.

Particularmente, el analisis de frecuencia de MNs en eritrocitos circulantes de organismos
acuaticos expuestos a diferentes toxicos se ha tornado una metodologia aceptada y utilizada
ampliamente a nivel mundial dentro del campo de la Genotoxicologia (Cavas y Ergene-
Goziikara, 2003; Gokalp Muranli y Giiner, 2011; Pérez-lglesias et al., 2014; Ruiz de Arcaute et
al., 2014; 2016; Soloneski y Larramendy, 2017). Aun mas, se ha convertido en una herramienta
de estudio obligatoria durante el proceso de aprobacién de productos farmacéuticos, quimicos,
plaguicidas, diferentes tipos de materiales, entre otros (Mudry y Carballo, 2006). Entre las tin-
ciones mas utilizadas para este método se encuentran la coloracion con Giemsa, coloraciéon
con naranja de acridina (NAcr), DAPI, ioduro de propidio, entre otras (Cavas, 2017). El uso de
Giemsa, formado por una mezcla de colorantes neutros y basicos, es sin lugar a dudas la
metodologia de tinciébn mas extendida, aunque con este método, algunos artefactos no confor-
mados por material nuclear pueden ser tefiidos y confundidos con MNs por un observador no
experimentado. Por otro lado, la NAcr es un fluorocromo catiénico especifico para acidos nu-
cleicos, vale decir pone en evidencia tanto ADN como ARN, siendo considerada por consi-
guiente, una técnica mas confiable que la de Giemsa, aunque con la desventaja de precisar
equipamiento mas sofisticado, como microscopia con epifluorescencia y el empleo de filtros de

excitacion adecuados en el equipo empleado.
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Asimismo, cabe destacarse que, aun no existiendo en la literatura un consenso universal
para su significancia y clasificacion, se describieron y se propusieron diversas anormalidades
nucleares (AN), diferentes a los MNs, como signo de dafo inducido en el material genético por
diferentes agentes xenobidticos (Carrasco et al., 1990). Las mismas pueden resumirse en las
siguientes variedades o tipos designadas vernaculamente como “otras alteraciones nucleares”
siguiendo los criterios establecidos por diversos autores (Cavas y Ergene-Gdzikara, 2003;
Nikoloff et al., 2014; Strunjak-Perovic et al., 2009). Dentro de dichas alteraciones nucleares
pueden incluirse a las células binucleadas (CB), cuando la misma presenta dos nucleos de
tamafio similar con su membrana nuclear intacta; brotes nucleares (BN - buds), cuando el nu-
cleo celular presenta una pequefia evaginacion de material genético que sobresale de la mem-
brana nuclear. Esta evaginacién contiene en su interior eucromatina y se encuentra unida al
nucleo por un pedunculo de material genético cuyo ancho puede ser ligeramente menor al
ancho del BN o mucho mas delgado, dependiendo del momento del proceso de extrusion del
material; nucleos lobulados (NL), cuando el nucleo de la célula presenta una o mas evagina-
ciones de la membrana nuclear, mas grandes que los BN y escotaduras nucleares (EN),
cuando los nucleos presentan vacuolas y una invaginacion pronunciada de su membrana nu-
clear (Cavas y Ergene-Goziikara, 2003; Nikoloff et al., 2014; Pérez-Iglesias et al., 2015; Ruiz
de Arcaute et al., 2014; 2016; Strunjak-Perovic et al., 2009) (Figura 7.10).

D

Figura 7.10: Anormalidades nucleares (cabeza de flecha). (A) Brote nuclear (B) Célula
binucleada (C) Célula lobulada v (D) Escotadura nuclear.
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Se ha sugerido que la aparicion de algunas ANs y MNs son resultado de eventos genotoé-
xicos relacionados con diferentes causas tales como problemas durante la segregacién de
los cromosomas que se encuentran alineados de manera incorrecta en la placa metafasica
0 que permanecen unidos entre ellos durante la divisidn celular (Cavas, 2017; Seriani et al.,
2012; Shimizu et al., 1998), aparicion de aneuploidias (Fernandes et al., 2007) y generacién
de procesos de degradacion celular (Ateeq et al., 2002). También se ha sugerido que los
NLs y BNs podrian originarse durante el proceso de eliminacion de exceso ADN generado
por amplificacion génica a través de ciclo de ruptura-fusion-puente. Este ADN en exceso se
ubicaria en la periferia del nucleo y seria posteriormente eliminado por un mecanismo de
extrusion, formando un MN o, en el caso de que este proceso se vea interrumpido, la gene-
racion de un BN o un NL. Analisis estadisticos probaron una correlacién positiva entre la
aparicion de BNs y la formacion de MNs (Cavas, 2017). Fernandes y col. (2007) han sugerido
que las CBs y ENs podrian ser indicadores de xenobidticos que actuarian mediante una
mecanismo aneugenico. Se ha reportado, asimismo, que este efecto podria suceder por fa-
llas durante la polimerizacion de las tubulinas y en consecuencia, la generacion de alteracio-
nes a nivel del aparato mitético (Walia et al., 2013). Adicionalmente, Ateeq y col. (2002)
sugirieron que los xenobiéticos generan condiciones hipdxicas que resultan en la disminucién
de los niveles de ATP, conduciendo a malformaciones morfolégicas en los eritrocitos por
alteraciones en el ciclo normal de polimerizacién de tubulinas, proteinas motrices y rectoras

del aparato mitético.

Ensayo del citoma (CBMN)

Previamente se mencion6 que el ensayo de MNs puede llevarse a cabo tanto en sistemas in
vitro como in vivo. En los sistemas in vitro se debe demostrar que las células en cultivo han
atravesado al menos un ciclo de duplicacion celular, condicién necesaria como hemos mencio-
nado anteriormente para la observacion y estudio de MNs (Elhajouji y Lukamowicz-Rajska,
2013). Una adaptacion del ensayo de MNs fue la realizada en 1985 por Fenech y Morley (1985),
quienes desarrollaron una metodologia conocida como “técnica del bloqueo de la citocinesis”
(CBMN, por sus siglas en inglés cytokinesis-block micronucleus), en la cual se introduce dentro
del sistema de cultivo un alcaloide de origen fungico, la citocalasina-B, derivada del hongo Hel-
minthosporium dematioideum. La citocalasina-B tiene la propiedad de inhibir la polimerizacion de
los filamentos de actina que, junto a los filamentos de miosina, participan en la formacion del
anillo contractil necesario para separacion de las células hijas al final de la mitosis celular (Zala-
cain et al., 2005), impidiendo de esta manera, el avance de la citocinesis durante la duplicacion
celular. En otras palabras, se impide la division del citoplasma pero no la nuclear. El concepto de
“citoma” implica que cada célula en el sistema estudiado es registrada citolégicamente por su
estado de viabilidad (células viables, apoptoéticas y necréticas), por su estado mitético (mononu-
cleadas, binucleadas, trinucleadas etc.) y por su estado de inestabilidad cromosémica (presencia

de MNs, BNs, puentes nucleares etc.). Por esta razén es apropiado referirnos a esta técnica
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como ensayo MN-citoma con bloqueo de citocinesis (Fenech, 2007). Esta metodologia permite
entonces diferenciar en las preparaciones la presencia de células binucleadas debido a que no
se produce la separacion de las dos células hijas y establecer en ellas la cantidad y la frecuencia
de MNs (Fenech, 2007).

Ademas, la aplicacion del CBMN posibilita observar efectos citostaticos mediante el re-
gistro de la proporcion de células mononucleadas, que son aquellas que no se duplicaron
durante su tiempo de permanencia en condiciones de cultivo, células trinucleadas, tetranu-
cleadas al igual que células polinucleadas -que se duplicaron dos o mas veces-. Por otra
parte, la aplicacion del CBMN permite reconocer poblaciones celulares que se encuentran
en vias de apoptosis y necrosis, asi como una amplia gama de lesiones cromosémicas, en
particular roturas, reordenamientos cromosémicos, pérdidas de cromosomas y procesos de
no disyuncion. Los puentes nucleoplasmicos (NPBs de sus siglas en inglés, nucleoplasmic
bridges) (Figura 7.11) son un biomarcador de la presencia de cromosomas dicéntricos, ge-
nerados como resultado de fusiones teloméricas o debido a la generacion de fallas durante
los procesos de reparacion de la doble hebra de ADN. Los NPBs se forman cuando los cen-
trémeros de los cromosomas dicéntricos son traccionados hacia los polos opuestos de las
células hijas durante la anafase celular. La célula atraviesa rapidamente la anafase-telofase,
completando finalmente la citocinesis, la cual resulta en la ruptura de los puentes nucleo-
plasmicos como consecuencia de la separacion de las células hijas. Los NPBs pueden vi-
sualizarse y registrarse gracias al desarrollo del ensayo de citoma. Al estar inhibida la cito-
cinesis, el puente dicéntrico formado durante la anafase permanece intacto, pudiendo obser-
varse como un fragmento de cromatina continua entre las células binucleadas. E| CBMN
permite ademas la deteccién de brotes nucleares, conocidos también como buds nucleares
(BNs) que, como se mencionara anteriormente, estan relacionados con procesos de amplifi-
cacion génica nuclear como estimaciéon de procesos de inestabilidad gendmica (Fenech,
2007). Un protocolo generalizado de esta metodologia puede verse en la Figura 7.11. En
cuanto a la incorporacion de la citocalasina-B, existen dos métodos para realizarla: el método
secuencial y el simultaneo. En el caso del método secuencial, se expone el cultivo celular al
xenobidtico en estudio, posteriormente al tratamiento se retira el compuesto del sistema de
cultivo y se realiza la incorporacion de la citocalasina-B. Este método es empleado en los
casos en los cuales se sospeche que la citocalasina-B interfiere con la incorporacion de la
sustancia a evaluar (como es el caso de la mayoria de los nanomateriales). En el método
simultaneo, la citocalasina-B es aplicada al cultivo al mismo tiempo que el xenobidtico bajo
estudio. Esta version del CBMN es la mas utilizada comunmente y demanda una menor can-
tidad de tiempo de procesamiento (Manshian et al., 2013). Los MNs pueden ser detectados
utilizando diferentes tinciones para ADN, como hemos mencionado en el acapite anterior, y
su frecuencia puede ser cuantificada de manera directa microscopicamente o de manera

indirecta por citometria de flujo (Angel Castafieda, 2012).
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Figura 7.11: Protocolo basico mostrando el ensayo del citoma

Un aporte al esclarecimiento del origen de la formacion de MNs es el uso de metodologias
de inmunodeteccién usando anticuerpos CREST (de sus siglas en inglés, Calcinosis, Feno-
meno de Raynaud, Dismotilidad Esofagica, Esclerodactilia y Telangientasia). Los pacientes
con sindrome de CREST producen una clase particular de autoanticuerpos denominados
anticuerpos anticentroméro (ACA). Estos anticuerpos se caracterizan por reaccionar contra
proteinas que conforman el cinetocoro, intimamente asociado a los centromeros de los cro-
mosomas del propio individuo, por lo que también reciben el nombre de anticuerpos antici-
netocoro (Brenner et al., 1981; Kuramoto et al., 2017; Moroi et al., 1980). Empleando la téc-
nica de inmunofluorescencia indirecta se demostré que ACA presentes en el suero de pa-
cientes con sindrome CREST tienen la capacidad de reconocer y acoplarse a cinetocoros de
diversos tipos celulares de mamiferos, dado que su antigeno es un componente nuclear al-
tamente conservado en la escala bioldgica (Brenner et al., 1981; Moroi et al., 1980). Asi,
utilizando la tincién con anticuerpos anticinetocoro se puede identificar la presencia o ausen-
cia de centromeros en los MNs y clasificarlos segun el origen del MN en Mn de origen clas-
tégenico y/o aneugénico. Aquéllos MNs que estén formados por uno o mas cromosomas

seran inmunomarcados con el ACA, poniéndose en evidencia la presencia de centromeros
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dentro del material genético que lo compone. Un MN se clasifica como CREST-positivo
cuando se puede observar al menos una marca fluorescente en el mismo, mientras que se
clasifica como CREST-negativo cuando no se observa una marca fluorescente dentro de los
limites del MN. La visualizacién de un MN con marcacién CREST-positiva revela que el MN
estaria compuesto por al menos un cromosoma que mantiene su centrémero y es indicio de
que el xenobidtico ha generado un dafio en el ADN mediante un efecto aneugénico, mientras
que una reaccién CREST-negativa indicaria que el MN esta conformado por fragmentos cro-
mosomicos que carecen de centromeros, originados por un efecto clastogénico (Gonzalez et
al., 2011; Miller y Adler, 1990; Olivero, 2008; Parry et al., 2002).

Otra herramienta cominmente empleada en conjunto con el CBMN que también colabora
en la determinacion del origen de los MNs es la técnica de hibridacién in situ. La hibridacion
in situ es una técnica usada para localizar y detectar secuencias especificas de ARN o ADN
tanto en células como en secciones de tejido o en tejidos enteros. El principio basico del
meétodo es la uniéon de una hebra simple de ADN o ARN a su secuencia complementaria en
cromosomas en metafase o en nucleos interfasicos. Cuando se desea llevar a cabo la hibri-
dacién entre hebras de ADN, estas deben estar en su conformacién de hebra simple, por lo
tanto, la sonda de ADN y el ADN objetivo deben estar desnaturalizados. Con el fin de detectar
la sonda ésta es etiquetada por medio de la incorporacién a la misma de radiois6topos o de
moléculas no isotépicas (fluorescentes y no fluorescentes), como por ejemplo biotina y fluo-
resceina, entre otras. Las etiquetas radioisotépicas son observadas por medio de autoradio-
grafias con una pelicula fotografica especifica (stripping film) o con una emulsién fotografica
liquida. Las etiquetas no isotopicas son visualizadas por medio de técnicas de histoquimica
o inmunohistoquimica (Jensen, 2014).

Existen distintos tipos de hibridacién in situ: PCR con hibridacion in situ, hibridacion in situ
con fluorescencia (FISH), multicolor FISH e hibridacion in situ con cromoégenos (CISH) (Decor-
dier y Kirsch-Volders, 2013; Jensen, 2014). A lo largo de las dos ultimas décadas la hibridacion
in situ con fluorescencia se ha ido consolidando como una de las técnicas de tincién citoquimi-
cas mas empleadas, dada su versatilidad y sensibilidad (Nath y Johnson, 2000). Esta técnica
citogenética-molecular emplea sondas de ADN marcadas con moléculas fluorescentes, que
forman un hibrido con una secuencia complementaria objetivo en el ADN de la muestra en
estudio. La sefial de la sonda es detectada mediante microscopia de fluorescencia, y para cada
muestra de ADN se determina si presenta o carece de dicha senal. Existen 3 tipos de sondas:
especificas de un locus, sondas de secuencias repetitivas de ADN (centroméricas y teloméri-
cas) y sondas que marcan cromosomas completos (de pintado cromosémico). Cuando se em-
plea esta técnica en conjunto con el CBMN, se pueden utilizar sondas centroméricas (que
marcan la regién del centromero) para determinar el tipo de efecto ejercido por un mutageno.
Si ademas se emplean sondas de pintado cromosémico, se puede determinar que cromo-
soma(s) o fragmentos de cromosomas particulares estan involucrados en la formacién del MN.

Esta técnica presenta alta sensibilidad y especificidad, dado que pone en evidencia la partici-
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pacion de determinados cromosomas o parte de los mismos en el origen de un MN bajo estu-
dio. Esta ultima ventaja supera una limitacion importante de la citogenética convencional, la
necesidad de obtener las células en metafase para realizar un estudio detallado (Decordier y
Kirsch-Volders, 2013; Lavaut Sanchez et al., 2016).

Antecedentes del empleo de algunos de los biomarcadores
mencionados

En la actualidad, los agroquimicos representan una de las fuentes mas importantes de con-
taminacion a nivel mundial. Los avances obtenidos en el area de la Genética Toxicologica han
permitido la realizacion de evaluaciones con el fin de monitorear los efectos inducidos por distin-
tos xenobidticos en los organismos expuestos. Uno de los objetivos principales de nuestro labo-
ratorio es y ha sido evaluar la genotoxicidad inducida por distintos principios activos y formula-
ciones comerciales de agroquimicos empleados comunmente en el agro argentino en células de
vertebrados, tanto en sistemas in vitro como in vivo.

Mediante la metodologia del EC se evaluaron los efectos genotdxicos inducidos por el insec-
ticida imazetapir tanto como principio activo (p.a.) como en su formulado comercial Pivot®. Los
resultados demostraron su capacidad para inducir rupturas en la cadena de ADN en células
CHO-K1 (células provenientes de ovario de hamster chino) luego de la exposicion in vitro a con-
centraciones de 0,1 pg/ml (Soloneski et al., 2017). Resultados similares fueron obtenidos en en-
sayos in vivo empleando el formulado comercial Pivot® en células circulantes sanguineas prove-
nientes de larvas de los anuros nativos Hypsiboas pulchellus (Pérez-Iglesias et al., 2015) y Rhi-
nella arenarum (Carvalho et al., 2019), evidenciando induccién de dafo en el ADN a concentra-
ciones de 0,39y 7,82 mg/L, respectivamente para cada especie.

Resultados similares fueron obtenidos con el antiparasitario ivermectina y su formulado co-
mercial lvomec® en células de las linea de mamifero CHO-K1 (Molinari et al., 2012) y la linea
celular de insecto Aedes alpopictus CCL-126™ (Molinari et al., 2010). En ambos estudios se
demostré un aumento significativo de rupturas en el ADN luego de la exposicion a 50 y a 25-50
ug/ml para las lineas celulares CHO-K1 y CCL-126™, respectivamente.

Cuando se evalud el herbicida flurocloridona, los resultados obtenidos demostraron que el
p.a.y las formulaciones comerciales Twin Pack Gold® y Rainbow® poseen la capacidad de inducir
rupturas de cadena simple en el ADN tanto en ensayos in vitro como in vivo. Los ensayos in vitro
fueron realizados en la linea celular CHO-K1 en concentraciones equivalentes de 1, 5y 15 pg/ml
para flurocloridona, Rainbow® y Twin Pack Gold® (Nikoloff et al., 2014), respectivamente, mien-
tras que en la linea celular HepG2 (células provenientes de hepatocarcinoma humano) en con-
centraciones de 1 yg/ml tanto para el p.a. como para ambos formulados comerciales (Nikoloff et
al., 2014). Los ensayos in vivo fueron realizados en estadios larvales premetamoérficos de R.
arenarum obteniendo resultados positivos con concentraciones equivalentes a 0,71y 0,74 mg/L

de las formulaciones Rainbow® y Twin Pack Gold®, respectivamente (Nikoloff et al., 2014).

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 172



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

La evaluacioén del fungicida zineb y de su formulacion comercial Azzurro® demostro la capa-
cidad de inducir dafio genotéxico a concentraciones de 1 y 100 ug/ml tanto para el p.a. como
para la formulacién comercial, respectivamente empleando como modelo de estudio la linea ce-
lular CHO-K1 (Soloneski et al., 2002). Resultados similares fueron obtenidos para los herbicidas
auxinicos dicamba y 2,4-D contenido en sus respectivas formulaciones Banvel® y DMA® a con-
centraciones equivalentes a 2 y 50 pg/ml, respectivamente (Gonzalez et al., 2005; 2007).

Adicionalmente, se demostré la capacidad de inducir dafio genotéxico en el ADN de células
sanguineas provenientes de peces ejercido por el herbicida glifosato. Se evaluaron las formu-
laciones comerciales Panzer® y Credit® in vivo en células circulantes sanguineas de ejemplares
adultos del pez nativo Cnesterodon decemmaculatus luego de una exposicion aguda, obte-
niéndose resultados positivos a concentraciones de 3,90 y 22,90 mg/L para las formulaciones
Panzer® y Credit®, respectivamente (Vera-Candioti et al., 2013). Adicionalmente la formulacion
Credit® se evaluo en R. arenarum, obteniéndose induccion de dafio en una concentracion equi-
valente a 3,91 mg/L (Soloneski et al., 2016). Ademas, en esta misma especie se evaluo el
efecto mezclas de glifosato contenido en la formulacion Credit® en combinacién con el herbi-
cida dicamba en su formulacién comercial Banvel® y de glifosato con el insecticida imazetapir
en su formulado comercial Pivot®, observandose resultados positivos a concentraciones de
3,91 + 17,92 mg/L de glifosato y dicamba y de 3,91 + 7,82 mg/L de glifosato e imazetapir
(Soloneski et al., 2016).

Asimismo, resultados positivos también fueron observados luego de una exposicién aguda
(48 y 96 h) en C. decemmaculatus mediante la metodologia del EC empleando el insecticida
organofosforado clorpirifés en sus formulaciones comerciales Lorsban*48E y CPF Zamba® a con-
centraciones de 0,008 y 0,052 mg/L, respectivamente (Vera-Candioti et al., 2013). Resultados
similares fueron observados en la misma especie con el insecticida pirimicarb en sus formulados
Aficida® y Patton Flow® a concentraciones de 25 y 22 mg/L, respectivamente (Vera-Candioti et
al., 2013); y con los herbicidas auxinicos dicamba y 2,4-D en sus formulaciones comerciales
Banvel® y DMA® a concentraciones de 410 y 252 mg/L, respectivamente (Ruiz de Arcaute et al.,
2014; 2016). El efecto genotoxico de Banvel® y DMA® también fue evaluado en C. decemmacu-
latus luego de una exposicion prolongada, demostrando su capacidad de inducir dafio en el ADN
a concentraciones de 41 y 25 mg/L (Ruiz de Arcaute et al., 2018). Adicionalmente, el formulado
Banvel® fue evaluado en larvas de R. arenarum observandose induccion de rupturas de cadena
simple a concentraciones de 17,92 mg/L (Soloneski et al., 2016).

Por ultimo, mediante esta metodologia se evalu6 al insecticida imidacloprid y su formulado
comercial Glacoxan Imida® en larvas premetamoérficas del anuro H. pulchellus, observandose
un aumento de dafio en el ADN a partir de la concentracion equivalente a 15y 12,5 mg/L
para el p.a. y Glacoxan Imida®, respectivamente (Pérez-lglesias et al., 2014; Ruiz de Arcaute
et al., 2014).

Nuestro grupo de trabajo, luego de verificar el potencial genotoxico de los pesticidas imazeta-
pir, dicamba y 2,4-D, aplico la metodologia del EC modificado con enzimas de restriccion con el

objetivo de obtener informacién adicional e intentar dilucidar el posible mecanismo de accién por
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el cual esos compuestos ejercen su efecto e inducen dafio en el ADN. Para ello se realizd, luego
del periodo de lisis celular de las muestras sanguineas, una incubaciéon con dos enzimas de
restriccion: Endo Il y FPG, que empleadas en combinacion con el EC permiten revelar la pre-
sencia de bases pirimidinicas o purinas oxidadas, respectivamente. Esta evaluacion fue realizada
in vitro empleando el insecticida imazetapir y su formulacién comercial Pivot® en células CHO-
K1, observandose un aumento de dafio en el ADN a concentraciones de 0,1 yg/ml cuando se
emplearon las enzimas FPG y Endo Ill, demostrando que dicho herbicida induce dafio por oxi-
dacion tanto de bases puricas como de bases pirimidinicas (Soloneski et al., 2017). Este mismo
herbicida fue evaluado mediante esta técnica luego de una exposicidon aguda in vivo con concen-
traciones equivalentes a 0,39 mg/L empleando larvas de la especie H. pulchellus, mediante la
cual se pudo comprobar que parte de este dafio esta producido por oxidacion de purinas (trata-
miento con FPG). Contrariamente, luego del post tratamiento con Endo Ill no se registré un au-
mento significativo en los nucleoides dafados, por lo que el insecticida empleado no induciria la
oxidacién de bases pirimidinicas (Pérez-lglesias et al., 2017).

Resultados similares fueron obtenidos cuando se realizd la evaluacion de los herbicidas au-
xinicos dicamba y 2,4-D contenidos en sus formulados comerciales Banvel® y DMA® empleando
el poecilido C. decemmaculatus. Las concentraciones evaluadas fueron 410 y 252 mg/L de Ban-
vel® y DMA®, respectivamente y los resultados demostraron que parte de este dafio estaria pro-
ducido por oxidacién de purinas, que fue evidenciado luego del post tratamiento con FPG (Ruiz
de Arcaute et al., 2019). Por otro lado, luego del tratamiento con la enzima Endo lll, no se observé
un aumento significativo de dafio, por lo que estos herbicidas no inducirian dafio a través de la
oxidacién de pirimidinas, al menos en la especie evaluada.

Cuando se empleod el ensayo de MNs para evaluar los efectos mutagénicos inducidos por
distintos xenobioticos se reportaron diversos resultados. La induccién de MNs fue observada
empleando el herbicida dicamba y su formulado comercial Banvel® en células CHO-K1 en con-
centraciones de 50 pg/ml (Gonzalez et al., 2011) e in vivo en C. decemmaculatus expuestos a
concentraciones de 1229 mg/L al formulado comercial Banvel® (Ruiz de Arcaute et al., 2014).
Cuando se evaluo el herbicida flurocloridona y sus formulaciones comerciales Rainbow® y Twin
Pack Gold® in vitro en células CHO-K1 sélo se observo induccién de MNs con la concentracién
de 5 pg/ml de la formulacién Twin Pack Gold®. Dicho aumento de la presencia de MNs no fue
observada luego de la exposicion a flurocloridona ni a su formulado comercial Rainbow® (Nikoloff
et al., 2014). Resultados similares fueron observados empleando el mismo herbicida y formula-
ciones comerciales en la linea celular HepG2, en la cual sélo se observé induccidon de MNs luego
de la exposicion a 5 ug/ml de la formulacion Twin Pack Gold® (Nikoloff et al., 2014). La capacidad
de inducir MNs de las formulaciones Rainbow® y Twin Pack Gold® fue evaluada in vivo en larvas
de R. arenarum luego de una exposicién de 48 y 96 h, observandose resultados positivos luego
de la exposicion a 0,71 mg/L de Rainbow® no asi luego de la exposicion a Twin Pack Gold®.

Adicionalmente se observo induccion de MNs por el herbicida carbofuran y su formulacion
comercial Furadan® en sistemas in vitro empleando la linea celular CHO-K1 a concentraciones

equivalentes a 10 y 50 ug/ml para el p.a. y el formulado comercial, respectivamente (Soloneski
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et al., 2008). Por otra parte, la capacidad de inducir MNs fue analizada utilizando el fungicida
zineb y su formulacion comercial Azzurro® en linfocitos humanos in vitro, observandose induccion
significativa de MNs a concentraciones de 25 ug/ml para ambos compuestos (Soloneski et al.,
2002). Cuando se evaluo el herbicida S-metolacloro y su formulacién comercial Twin Pack Gold®
en la linea celular HepG2 se observd un aumento significativo en la induccién de MNs unica-
mente cuando se evalué el formulado comercial a una concentracion de 0,5 pg/ml. Tal incremento
no fue observado cuando se evalud el principio activo S-metolacloro (Nikoloff et al., 2013).

Resultados positivos empleando el Ensayo de MNs luego de una exposicién aguda en el
pez C. decemmaculatus fueron observados empleando el herbicida glifosato en sus formu-
laciones comerciales Panzer® y Credit® a concentraciones de 3,90 y 22,90 mg/L, respectiva-
mente (Vera-Candioti et al., 2013); con el insecticida clorpirifés en sus formulados Lors-
ban*48E® y CPF Zamba® a concentraciones de 0,008 y 0,052 mg/L (Vera-Candioti et al.,
2014); con el insecticida pirimicarb en su formulado Aficida® y Patton Flow® a concentracio-
nes de 80 y 22 mg/L (Vera-Candioti et al., 2010; 2013) y con el herbicida auxinico 2,4-D en
su formulado comercial DMA® en la concentracion equivalente a 252 mg/L (Ruiz de Arcaute
et al., 2016). Adicionalmente, cuando este ensayo se empled utilizando como matriz biotica
al anuro H. pulchellus, se observaron resultados positivos en induccion de MNs con el insec-
ticida imidacloprid y su formulacién comercial Glacoxan Imida® a concentraciones de 15y 25
mg/L, respectivamente (Pérez-Iglesias et al., 2014; Ruiz de Arcaute et al., 2014); con el in-
secticida pirimicarb en su formulado Aficida® a concentraciones de 19,51 mg/L y con el her-
bicida imazetapir en su formulado comercial Pivot H® a concentraciones de 0,39 mg/L, evi-
denciando su capacidad genotodxica (Pérez-Iglesias et al., 2015).

Adicionalmente se evaluaron otras anormalidades nucleares ademas de los MNs tanto en
sistemas in vitro como in vivo. Estos estudios demostraron la capacidad de inducir dafio genético
in vitro del herbicida flurocloridona y su formulacion comercial Twin Pack Gold® en concentracio-
nes de 1y 5 pg/ml, respectivamente, en la linea celular CHO-K1 (Nikoloff et al., 2014). Contra-
riamente, el formulado basado en flurocloridona Rainbow® no fue capaz de inducir anormalidades
nucleares en la concentracion mas alta ensayada de 15 pg/ml. Las formulaciones Rainbow® y
Twin Pack Gold® también fueron evaluadas en eritrocitos circulantes del anuro R. arenarum, las
cuales no aumentaron la incidencia de anormalidades nucleares en las concentraciones ensaya-
das (Nikoloff et al., 2014).

Cuando se evalué la capacidad de inducir anormalidades nucleares de los herbicidas dicamba
y 2,4-D en sus formulaciones comerciales Banvel® y DMA® en C. decemmaculatus se obtuvieron
aumentos significativos de la incidencia de anormalidades en las concentraciones 410 y 504
mg/L de dicamba y 2,4-D, respectivamente (Ruiz de Arcaute et al., 2014; 2016).

Por ultimo, se evalud la induccion de anormalidades nucleares de distintos pesticidas in
vivo en el anuro H. pulchellus. El herbicida imidacloprid fue capaz de ejercer un aumento sig-
nificativo en la frecuencia de anormalidades nucleares en la concentracion de 15 mg/L, no asi

su formulado comercial Glacoxan Imida® a concentraciones de 12,5 mg/L (Pérez-Iglesias et
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al., 2014; Ruiz de Arcaute et al., 2014). Resultados positivos fueron observados con los insec-
ticidas pirimicarb, en su formulado comercial Aficida® e imazetapir en su formulado Pivot H®,
en las concentraciones equivalentes a 19,51 y 0,39 mg/L, respectivamente (Natale et al., 2018;
Pérez-Iglesias et al., 2015).

Finalmente, de estos estudios se desprende el hecho que un Unico bioensayo no resulta su-
ficiente como indicador para caracterizar la genotoxicidad de un xenobiético determinado. Es
necesario tanto el empleo de distintos biomarcadores especificos de respuesta temprana como
la evaluacion teniendo en cuenta diferentes niveles de organizacion bioldgica. Estas herramien-
tas nos permiten resolver problematicas ambientales actuales, tal como la contaminacion por el
uso indiscriminado de plaguicidas, con la finalidad de intervenir oportunamente antes de que se
produzca un dafo irreversible. En adicién, es importante destacar que nuestros estudios tanto
en sistemas in vitro como in vivo han demostrado los riesgos potenciales a los cuales los orga-
nismos se ven sometidos por la exposicion a formulaciones comerciales de agroquimicos. Asi-
mismo, demuestran que en muchos de los casos, las formulaciones comerciales de los plaguici-
das resultan ser mucho mas perjudiciales que el compuesto activo en si mismo, poniendo en
evidencia la presencia de componentes potencialmente genotoxicos y/o citotdxicos dentro de los
agentes empleados como aditivos que forman parte del producto comercial los cuales deben ser

conjuntamente evaluados.

Bibliografia

Ames, B. N.; Durston, W. E.; Yamasaki, E. y Lee, F. D. (1973). Carcinogens are mutagens: a simple
test system combining liver homogenates for activation and bacteria for detection. Proceedings of
the National Academy of Sciences of the United States of America, 70, 2281-2285.

Ames, B. N.; Gurney, E. G.; Miller, J. A. y Bartsch, H. (1972). Carcinogens as frameshift mutagens:
metabolites and derivatives of 2-acetylaminofluorene and other aromatic amine carcinogens. Pro-
ceedings of the National Academy of Sciences of the United States of America, 69, 3128-3132.

Ateeq, B.; Abul Farah, M.; Niamat Ali, M. y Ahmad, W. (2002). Induction of micronuclei and eryth-
rocyte alterations in the catfish Clarias batrachus by 2,4-dichlorophenoxyacetic acid and bu-
tachlor. Mutation Research, 518, 135-144.

Azqueta, A. y Collins, A. R. (2013). The essential comet assay: a comprehensive guide to meas-
uring DNA damage and repair. Archives of Toxicology, 87, 949-968.

Azqueta, A. y Collins, A. R. (2014). The comet assay: High throughput use of FPG. En L. M.
Sierra y I. Gaivao, Genotoxicity and DNA Repair (pp. 199-217). New York: Springer.

Azqueta, A.; Costa-Amaral, I. C. y Collins, A. R. (2017). High-throughput measurement of DNA
breaks and oxidised bases with the comet assay. En A. Anderson y A. Dhawan, The Comet

Assay in Toxicology (pp. 67-92). Cambridge: The Royal Society of Chemistry.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 176



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

Brenner, S.; Pepper, D.; Berns, M. W.; Tan, E. y Brinkley, B. R. (1981). Kinetochore structure,
duplication, and distribution in mammalian cells: Analysis by human autoantibodies from scle-
roderma patients. Journal of Cell Biology, 91, 95-102.

Carrasco, K. R.; Tilbury, K. L. y Mayers, M. S. (1990). Assessment of the piscine micronuclei test
as an in situ biological indicator of chemical contaminants effects. Canadian Journal of Fish-
eries and Aquatic Sciences, 47, 2123-2136.

Carvalho, W. F.; Ruiz de Arcaute, C.; Pérez-Iglesias, J. M.; Laborde, M. R. R.; Soloneski, S. y
Larramendy, M. L. (2019). DNA damage exerted by mixtures of commercial formulations of
glyphosate and imazethapyr herbicides in Rhinella arenarum (Anura, Bufonidae) tadpoles.
Ecotoxicology, 28, 367-377.

Cavas, T. (2017). The use of fish as model aquatic organisms in genotoxicity studies. Non-tradi-
tional aquatic models. En M. Larramendy, Ecotoxicology and Genotoxicology (pp. 245-277).
Cambridge: The Royal Society of Chemistry.

Cavas, T. y Ergene-Goézikara, S. (2003). Micronuclei, nuclear lesions and interphase silver-
stained nucleolar organizer regions (AgNORs) as cyto-genotoxicity indicators in Oreochromis
niloticus exposed to textile mill effluent. Mutation Research 538, 81-91.

Cavas, T. y Kbnen, S. (2007). Detection of cytogenetic and DNA damage in peripheral erythro-
cytes of goldfish (Carassius auratus) exposed to a glyphosate formulation using the micronu-
cleus test and the comet assay. Mutagenesis, 22, 263-268.

Collins, A. R. (2004). The comet assay for DNA damage and repair: principles, applications, and
limitations. Molecular Biotechnology, 26, 249-261.

Collins, A. R.; Dusinska, M.; Gedik, C. M. y Stetina, R. (1996). Oxidative damage to DNA: do we
have a reliable biomarker? Environmental Health Perspectives, 104, 465-469.

Collins, A. R.; Oscoz, A. A.; Brunborg, G.; Gaivao, |.; Giovannelli, L.; Kruszewski, M.; Smith, C.
C. y Stetina, R. (2008). The comet assay: Topical issues. Mutagenesis, 23, 143-151.

Chen, T.; Guo, X. y Moore, M. M. (2014). The mouse lymphoma assay. En L. M. Sierray I. Gaivao,
Genotoxicity and DNA Repair (pp. 115-141). New York: Springer.

Christofoletti, C. A.; David, J. A. y Fontanetti, C. S. (2009). Application of the comet assay in
erythrocytes of Oreochromis niloticus (Pisces): A methodological comparison. Genetics and
Molecular Biology, 32, 155-158.

Decordier, I. y Kirsch-Volders, M. (2013). Fluorescence in situ hybridization (FISH) technique for
the micronucleus test. En A. B. Dhawan, M, Genotoxicity Assessment. Methods in Molecular
Biology (Methods and Protocols) (pp. 237-244). Totowa: Humana Press.

Dogan, D. y Can, C. (2011). Hematological, biochemical, and behavioral responses of Oncorhyn-
chus mykiss to dimethoate. Fish Physiology and Biochemistry, 37, 951-995.

Elhajouji, A. y Lukamowicz-Rajska, M. (2013). Flow cytometric determination of micronucleus
frequency. En A. B. Dhawan, M, Genotoxicity Assessment. Methods in Molecular Biology
(Methods and Protocols) (pp. 123-146). Totowa: Humana Press.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 177



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

Evans, H. J.; Nearya, G. J. y Williamson, F. S. (1959). The relative biological efficiency of single doses
of fast neutrons and gamma-rays on Vicia faba roots and the effect of oxygen. Part Il. Cromosome
damage: the production of micronuclei. International Journal of Radlation Biology, 1, 216-229.

Fenech, M. (2000). The in vitro micronucleus technique. Mutation Research, 455, 81-95.

Fenech, M. (2007). Cytokinesis-block micronucleus cytome assay. Nature Protocols, 2, 1084-1104.

Fenech, M.; Kirsch-Volders, M.; Natarajan, A. T.; Surralles, J.; Crott, J. W.; Parry, J.; Norppa, H.;
Eastmond, D. A.; Tucker, J. D. y Thomas, P. (2011). Molecular mechanisms of micronucleus,
nucleoplasmic bridge and nuclear bud formation in mammalian and human cells. Mutagene-
sis, 26, 125-132.

Fenech, M. y Morley, A. A. (1985). Measurement of micronuclei in lymphocytes. Mutation Re-
search/Environmental Mutagenesis and Related Subjects, 147, 29-36.

Fernandes, T. C. C.; Mazzeo, D. E. y Marin-Morales, M. (2007). Mechanism of micronuclei for-
mation in poliploidizated cells of Allium cepa exposed to trifluralin herbicida. Pesticide Bio-
chemistry and Physiology, 88, 252-259.

Gagné, F.; Lacaze, E.; Bony, S. y Devaux, A. (2014). Genotoxicity. En F. Gagné, Biochemical
Ecotoxicology (pp. 171-196). London: Elsevier.

Gokalp Muranli, F. D. y Guner, U. (2011). Induction of micronuclei and nuclear abnormalities in
erythrocytes of mosquito fish (Gambusia affinis) following exposure to the pyrethroid insecti-
cide lambda-cyhalothrin. Mutation Research, 726, 104-108.

Gonzalez, M.; Soloneski, S.; Reigosa, M. A. y Larramendy, M. (2005). Genotoxicity of the herbi-
cide 2,4-dichlorophenoxyacetic and a commercial formulation, 2,4-dichlorophenoxyacetic acid
dimethylamine salt. |. Evaluation of DNA damage and cytogenetic endpoints in Chinese ham-
ster ovary (CHO) cells. Toxicology In Vitro, 19, 289-297.

Gonzalez, N. V.; Nikoloff, N.; Soloneski, S. y Larramendy, M. L. (2011). A combination of the
cytokinesis-block micronucleus cytome assay and centromeric identification for evaluation of
the genotoxicity of dicamba. Toxicology Letters, 207, 204-212.

Gonzalez, N. V.; Soloneski, S. y Larramendy, M. (2007). The chlorophenoxy herbicide dicamba
and its commercial formulation banvel® induce genotoxicity and cytotoxicity in Chinese ham-
ster ovary (CHO) cells. Mutation Research, 634, 60-68.

Guimaraes, A. P. A.; Guimarées, A. C.; Alcaranta, D. A.; Raimundo Cunha, L.; Lima, P. L.; Vas-
concellos, M. C.; Montenegro, R. C.; Soares, B. M.; Amorim, M. M. y Burbano, R. R. (2014).
Cromosomal aberration test utilities in vitro and in vivo. En L. M. Sierra y I. Gaivdo, Genotoxi-
city and DNA repair (pp. 115-141). New York: Springer.

Jensen, E. (2014). Technical review: In situ hybridization. Anatomical Record, 297, 1349-1353.

Koernicke, M. (1904). Uber die Wirkung von Réntgenstrahlen auf die Keimung und das
Wachstum. Berichte der Deutschen Botanischen Gesellschaft, 22, 148-155.

Kuramoto, N.; Ohmura, K.; lkari, K.; Yano, K.; Furu, M.; Yamakawa, N.; Hashimoto, M.; Ito, H.;
Fujii, T.; Murakami, K.; Nakashima, R.; Imura, Y.; Yukawa, N.; Yoshifuji, H.; Taniguchi, A,;

Momohara, S.; Yamanaka, H.; Matsuda, F.; Mimori, T. y Terao, C. (2017). Anti-centromere

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 178



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

antibody exhibits specific distribution levels among anti-nuclear antibodies and may charac-
terize a distinct subset in rheumatoid arthritis. Scientific Reports, 7: 6911, 1-8

Kushwaha, S.; Vikram, A.; Trivedi, P. P. y Jena, G. B. (2011). Alkaline, Endo Ill and FPG modified
comet assay as biomarkers for the detection of oxidative DNA damage in rats with experimen-
tally induced diabetes. Mutation Research, 726, 242-250.

Lacadena, J. R. (1996). Citogenética. Madrid, Espafa: Editorial Complutense. 931 pag.

Lavaut Sanchez, K.; Hernandez Aguilar, N. y Ruiz Moleén, V. (2016). Hibridacion in situ fluores-
cente: herramienta en el diagnédstico de las hemopatias malignas. Revista Cubana de Hema-
tologia, Inmunologia y Hemoterapia, 32, 99-109.

Lloyd, M. y Kidd, D. (2012). The mouse lymphoma assay. En J. Parry y E. Parry, Genetic Toxicology.
Methods in Molecular Biology (Methods and Protocols) (pp. 35-54). New York: Springer.

Manshian, B. B.; Singh, N. y Doak, S. H. (2013). The in vitro micronucleus assay and kinetochore
staining: Methodology and criteria for the accurate assessment of genotoxicity and cytotoxi-
city. En A. B. Dhawan, Genotoxicity Assessment. Methods in Molecular Biology (Methods and
Protocols) (pp. 269-289). Totowa: Humana Press.

Martinez-Paz, P.; Morales, M.; Martinez-Guitarte, J. L. y Morcillo, G. (2013). Genotoxic effects of
environmental endocrine disruptors on the aquatic insect Chironomus riparius evaluated using
the comet assay. Mutation Research, 758, 41-47.

Miller, B. M. y Adler, |. D. (1990). Application of antikinetochore antibody staining (CREST stain-
ing) to micronuclei in erythrocytes induced in vivo. Mutagenesis, 5, 411-415.

Mitelman, F. (1995). ISCN 1995: An international system for human cytogenetic homenclature
(1995): Recommendations of the International Standing Commitee on Human Cytogenetic
Nomenclature. Memphis, Tennessee, USA: Karger Medical and Scientific Publishers.

Mohamed, S.; Sabita, U.; Rajendra, S. V. y Raman, D. (2017). Genotoxicity: Mechanisms, testing
guidelines and methods. Global Journal of Pharmacy & Pharmaceutical Science, 1, 1-6.

Molinari, G.; Kujawski, M.; Scuto, A.; Soloneski, S. y Larramendy, M. (2012). DNA damage kinet-
ics and apoptosis in ivermectin-treated Chinese hamster ovary cells. Journal of Applied Toxi-
cology, 33, 1260-1267.

Molinari, G.; Soloneski, S.; Reigosa, M. A. y Larramendy, M. (2010). Genotoxic and cytotoxic in
vitro evaluation of ivermectin and its formulation ivomec® on Aedes albopictus larvae (CCL-
126™) cells. Toxicological and Environmental Chemistry, 92, 1577-1593.

Mondal, M. y Guo, J. (2017). Comet-FISH for ultrasensitive strand-specific detection of DNA dam-
age in single cells. Methods in Enzymology, 591, 83-95.

Moroi, Y.; Peebles, C.; Fritzler, M. J.; Steigerwald, J. y Tan, E. M. (1980). Autoantibody to centro-
mere (kinetochore) in scleroderma sera. Proceedings of the National Academy of Sciences of
the United States of America, 77, 1627-1631.

Mortelmans, K. y Zeiger, E. (2000). The Ames Salmonella/microsome mutagenicity assay. Muta-
tion Research, 20, 29-60.

Mudry, M. D. y Carballo, M. A. (2006). Genética Toxicolégica. Buenos Aires, Argentina: Editorial
De los Cuatro Vientos. 672 pag.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 179



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

Mustafa, S. A.; Karieb, S. S.; Davies, S. J. y Jha, A. N. (2015). Assessment of oxidative damage
to DNA, transcriptional expression of key genes, lipid peroxidation and histopathological
changes in carp Cyprinus carpio L. following exposure to chronic hypoxic and subsequent
recovery in normoxic conditions. Mutagenesis, 30, 107-116.

Natale, G.; Vera-Candioti, J.; Ruiz de Arcaute, C.; Soloneski, S.; Larramendy, M. y Ronco, A. E.
(2018). Lethal and sublethal effects of the pirimicarb-based formulation Aficida® on Boana pul-
chella (Dumeril and Bibron, 1841) tadpoles (Anura, Hylidae). Ecotoxicology and Environmen-
tal Safety, 147, 471-479.

Nath, J. y Johnson, K. L. (2000). A review of fluorescence in situ hybridization (FISH): Current
status and future prospects. Biotechnic & Histochemistry, 75, 54-78.

Nikoloff, N.; Escobar, L.; Soloneski, S. y Larramendy, M. (2013). Comparative study of cytotoxic
and genotoxic effects induced by herbicide S-metolachlor and its commercial formulation Twin
Pack Gold® in human hepatoma (HepG2) cells. Food and Chemical Toxicology, 62, 777-781.

Nikoloff, N.; Larramendy, M. y Soloneski, S. (2014). Assessment of DNA damage, cytotoxicity,
and apoptosis in human hepatoma (HepG2) cells after flurochloridone herbicide exposure.
Food and Chemical Toxicology, 65, 233-241.

Nikoloff, N.; Larramendy, M. L. y Soloneski, S. (2014). Comparative evaluation of the in vitro
micronucleus and comet assay for evaluation of fluorochloridone-induced genotoxicity. Envi-
ronmental Toxicology, 29, 884-892.

Nikoloff, N.; Natale, G. S.; Marino, D.; Soloneski, S. y Larramendy, M. (2014). Flurochloridone-
based herbicides induced genotoxicity effects on Rhinella arenarum tadpoles (Anura:
Bufonidae). Ecotoxicology and Environmental Safety, 100, 275-281.

OECD (1997). OECD Guideline 476 for the testing of chemicals. 1-10.

Olive, D.; Flamm, W. G.; Machesko, M. R. y Bernheim, N. J. (1972). A mutational assay system
using the thymidine kinase locus in mouse lymphoma cells. Mutation Research, 16, 77-87.
Olivero, O. A. (2008). Relevance of experimental models for investigation of genotoxicity induced
by antiretroviral therapy during human pregnancy. Mutation Research/Reviews in Mutation

Research, 658, 184-190.

Ostling, O. y Johanson, K. J. (1984). Microelectrophoretic stydy of radiation-induced DNA
damages in individual mammalian cells. Biochemical and Biophysical Research Commu-
nications, 123, 291-298.

Pérez-lglesias, J. M.; Ruiz de Arcaute, C.; Natale, G. S. S., S E y Larramendy, M. L. (2017).
Evaluation of imazethapyr-induced DNA oxidative damage by alkaline Endo llI- and Fpg-mod-
ified single-cell gel electrophoresis assay in Hypsiboas pulchellus tadpoles (Anura, Hylidae).
Ecotoxicology and Environmental Safety, 142, 503-508.

Pérez-lglesias, J. M.; Ruiz de Arcaute, C.; Nikoloff, N.; Dury, L.; Soloneski, S.; Natale, G. S. y
Larramendy, M. L. (2014). The genotoxic effects of the imidacloprid-based insecticide formu-
lation Glacoxan Imida on Montevideo tree frog Hypsiboas pulchellus tadpoles (Anura, Hyli-

dae). Ecotoxicology and Environmental Safety, 104, 120-126.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 180



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

Pérez-lglesias, J. M.; Soloneski, S.; Nikoloff, N.; Natale, S. y Larramendy, M. L. (2015). Toxic and
genotoxic effects of the imazethapyr-based herbicide formulation Pivot H® on Montevideo tree
frog Hypsiboas pulchellus tadpoles (Anura, Hylidae). Ecotoxicology and Environmental Safety,
119, 15-24.

Perthes, G. (1904). Versuche Uber den Einfluld der Réntgenstrahlen und Radiumstrahlen auf die
Zellteilung. Deut Med Wochenschr, 30, 632-634.

Pillco, A. y de la Pefna, E. (2014). Ames test (bacterial reverse mutation test): Why, when,
and how to use. En L. M. Sierra y |. Gaivao, Genotoxicity and DNA Repair (pp. 3-23). New
York: Springer.

Pitarque, M.; Vaglenov, A.; Nosko, M.; Hirvonen, A.; Norppa, H.; Creus, A. y Marcos, R. (1999).
Evaluation of DNA damage by the comet assay in shoe workers exposed to toluene and other
organic solvents. Mutation Research, 441, 115-127.

Repetto Jiménez, M. y Reppeto Kuhn, G. (2009). Toxicologia Fundamental. Sevilla, Espana: Edi-
ciones Diaz de Santos. 675 pag.

Ruiz de Arcaute, C.; Larramendy, M. L. y Soloneski, S. (2018). Genotoxicity by long-term expo-
sure to the auxinic herbicides 2,4-dichlorophenoxyacetic acid and dicamba on Cnesterodon
decemmaculatus (Pisces:Poeciliidae). Environmental Pollution, 243, 670-678.

Ruiz de Arcaute, C.; Ossana, N. A.; Pérez-Iglesias, J. M.; Soloneski, S. y Larramendy, M. L.
(2019). Auxinic herbicides induce oxidative stress on Cnesterodon decemmaculatus (Pisces:
Poeciliidae). Environmental Science and Pollution Research, 26, 20485-20498.

Ruiz de Arcaute, C.; Pérez-Iglesias, J. M.; Nikoloff, N.; Natale, G. S.; Soloneski, S. y Larramendy,
M. L. (2014). Genotoxicity evaluation of the insecticide imidacloprid on circulating blood cells
of Montevideo tree frog Hypsiboas pulchellus tadpoles (Anura, Hylidae) by comet and micro-
nucleus bioassays. Ecological Indicators, 45, 632-639.

Ruiz de Arcaute, C.; Soloneski, S. y Larramendy, M. L. (2016). Toxic and genotoxic effects of the
2,4-dichlorophenoxyacetic acid (2,4-D)-based herbicide on the Neotropical fish Cnesterodon
decemmaculatus. Ecotoxicology and Environmental Safety, 128, 222-229.

Ruiz de Arcaute, C.; Soloneski, S. y Larramendy, M. L. (2014). Evaluation of the genotoxicity of
a herbicide formulation containing 3,6-dichloro-2-metoxybenzoic acid (dicamba) in circulating
blood cells of the tropical fish Cnesterodon decemmaculatus. Mutation Research, 773, 1-8.

Seriani, R.; Abessa, D. M. S.; Kirschbaum, A. A.; Pereira, C. D. S.; Ranzani-Paiva, M. J. T.; As-
sungéo, A.; Silveira, F. L.; Romano, P. y Mucci, J. L. N. (2012). Water toxicity and cyto-geno-
toxicity biomarkers in the fish Oreochromis niloticus (Cichlidae). Journal of the Brazilian Soci-
ety of Ecotoxicology, 7, 67-72.

Shimizu, N.; Itoh, N.; Utiyama, H. y Wahl, G. M. (1998). Selective entrapment of extrachromoso-
mally amplified DNA by nuclear budding and micronucleation during S phase. Journal of Cell
Biology, 140, 1307-1320.

Singh, N. P. (1996). Microgel electrophoresis of DNA from individual cells: principles and meth-
odology. En G. P. Pfeifer, Technologies for Detection of DNA Damage and Mutations (pp. 3-

24). New York: Plenum Press.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 181



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

Singh, N. P.; McCoy, M. T.; Tice, R. R. y Schneider, E. L. (1988). A simple technique for
quantitation of low levels of DNA damage in individual cells. Experimental Cell Research,
175, 184-191.

Soloneski, S.; Gonzalez, M.; Piaggio, E.; Reigosa, M. A. y Larramendy, M. L. (2002). Effect of
dithiocarbamate pesticide zineb and its commercial formulation, Azzurro. Ill. Genotoxic eval-
uation on Chinese hamster ovary (CHO) cells. Mutation Research, 514, 201-212.

Soloneski, S. y Larramendy, M. L. (2017). The use of the ten spotted live-bearer fish Cnesterodon
decemmaculatus (Jenyns, 1842) (Pisces, Poeciliidae) in the genotoxic evaluation of environ-
mental pollutants. En M. L. Larramendy, Ecotoxicology and genotoxicology - Non-traditional
Aquatic Models (pp. 327-346). London: The Royal Society of Chemistry.

Soloneski, S.; Reigosa, M. A. y Larramendy, M. L. (2002). Effects of dithiocarbamate pesticide
zineb and its commercial formulation, Azzurro. Il. Micronucleus induction in immunopheno-
typed human lymphocytes. Environmental and Molecular Mutagenesis, 40, 57-62.

Soloneski, S.; Reigosa, M. A.; Molinari, G.; Gonzalez, N. V. y Larramendy, M. L. (2008). Geno-
toxic and cytotoxic effects of carbofuran and Furadan® on Chinese hamster ovary (CHOKk1)
cells. Mutation Research, 656, 68-73.

Soloneski, S.; Ruiz de Arcaute, C. y Larramendy, M. L. (2016). Genotoxic effect of a binary mix-
ture of dicamba- and glyphosate-based commercial herbicide formulations on Rhinella are-
narum (Hensel, 1867) (Anura, Bufonidae). Environental Science and Pollution Research, 23,
17811-17821.

Soloneski, S.; Ruiz de Arcaute, C.; Nikoloff, N. y Larramendy, M. L. (2017). Genotoxicity of the
herbicide imazethapyr in mammalian cells by oxidative DNA damage evaluation using the
Endo Il and FPG alkaline comet assays. Environmental Science and Pollution Research, 24,
10292-10300.

Sorensen, K. C.; Stucki, J. W.; Wagner, E. D.; Wagner, E. D. y Plewa, M. J. (2005). Modulation
of the genotoxicity of pesticides reacted with redox-modified smectite clay. Environmental and
Molecular Mutagenesis, 46, 174-181.

Strunjak-Perovic, |.; Coz-Rakovac, R.; Topic Popovic, N. y Jadan, M. (2009). Seasonality of nu-
clear abnormalities in gilthead sea bream Sparus aurata (L.) erythrocytes. Fish Physiology
and Biochemistry, 35, 287-291.

Tice, R. R.; Agurell, E.; Anderson, D.; Burlisnson, B.; Hartmann, A.; Kobayashi, H.; Miyamae,
Y.; Rojas, E.; Ryu, J. C. y Sasaki, Y. F. (2000). Single cell gel/comet assay: guidelines for
in vitro and in vivo genetic toxicology testing. Environmental and Molecular Mutagenesis,
35, 206-221.

Vera-Candioti, J.; Soloneski, S. y Larramendy, M. L. (2010). Genotoxic and cytotoxic effects of
the formulated insecticide Aficida® on Cnesterodon decemmaculatus (Jenyns, 1842) (Pisces:
Poeciliidae). Mutation Research, 703, 180-186.

Vera-Candioti, J.; Soloneski, S. y Larramendy, M. L. (2013). Evaluation of the genotoxic and cy-
totoxic effects of glyphosate-based herbicides in the ten spotted live-bearer fish Cnesterodon

decemmaculatus (Jenyns, 1842). Ecotoxicology and Environmental Safety 89, 166-173.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 182



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

Vera-Candioti, J.; Soloneski, S. y Larramendy, M. L. (2013). Pirimicarb-based fromulation-in-
duced genotoxicity and cytotoxicity in the freshwater fish Cnesterodon decemmaculatus
(Jenyns, 1842) (Pisces: Poeciliidae). Toxicology and Industrial Health, 11, 1051-1060.

Vera-Candioti, J.; Soloneski, S. y Larramendy, M. L. (2013). Single-cell gel electrophoresis assay
in the ten spotted live-bearer fish, Cnesterodon decemmaculatus (Jenyns, 1842), as bioassay
for agrochemical-induced genotoxicity. Ecotoxicology and Environmental Safety, 98, 368-373.

Vera-Candioti, J.; Soloneski, S. y Larramendy, M. L. (2014). Chlorpyrifos-based insecticides in-
duced genotoxic and cytotoxic effects in the ten spotted live-bearer fish, Cnesterodon decem-
maculatus (Jenyns, 1842). Environmental Toxicology, 29, 1390-1398.

Walia, G. K.; Handa, D.; Kaur, H. y Kalotra, R. (2013). Erythrocyte abnormalities in a freshwater
fish, Labeo rohita exposed to tannery industry effluent. International Journal of Pharma and
Bio Sciences, 3, 287-295.

Watson y Crick (1953). Molecular structure of nucleic acids. Nature, 171, 737-738.

Zalacain, M.; Sierrasesimaga, L. y Patifio, A. (2005). The cytogenetic assay as a measure
of genetic instability induced by genotoxic agents. Anales del Sistema Sanitario de Nava-
rra, 28, 227-236.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 183



CAPITULO 8
Disrupcion endocrina

Fabiana L. Lo Nostro y Gustavo M. Somoza

El ser humano utiliza los recursos disponibles, tanto los naturales como los productos de sin-
tesis, con el objeto de mejorar su bienestar y sus condiciones de vida. Sin embargo, a pesar de
que esto ha redundado en su beneficio, el uso no sustentable de los recursos naturales y el
posterior descarte de los desechos han afectado la calidad del ambiente en el que se desarrollan
las actividades humanas. De esta forma, prevenir y mitigar el impacto de las acciones antropo-
génicas sobre el ambiente es uno de los desafios a enfrentar en los proximos afos.

El ambiente acuatico es el mayor receptor de sustancias de origen antrépico que llegan desde
distintas fuentes tales como desagues fabriles, residuos hospitalarios, domiciliarios, etc. Si pres-
tamos atencion, por ejemplo, a las plantas de tratamiento de los efluentes cloacales, se vierten
en los distintos cuerpos de agua no sélo metabolitos y productos de excrecion fisioldgicos, sino
también los productos del metabolismo de los farmacos que consumimos, productos cosméticos
y aquellos relacionados con el cuidado personal, productos de limpieza, plaguicidas, etc. A pesar
de que en muchas plantas de tratamiento municipales existen sistemas de tratamiento para estos
residuos, no estan disefiadas para tratar tal diversidad de agentes quimicos, de manera que
llegan a los sistemas acuaticos proximos a los asentamientos humamos. Paradéjicamente luego
utilizamos estos sistemas acuaticos como fuente de agua de bebida.

Algunas de las sustancias vertidas al ambiente tienen efectos bioldgicos sobre los organismos
expuestos y es asi como, en los ultimos afos, se ha puesto especial atenciéon sobre un tipo de sus-
tancias denominadas desorganizadores o disruptores endécrinos (de sus siglas en ingles E.D.C.,
Endocrine Disrupting Chemicals). Estas sustancias son capaces de actuar sobre el sistema enddcrino
de diferentes maneras. Como agonistas/antagonistas de distintas hormonas, alterando la sintesis y/o
el metabolismo de neuropéptidos, neurotransmisores, y/o neurohormonas. El efecto de tal interaccion
modifica la fisiologia enddcrina normal y/o el comportamiento, afectando consiguientemente la capa-
cidad de los organismos de reproducirse, desarrollarse, crecer, o simplemente mantener la homeos-
tasis. Antes de mencionar algunos casos emblematicos relacionados con la presencia de EDCs en
el ambiente debemos definir el sistema endécrino, las hormonas y sus receptores.

El sistema enddcrino esta conformado por un conjunto de érganos que producen y secretan
a circulaciéon general sustancias denominadas hormonas, que actian sobre receptores especifi-
cos localizados en las células que conforman los 6rganos denominados “blanco”, en donde ejer-

cen su accion. En vertebrados, por ejemplo, el sistema de regulacién hormonal esta formado por
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diversas glandulas como la tiroides, la adrenal (o interrenal en peces) y las génadas, que se
encuentran bajo el control directo de una glandula orquestadora de este sistema, denominada
hipofisis que, a su vez, se encuentra bajo control cerebral y especificamente hipotalamico. Por
otra parte, esos sistemas cerebro-hipdfisis-6rganos blanco se encuentran a su vez regulados por
sistemas de retroalimentacion (Figura 8.1.).
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Figura 8.1: Relaciones entre el cerebro y el sistema enddcrino en peces. Mediante la liberacion de neurohormonas el
hipotalamo regula la sintesis y liberacion de las hormonas hipofisarias, que a su vez estimulan la secrecion de hormonas
en érganos periféricos. Estas Ultimas ejercen una retroalimentacién sobre el complejo hipotalamo-hipdfisis y regulan la
actividad de los sistemas neuroendocrinos. ACTH, hormona adrenocorticotrofa; FSH, hormona foliculo estimulante; GH,
hormona de crecimiento; IGF-I, factor de crecimiento insulinico tipo 1; LH, hormona luteinizante; T3/T4, hormona tiroidea;
TSH, hormona estimulante de la tiroides (Modificado de Kah, 2009).

Sin embargo, hay que tener en consideracion que los sistemas de regulaciéon endoécrina no
son exclusivos de vertebrados, ya que sistemas similares han sido descriptos en invertebrados y
también regulan aspectos de la fisiologia normal de estos organismos. Dentro de estos procesos,
uno de los mejor descriptos y mas conocido es el caso de la ecdisona de insectos que es funda-
mental en los procesos de crecimiento, muda y metamorfosis.

Los EDCs pueden actuar alterando distintos mecanismos regulatorios y, dependiendo del pro-
ceso al que nos refiramos, pueden actuar en distintas etapas del ciclo de vida de los organismos.
Mas aun, como afectan los sistemas hormonales, los EDCs pueden actuar a muy bajas concen-
traciones y sus efectos pueden manifestarse en otro estadio de vida distinto al del momento de
la exposicién. De esta forma pueden definirse estadios sensibles y refractarios a sus efectos. Por
ejemplo, es sabido que, en peces, el esteroide gonadal estradiol (E2) esta relacionado con la
morfogénesis (formacion) de los ovarios. Uno de los EDCs con presencia ubicua en los cuerpos
de agua de todo el mundo es el 17a-etinilestradiol (EE-2), principio activo de las pastillas anticon-

ceptivas que posee mayor actividad bioldgica que el E2. De esta forma, si una larva de pez se
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expone accidentalmente a aguas conteniendo concentraciones biolégicamente activas de EEz,
va a sufrir alteraciones en la formacién de los ovarios que van a ser visualizadas en el estadio
adulto y que pueden llevar a la alteracién de esa gonada o directamente a la feminizacion de
todos los individuos expuestos. Tan importante pueden llegar a ser estos efectos que, un estudio
de campo realizado en un area de lagos experimentales de Canada demostré que la exposicion
cronica a EEz, en concentraciones ambientalmente relevantes (o sea, aquellas concentraciones
que pueden ser halladas en distintos cuerpos de agua) puede conducir al colapso de una pobla-
cion completa de peces, alterando la biodiversidad.

Es claro que el anterior es s6lo un ejemplo, y que hoy en dia miles de sustancias de uso
masivo se producen comercialmente. Entre ellas se encuentra una gran variedad de productos
destinados no solo a la salud humana sino también a la salud animal. Muchas de estas sustancias
se consideran contaminantes de “interés o preocupacion” emergente/reciente ya que se ha des-
cubierto, o se sospecha, que estan presentes y son persistentes en diversos compartimentos del
ambiente, y su toxicidad altera el metabolismo de los organismos que habitan en la zona. Esta
lista de contaminantes de preocupacion emergente es cada vez mas amplia e incluye productos
tan variados como: tensioactivos, retardantes de llama, plastificantes, productos para higiene
personal, parafinas, toxinas de algas, aditivos, hidrocarburos, biocidas, plaguicidas, nanoparticu-
las, ademas de los mencionados productos farmacéuticos para uso humano o veterinario etc.
Estos “nuevos” contaminantes representan un cambio en el pensamiento tradicional, ya que son
producidos industrialmente, se dispersan en el ambiente por su excesivo uso a nivel doméstico,
comercial e industrial. Muchas de estas sustancias han sido caracterizadas ademéas como EDCs.

Se ha comprobado que varias de estas sustancias son altamente persistentes en el ambiente
y algunas tienen la caracteristica de ser pseudo-persistentes (a pesar de ser metabolizadas en
el ambiente son constantemente vertidas al mismo, de manera que sus concentraciones se man-
tienen aproximadamente constantes). Por otro lado, el hecho de que varias publicaciones han
remarcado la escasa eficiencia en la remocion por parte de las plantas de tratamiento de efluen-
tes y que el nivel de consumo de medicamentos en las ultimas décadas ha ido en constante
aumento, los efectos ambientales de estos productos son objeto de preocupacion y mas aun con
el hecho de haber detectado muchos de ellos en el agua potable.

Debido a que muchos de estos productos han sido disefiados con el objeto de alterar distintas
funciones fisioldégicas en humanos, y a la semejanza de los sistemas de regulaciéon endocrino en
animales, no resulta sorprendente que también tengan efectos en los organismos acuaticos. De
esta forma, los farmacos que llegan al ambiente tienen la capacidad de actuar como desorgani-
zadores endocrinos afectando las funciones de distintas glandulas enddcrinas, ya sea por accion
directa o interfiriendo en alguna de las vias metabdlicas.

Ademas del mencionado efecto del EE2 sobre el colapso de una poblacién de peces en un
lago canadiense, se han visto también efectos de otros EDCs sobre distintas poblaciones anima-
les que pueden tomarse como ejemplos paradigmaticos. Por ejemplo, el efecto del derrame de
dos plaguicidas, Dicofol y DDT, en el Lago Apopka (USA) sobre la disminucién de la capacidad

reproductiva del caiman norteamericano, Alligator mississippiensis, y los efectos de la exposicion
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de truchas arco iris, aguas abajo de una planta de tratamiento de efluentes cloacales en el Reino
Unido. EI denominador comun de todos estos casos es la exposicion a distintos agentes con
efectos estrogénicos (xenoestrogenos) que provocan o bien alteraciones en el proceso de dife-
renciacion sexual o bien alteraciones reproductivas en adultos.

¢, Pero es este conflicto privativo de paises desarrollados? Una vision superficial podria sugerir
€so, sin embargo, hoy en dia se ven ejemplos similares en paises en vias de desarrollo, y la Republica
Argentina no esta exenta a esta problematica. A pesar de que durante los afios 90, una serie impor-
tante de estudios asociaron la contaminacién ambiental con la desorganizacion endocrina en paises
desarrollados, recién entre los afios 2013 y 2015 se visibilizé este problema en nuestro pais cuando
se detecto la presencia de varios farmacos en aguas residuales municipales que descargan en los
cuerpos de agua dulce o estuarios de zonas con diferentes grados de urbanizacion.

Como ejemplo, hoy sabemos que los efluentes cloacales vertidos, luego de su tratamiento en
la planta de residuos cloacales de la Municipalidad de Chascomdus (Provincia de Buenos Aires),
presentan tanto esteroides gonadales de origen antrépico (Ez, testosterona y progesterona) asi
como compuestos farmacéuticos de uso humano (EEz), que también pueden detectarse aguas
arriba como abajo del efluente, lo que podria afectar la biota acuatica local. Es importante remar-
car que una fraccion importante de los farmacos ingeridos se elimina a través de la orina y de las
heces, y, de esta manera ingresa en forma continua en las aguas residuales. Este no es un
problema privativo de la Laguna de Chascomus, sino que también se han detectado estas y otras
sustancias en el Rio Suquia de la provincia de Cérdoba. Seguramente, a medida que se realice
este tipo de estudios en otros cuerpos de agua en el pais se detectaran situaciones similares.

La pregunta que surge inmediatamente es ;Cémo podemos medir estos metabolitos o sus
efectos? En principio, la manera teéricamente mas simple es medir las concentraciones presen-
tes en los distintos sustratos, por ejemplo, en el agua. Sin embargo, estos sistemas de medicion
son complejos, precisan de instrumental costoso y se debe ademas presuponer qué sustancias
se intenta detectar para poner a punto dichos sistemas de medicion. Es por esto que muchas
veces para analizar los efectos se utilizan modelos biolégicos denominados “especies centinela
o bioindicadoras” u “organismos test” en las que se buscan determinados efectos fisiolégicos.
Por ejemplo, si estamos cerca de una descarga de efluentes domiciliarios uno podria hipotetizar
que podria detectar efectos, en el modelo bioldgico elegido, inducidos por hormonas esteroideas.

Y existen herramientas practicas para hacerlo. Por ejemplo, se puede estudiar la relacion de
sexos (si las poblaciones de peces que se estudian no sufren procesos migratorios ni son her-
mafroditas naturales), estudiar la relacion plasmatica entre estrogenos y andrégenos o evaluar
las concentraciones plasmaticas de una proteina de origen hepatico denominada vitelogenina
(Vtg) que ha resultado particularmente sensible a los estrdgenos ambientales.

¢, Qué es, qué funcién tiene y como se utiliza esta proteina como biomarcador de exposicion
a estrégenos? En peces, son sintetizadas en el higado en respuesta al E2 de origen ovarico, que
son incorporadas al oocito y transformadas, dando origen al vitelo, el cual provee los nutrientes
necesarios para el desarrollo embrionario en animales oviparos. El proceso por el cual se pro-

duce Vtg (en peces se ha descripto mas de una variante) y se incorporan al oocito se denomina
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vitelogénesis. Como este proceso es dependiente de Ez de origen gonadal, la exposicién a es-
trégenos ambientales puede también estimular este proceso (Figura 8.2.). En condiciones nor-
males, esta proteina (en principio exclusiva de los peces hembra), puede ser detectada en peces
machos expuestos a ambientes contaminados con xenoestrogenos. Como en los peces macho
esta proteina no puede ser exportada ni acumulada en ningun érgano blanco, queda en circula-
cion en el plasma. Ademas, los peces macho expuestos a ambientes estrogénicos presentan
alteraciones en los niveles de andrégenos plasmaticos y anormalidades en la histoarquitectura
testicular. La presencia de Vtg puede también ser detectada en el mucus superficial que recubre
el cuerpo del animal lo que representa una herramienta de evaluacion interesante ya que no se

debe manipular demasiado al pez, ni sacarle sangre o sacrificarlo.

@ 17 p-estradiol/xenoestrégenos
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L, L, - VigmRNA O\

ERE Gen de Vtg ’

Figura 8.2: Mecanismo molecular de la sintesis de vitelogenina en un hepatocito de pez. El E,, o algun xenoestrégeno,
se une a los receptores de estrogenos, trasloca al nucleo e inicia el proceso de transcripcion y traduccion de la viteloge-
nina que es secretada a circulacion general.

Existen también otros métodos para detectar actividad estrogénica en matrices acuosas,
como por ejemplo el uso de bioensayos de transactivacion in vitro. Estos ensayos constan del
uso de lineas celulares transfectadas con el receptor de estrégenos que emiten fluorescencia en
respuesta a la presencia de estrogenos en la matriz acuosa. A pesar de que estos ensayos son
costosos, son extremadamente sensibles y se han utilizado con resultados positivos en analisis
de aguas de distintos paises desarrollados, asi como en aguas continentales de la Republica
Argentina. Los resultados preliminares obtenidos en nuestro pais permiten ademas hipotetizar
que es probable que debido a la falta o al tipo de tratamiento de aguas residuales, este problema

sea mas grave aun que en los paises desarrollados.
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A pesar de haber enunciado so6lo un tipo de conflicto ambiental, como ser el de la presencia
de estrégenos en cuerpos de aguas asociadas a poblaciones humanas, podemos pensar qué
otro tipo de sustancias de origen antrépico son liberadas y pensar en formas de identificacion y
del modo de accion.

En resumen, la problematica de la presencia de compuestos desorganizadores endocrinos no es
privativa de los paises desarrollados y cada vez se publican mas datos acerca de este problema en
paises en vias de desarrollo. Esto puede deberse en parte a que los sistemas de tratamientos de
residuos cloacales son ineficientes o bien, en muchos casos directamente inexistentes. También es
importante considerar que en nuestro pais estos compuestos aun no han sido sometidos a criterios
de regulaciéon o normas para la protecciéon de la salud humana ya que la falta de datos impide la
correcta evaluacion de los riesgos asociados, asi como el tratamiento y descarte pertinentes. De esta
forma, una evaluacion integral, asi como mas informacion sobre los efectos en la flora y fauna autéc-
tonas aportaria a la resolucién del interrogante y obligaria a los organismos reguladores a reevaluar

sus normas y directrices en el sentido de la proteccion ambiental y de la salud humana.
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CAPITULO 9
Efectos de los contaminantes
sobre el comportamiento

Bettina Eissa y Natalia Ossana

Dedicado a Lucrecia Ferrari y Alfredo Salibian

Quienes fueron, son y seran nuestros mentores y guias.

La conducta es un rasgo bioldgico resultado del proceso de seleccion natural. La teoria de
Darwin postula que el resultado principal de estos procesos es la adaptacion biolégica. La
seleccién natural favorece rasgos, como los conductuales, que son utiles en la lucha por la
supervivencia y la reproduccion. La conducta animal es la resultante de la interaccion entre la
carga genética, su estructura y fisiologia, y las caracteristicas del ambiente. Todo esto consti-
tuye el marco necesario para el desarrollo del comportamiento. Asi, la vida de un organismo
esta estrechamente adaptada a las condiciones fisicas y quimicas propias de su entorno y
también a las bioticas, producto de la interaccién con individuos de su misma especie u otras,
que integran la comunidad de la cual forma parte. En suma, los animales responden ante even-
tos y variaciones de diverso caracter que pueden ocurrir en su ambiente. (Pelaez del Hierro y
Vea Baro, 1997; Del’Omo, 2002).

La toxicologia y el comportamiento

El comportamiento sirve como un nexo entre los procesos fisioldgicos y ecoldgicos, siendo un
parametro ideal para estudiar los efectos adversos de los contaminantes en ambientes naturales
o en condiciones de laboratorio (Grue y col., 2002; Gilmour y col., 2005).

Desde la perspectiva toxicologica, el estudio del comportamiento contempla observaciones
que pueden ser cuantificadas objetiva y rapidamente. Tedricamente cualquier patron comporta-
mental de un animal puede servir para un test toxicoldgico, pero en la practica, los experimentos
son mas confiables si se focalizan en un aspecto especifico. Esto se debe a que algunos de
dichos patrones pueden ser restringidos temporalmente (cortejo y reproduccion) y/o dificiles de

ser monitoreados en el laboratorio porque se ponen de manifiesto en una etapa definida del ciclo
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de vida, en alguna estacion particular del afio o en algun momento del dia (por ejemplo, compor-
tamientos de cortejo que solo se despliegan en un momento particular del dia o en una estacion
climatica del afio). Por ejemplo, Cazenave y col. (2008) observaron los efectos de la microcistina
sobre la actividad y la velocidad de nado en Jenynsia multidentata. Esta especie mostré una
variacion diaria de estos parametros natatorios que no se vieron modificados por el toxico.

En los ultimos 20 afios se ha incrementado el uso de animales acuéticos, tanto vertebrados
como invertebrados, como indicadores precoces de la calidad toxicolégica del medio acuatico.
Los peces fueron uno de los primeros en ser utilizados en los protocolos de monitoreo ecotoxi-
coldgico acuatico y aun siguen siendo de eleccion como especies centinela en diversos bioen-
sayos de toxicidad (de la Torre y col., 2002, 2005; Scarcia y col.,2014; Ossana y col., 2016).

Los ensayos biolégicos o bioensayos son herramientas de diagnéstico adecuadas para de-
terminar el efecto provocado por algin agente fisico, quimico o biolégico sobre un organismo de
prueba bajo condiciones experimentales especificas y controladas (Ronco y col., 2004).

Los bioensayos para evaluar parametros comportamentales con organismos acuaticos se han

disefiado considerando:

a. Comportamientos individuales:

» Respuestas locomotoras (de tipo preferencia/rechazo) y cambios en la actividad (Drum-
mond y Russom, 1989; Svecevicius, 1999).

+ Aprendizaje y retencidon de comportamientos condicionados.

« Comportamientos de alimentacion (Wendelaar Bonga, 1997).

+ Seleccién de ambientes por su perfil fisicoquimico (por ejemplo concentracion de oxi-
geno y temperatura).

* Respuestas ventilatorias (movimientos operculares y bucales).

» Natacién: alteracion de la velocidad y direccion de nado, pérdida de equilibrio, etc.
(Eissa y col. 2009, Meijide y col., 2018).

b. Comportamientos sociales:
* Interacciones predador-presa (Weis y Candelmo, 2012).
* Relaciones sociales (agresion, territorialidad, jerarquias) (Bridi y col., 2017).
» Comportamientos reproductivos (cortejo, cuidado parental, desove).

» Sefales de alarma (Speedie y Gelai, 2008).

Estos comportamientos también se identifican como respuestas primarias a las que siguen
las respuestas secundarias o fisiolégicas. En la Figura 9.1. se esquematiza el circuito de eventos
que un estimulo ambiental puede desencadenar en un organismo hasta que se generan res-

puestas comportamentales (primarias) y fisiolégicas (secundarias).
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Estimulo Ambiental

Percepcion sensorial

Procesamiento central

Respuestas

Fisiologicas: Comportamentales:

e Hormonales Interaccién presa-predador
Metabdlicas Reproduccion
Cardiorrespiratorias Comportamientos sociales

Inmunes Alimentacion

Figura 9.1: Interrelaciones de factores ambientales y fisiolégicos y su influencia en la performance
del comportamiento normal (de Scott y Sloman, 2004).

El comportamiento juega un importante papel en la seleccion del habitat, de manera tal que
un organismo en un medio contaminado puede encontrarse restringido a una parte del ambiente
cuyos parametros estén dentro del rango de su tolerancia homeostatica.

Siendo que el comportamiento esta sujeto a la seleccion natural, se podrian seleccionar los
tipos de conductas que favorecerian la adaptacién del animal al estrés ambiental.

En el area que nos interesa, se entiende por estrés al estado producido por un factor am-
biental que lleva los niveles de las respuestas adaptativas del animal a valores diferentes de
los de sus limites homeostaticos de tolerancia, por lo que su probabilidad de sobrevivir se vera
reducida (Hugget, 1992).

Dentro de todas las respuestas generadas frente a una situacion de estrés, el comportamiento
animal juega un rol dual. Por un lado, puede permitir evitar estimulos peligrosos mientras que
por el otro, en un contexto ecotoxicoldgico, es un atributo indicador que pone en evidencia el

grado de estrés ambiental en el que se encuentra el animal (Beitinger, 1990).
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Cuando los contaminantes alcanzan habitats acuaticos afectan a la biota de esos ambientes
en grado variable (segun su sensibilidad, edad, sexo, estado nutricional, etc.), pudiendo desen-
cadenar algunas alteraciones conductuales inmediatas, a las que se considera biomarcadores.
El termino biomarcador o marcador bioldgico, usado en un sentido amplio, es un cambio obser-
vable o medible de caracter variable a nivel molecular, bioquimico, celular, fisiolégico o compor-
tamental que revela la exposicién, presente o pasada, de un organismo en un medio en el que
se halla una sustancia quimica de caracter contaminante (Lagadic y col., 1997).

Entre los diferentes tipos de biomarcadores, los comportamentales constituyen un grupo de
indicadores que concita el interés creciente en estudios de Ecotoxicologia Acuatica. Las altera-
ciones comportamentales de los individuos afectados pueden constituirse en biomarcadores de
efecto. Estas respuestas pueden repercutir en niveles superiores de organizacién como los de
poblacion y/o comunidad (Fleeger y col., 2003).

A continuacion, se describen algunos parametros etologicos utilizados en estudios ecotoxico-
I6gicos orientados al estudio de diferentes aspectos de la problematica ambiental asociada a los

efectos adversos de los contaminantes que pueden hallarse en los medios acuaticos.

Técnicas de evaluacion

Aclimatacion

La aclimatacion se define como los cambios que ocurren en el estado fisiologico debido a
ajustes a largo plazo frente a ambientes que difieren en uno o dos parametros como por ejemplo
la temperatura (Hill y col., 2016).

La importancia del tiempo de aclimatacion adecuado se ha descripto en las pautas estandar para
pruebas de toxicidad (ASTM, 2014; IRAM 29112/2008), y se ha enfatizado la relevancia especifica

para la investigacion del comportamiento con peces (Kane y col., 2005; Melvin y col., 2017).

Velocidad de nado critica

La velocidad de nado critica (Ucrit) es una medida estandar para evaluar las capacidades de
natacién de los peces. Para realizar esta medicion, se introduce un pez en un tunel de agua en
el que el investigador puede controlar la velocidad de la corriente. La medida se inicia a baja
velocidad del agua que luego se incrementa gradualmente a intervalos prescritos. Los peces
tienden a mantener su posicién en el tunel de agua contra la corriente hasta que se acumula la
fatiga. El tiempo y la velocidad en la que se observa la fatiga de los peces se utiliza para calcular
la velocidad critica de la natacion. Esta metodologia es ampliamente utilizada para evaluar los

efectos de los contaminantes en la performance de nado de los peces (Kolok y col., 1998).
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Figura 9.2: Fotografia y diagrama esquematico del respirdmetro de tinel de natacion (LoligoSystems SW10200, Dinamarca).

La velocidad de nado critica se calcula segun la férmula:

Ucrit = Ui + (Ti/Tii x Uii)

Donde, Ucrit: velocidad de nado critica (cm/s); Ui: mayor velocidad mantenida por 5 minutos;
Ti: tiempo de fatiga en la ultima velocidad de corriente (min); Tii: intervalo de Ui(5 min); Uii: incre-

mento en la velocidad (5 cm/s).

indice de actividad relativa

Algunos autores como Kolok (1999) y Grillitsch y col. (1999) demostraron que las variaciones
individuales asociadas a la performance de nado, son importantes e inevitables. Ellos concluye-
ron que el andlisis de los datos experimentales se debe realizar utilizando una aproximacion
individual, evaluando los parametros conductuales de cada animal, antes y durante la exposicion
al toxico. Por este motivo Eissa (2009) disefid un método de célculo que permitié estandarizar
los resultados en forma numérica mediante un indice de Actividad Relativa (la). A través de este
indice se pudo evaluar y expresar cuantitativamente la actividad natatoria total de los peces, y
detectar comparativamente variaciones de la misma en diferentes periodos, condiciones y perio-

dos experimentales.
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Actividad natatoria total expresada como el indice de Actividad Relativa (la). EI mismo se

calculé de la siguiente forma:

la = promedio de los movimientos totales del periodo experimental

movimientos totales del dia i

donde, i = dia de la experimentacién
Cuando la = 1 no se produjeron cambios en la actividad natatoria total, mientras que un la >1

indica que ocurrié una disminucion en la actividad natatoria; lo contrario corresponde cuando la <1.

Preferencias espaciales

Otra metodologia utilizada en la evaluacion comportamental es la evaluacién del uso del es-
pacio de los peces. Para tal fin se pueden sectorizar los acuarios y registrar preferencias espa-
ciales o conductas de escape del sitio de goteo del toxico. Esta evaluacidon puede realizarse a
partir de filmaciones y el posterior analisis mediante el uso de algun software (Animaze, Lo-
lyTrack, etc.) o por observacion directa de las imagenes. En la Figura 9.3. se esquematiza un

modelo de pecera para evaluar la distribucidn de los peces en ensayos de toxicidad.

Goteo del Téxico
. Capa superficial

— Capa media

—

J Capa profunda

—

Distancia del punto de goteo

Figura 9.3: Esquema de una pecera sectorizada.

c.1) Preferencia Altitudinal evaluada como frecuencia de veces (en %) que el animal fue re-
gistrado en cada una de las franjas horizontales en los acuarios (Capa superficial, media
o profunda) o numero de peces en cada franja en determinados periodos de tiempo (cada
1 0 5 minutos, por ejemplo). Dipp y col. (2018) evaluaron dos indicadores de ansiedad
en peces: el tiempo de permanencia en la capa superior y el tiempo requerido por los

peces para acceder a dicha capa.
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c.2) Preferencia Lateral evaluada como frecuencia de las veces (en %) en que un pez fue
registrado en cada una de las franjas verticales en los acuarios 0 nUmero de peces en
cada franja en determinados periodos de tiempo (cada 1 o 5 minutos, por ejemplo) o

distancia del punto de goteo.

Distancias de recorrido y Velocidad media de natacién

La natacion de los peces incluye un conjunto de parametros que pueden ser afectados por la
exposicion a una diversidad de contaminantes. Las alteraciones en la natacion pueden evaluarse
cualitativamente y cuantitativamente. El estudio de la velocidad de nado es una de las medidas
mas sensibles para detectar la contaminacion.

La metodologia utilizada para evaluar estos parametros en general consiste en filmaciones
de corta duracién (6-10 minutos) que luego son evaluadas con programas especificos tales como
ANY-Maze, LolyTrack o Ethovision, muchos de ellos se encuentran disponibles de modo gratuito.

Evaluacion de conductas sociales

Estas evaluaciones se realizan a partir de filmaciones cuya duracion dependera de los obje-
tivos especificos del investigador. Generalmente la extension en el tiempo oscila entre 15y 60
minutos. Son muchos los parametros que pueden estudiarse a partir de las filmaciones: interac-
ciones predador-presa, respuesta a sefiales de alarma, conductas sexuales (cépulas o intentos
de cépula), conductas agresivas (persecuciones, mordidas, coletazos), territorialidad, estableci-
miento de jerarquias, comportamientos alimentarios, etc.

Las metodologias utilizadas para evaluar las filmaciones se agrupan dentro de dos grandes

categorias (Fonio y col., 2012):

1. Muestreo focal: el observador mantiene la atencién centrada Unicamente en el comporta-
miento de un individuo a lo largo de toda la sesidon. En cada sesion se focalizan diferentes
individuos a fin de recoger informacién de todo el grupo.

2. Muestreo multifocal o de barrido: el observador focaliza a cada uno de los sujetos del grupo
por turnos y durante cortos intervalos de tiempo. Por ejemplo, se cuenta cuantos individuos

del grupo se estan alimentando o se encuentran en la superficie del acuario.

En la Tabla 9.1. se describen algunos comportamientos agresivos usualmente utilizados en

estudios toxicoldgicos:
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Tabla 9.1. Conductas agresivas (Adaptado de Colman y col., 2009)

Comportamientos agresivos Descripcidon
Mordidas Accion de morder del pez dominante al final de una persecucion.
Persecuciones Los peces dominantes se dirigen hacia los peces subordinados

y, @a menudo, los muerden al final del intervalo de persecucion.

Giros Los peces se alinean de cabeza a cola frente a las direcciones
opuestas. Ambos nadando hacia adelante formando un circulo.

Evasion Los peces subordinados permanecen muy quietos, y en contacto
con el fondo del acuario para evitar ser perseguidos o mordidos
por los peces dominantes.

Alteraciones en el nado

Drummond y Russom (1989) estudiaron sobre Pimephales prometas la toxicidad comporta-
mental debido a la exposiciéon a un gran numero de xenobidticos, clasificando los sintomas de

alteracion en el nado en tres clases de sindromes:

1. de hipoactividad: se reduce la actividad locomotora espontanea y la respuesta frente a un
estimulo externo es pequefa o inexistente, batido opercular rapido y corto;

2. de hiperactividad: la actividad aumenta y se aprecia un aumento en la respuesta frente a
un estimulo, el batido opercular es amplio;

3. de deformidad fisica: la actividad esta usualmente deprimida, existe una sobre reacti-
vidad frente a un estimulo; se observan ademas espasmos, convulsiones, escolio-

sis/lordosis y hemorragia.

Algunos resultados obtenidos en la evaluaciéon de parametros
comportamentales para evaluar toxicidad

Hace aproximadamente 20 afios en el Laboratorio del Programa de Ecofisiologia (PRODEA-
Universidad Nacional de Lujan) iniciamos el estudio de los efectos de algunos contaminantes

sobre el comportamiento de peces. Aqui les presentamos alguno de nuestros resultados:

Efectos de la exposicion a Cadmio subletal

El Cadmio (Cd) se utilizd como téxico de referencia. Se trata de un metal no ferroso que llega

al ambiente a partir de la galvanizacion, produccion de baterias de Niquel-Cadmio, fabricacién
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de estabilizadores de cloruro de polivinilo, pigmentos y esmaltes, celdas fotoeléctricas, cables
eléctricos, acumuladores, fusibles, laminados de vapor y soldadura, aleaciones, combustion de
diesel y petroleo, fertilizantes fosfatados, pesticidas, deshechos de fundiciones y refinamiento de
metales no ferrosos (Cobre, Niquel y Zinc) y petréleo (Bandara, 2010).

Se ha demostrado su efecto teratogénico, embriotoxico, carcinogénico, y nefrotéxico en in-
vertebrados, vertebrados e incluso los seres humanos (Luo y col., 1993; Ossana y col, 2009).
Este metal puede ser absorbido desde el entorno por las branquias de peces debido a su area
extensa en contacto con el medio externo y al reducido espesor de las membranas (Vigliano y
col., 2006). Un efecto comun de la exposicion al Cd en los vertebrados, es la hipocalcemia, la
cual es acompafiada algunas veces por hipermagnesemia. En los peces ese efecto se atribuye
a la inhibicion de la captacion de Ca*? (WHO, 1992; Sloman y col., 2003; Evans y col., 2005;
Ferrari y col., 2009). En la Tabla 9.2. se muestran los resultados obtenidos en la determinacion
del Indice de Actividad Relativa en Cyprinus carpio expuestos a Cadmio y sus Controles contem-
poraneos y luego de su transferencia a medios limpios (R) (recuperacion) (Eissa, 2009).

Se registraron diferencias significativas entre el periodo Control y el de Exposicion para Cy-
prinus carpio en las tres concentraciones de Cd. Ademas, se observaron diferencias entre los

periodos Control y Recuperacion para 0,30 y 0,60 mg.L".

Tabla 9.2. indice de Actividad Relativa (I.) de juveniles de Cyprinus carpio expuestos a Cd
y de individuos que fueron pasados a medios limpios para evaluar recuperacion.

Concentracion de Control (C) Exposicion (E) Recuperacion (R)
Cadmio (mg.L™)

0,30 1,060 + 0,170 (56) 2,850 £ 1,400 (56)** 1,170 £ 0,180 (98)**
0,50 0,815+ 0,053 (36) 1,550 £ 0.600 (36)** 1,070 £ 0.330 (63)
0,60 0,820 £ 0,080 (16) 1,029 £ 0,102 (16)** 1,084 £ 0,316 (28)**

Datos expresados como medias + ESM; entre paréntesis, nimero de determinaciones. **: p<0,01

Efectos de la exposicion a Ibuprofeno

El ibuprofeno se encuentra dentro de los antiinflamatorios no esteroideos (NSAIDS); los mis-
mos inhiben las ciclooxigenasas que catalizan la biosintesis de prostaglandinas, las cuales estan
parcialmente involucradas en la génesis del dolor y la inflamacion. Esta inhibicion es responsable
del efecto analgésico y antiinflamatorio (Cleuvers y col., 2004; Salibian, 2014). Entre otras fun-
ciones de las prostaglandinas esta su habilidad para causar contracciones musculares en dife-

rentes 6rganos con efectos sobre la presion sanguinea y la circulacion.
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Efectos sobre la natacién
En la Figura 9.4. se muestran los resultados del la en ambos periodos experimentales: Control
(Dia 1 a 4) y Exposicion (Dia 5 a 18) (Eissa y col., 2014).
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Figura 9.4: indices de Actividad Relativa (I,) de los peces Expuestos a 100 ug Ibuprofeno.L™". Datos expresados como

medias + ESM (N= 12). La flecha negra indica el momento en que se realizaba la renovacion del medio. *indica diferencia
significativa respecto del control (p<0.01)

Cuando se aplico esta técnica en la evaluacion de la toxicidad del Ibuprofeno en medio acua-
tico, observamos que inmediatamente al inicio de la exposicién al farmaco (dia 5) ocurrié un
breve y transitorio aumento significativo del la, es decir una disminucion de la actividad natatoria
de los peces que paulatinamente volvid a sus valores basales, sin embargo, el aumento volvié a
repetirse el dia 9 y el 14. Es interesante mencionar que los aumentos del indice fueron coinci-
dentes con los momentos en los cuales se producia la renovacion del medio. En ningun caso se
registré mortalidad en los peces ensayados.

En la Tabla 9.3. se muestran los resultados de los ensayos de exposicion a 100 ug/L (concen-
tracién nominal) a machos y hembras de con Cnesterodon decemmaculatus. Estos resultados se

obtuvieron con el software LolyTrack luego de filmaciones individuales de 6 minutos cada una.

Tabla 9.3: Efectos sobre la natacion en C. decemmaculatus expuestos a ibuprofeno

Sexo(n) Longitud Velocidad  Aceleracion Actividad Distancia
[mm] [mm/s] [mm/s2] [s] [n° cuerpos]
Ct Hembras (16) 21,50,9 1942 194116 11207 110£15
r
Machos (15) 20,6+0,5 21+12 21125 110+10 125423
BU Hembras (16) 19,5+1,0 18+2° 176£15° 100£08 104+19°
Machos (13) 20,6+0,4 2943 2731528 113+08 155+15°
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Los parametros natatorios de las hembras no mostraron diferencias estadisticamente signifi-
cativas entre tratamientos, pero si se observo que las que estuvieron expuestas tienden a tener
valores entre un 5 y un 10% menores que sus controles. En el caso de los machos las diferencias
en la velocidad son significativas desarrollando una velocidad media 50% mayor que la de los

machos control(Ferro, 2017).

Efectos sobre conductas sociales

Los comportamientos reproductivos y agresivos son controlados hormonalmente y pueden
servir como indicadores sensibles de la exposicién subletal a diversos compuestos (Scott y
Sloman, 2004).

En los ultimos afos, la actividad sexual se ha utilizado como un indicador no invasivo y sen-
sible de toxicidad, con alteraciones en el comportamiento reproductivo que incluyen una dismi-
nucion en la intensidad de la exhibicion sexual y en la frecuencia de intentos de copula y copulas
(Huang y col., 2015; Wang y col., 2014).

En la Figura 9.5. se muestran fotografias correspondientes a algunas alteraciones comporta-

mentales de Cnesterodon decemmaculatus expuestos a ibuprofeno.

Figura 9.5: Alteraciones observadas en Cnesterodon decemmaculatus expuestos a ibuprofeno. a) Episodio de nado
alterado; b) Intento de copula; c) Agresion (coletazo).

En la Figura 9.6. se presentan resultados correspondientes a la evaluaciéon de comportamien-
tos sociales en Cnesterodon decemmaculatus luego de una exposicién a 50 y 130 ug/L de Ibu-
profeno. Estos resultados fueron obtenidos por el método de barrido a partir de videos de 15

minutos de duracion.
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Figura 9.6: a) Numero de intentos de copula (media tESM);
b) Numero de agresiones (media +tESM) (de Diego y col., 2018)

Para ambos grupos expuestos se observd una reduccién parcial de las conductas agresivas

y los intentos de copula. Ambas reducciones fueron estadisticamente significativas.

Otros trabajos realizados en Argentina

En la Argentina hay varios grupos de investigacion que estan llevando a cabo estudios sobre
efectos de contaminantes en el comportamiento de peces:

Universidad de Cérdoba:

Bonifacio y col. (2016) de la Universidad de Cdérdoba utilizaron el programa ANY-Maze®
Stoelting Co. Cazenave y col. (2008) estudiaron la actividad natatoria a partir de registros de
10 min cada hora durante 24 hs usando una filmadora conectada a una computadora. Evalua-
ron la velocidad media y el porcentaje de movimiento de Jenynsia multidentata por exposicion
a microcistina-RR.
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Universidad de Buenos Aires

En La Facultad de Ciencias Exactas y Naturales de esta Universidad se estan llevando
adelante estudios comportamentales con Gambusia holbrooki expuestos a un antidepresivo
donde evallan la actividad natatoria a partir de filmaciones con el software Ethovision XT 12.0
(Meijidey col., 2018).

Llamazares Vegh y col. (2021) investigaron las diferencias en la morfologia externa, el estado
nutricional y las capacidades de natacion de larvas tempranas de Prochilodus lineatus alimenta-

das y no alimentadas en condiciones experimentales.

Discusion final

Los pioneros en el estudio del comportamiento animal argumentaban que para comprenderlo
completamente se deberia conocer el desarrollo, la causa y la evolucion de las conductas. Tra-
dicionalmente la Fisiologia y la Biologia del Comportamiento se visualizaban como dos campos
separados y la literatura se focalizaba en uno u otro. Actualmente, ambas disciplinas se han
integrado relacionando estudios empiricos de laboratorio con observaciones de campo (Grue y
col., 2002).

Los estudios comportamentales integran procesos bioquimicos, celulares y neuronales y sir-
ven como enlace a las respuestas fisioldgicas frente a los procesos ecoldgicos. Los biomarcado-
res comportamentales son una herramienta Gtil para evaluar de manera temprana los efectos de
la contaminacion y su implementacion en estudios de evaluacion de impacto ambiental y moni-

toreo de cuerpos de agua seria muy valiosa.
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TERCERA PARTE

Respuestas a nivel de los ecosistemas



CAPITULO 10
Efectos de los contaminantes sobre poblaciones

Federico Rimoldi

Introduccion

Retomando las definiciones y objetivos de la ecotoxicologia discutidos en los capitulos pre-
vios, uno de los principales desafios de los ecotoxicélogos es estudiar y predecir los efectos que
los contaminantes pueden ocasionar sobre las poblaciones naturales, y consecuentemente, so-
bre el resto de los niveles de organizacion supra-poblacionales. A pesar de esto, en general los
estudios desarrollados en el campo de esta disciplina cientifica, son abordados desde un enfoque
que dificulta la extrapolacion de los resultados a condiciones reales. Por ejemplo, la obtencion
de puntos finales como el NOEC o LOEC a partir de un bioensayo de toxicidad, involucra la
existencia o no de significancia estadistica respecto a un grupo de individuos control, pero nos
lleva a preguntarnos ¢ Cual es la relevancia de un efecto que result6é estadisticamente significa-
tivo sobre la viabilidad y desarrollo de una poblacién natural de la especie? Esta pregunta ad-
quiere mas relevancia, si los puntos finales son estudiados en condiciones de laboratorio y no
involucran aspectos comportamentales y reproductivos. Por otro lado, este tipo de efectos, ; Qué
valor predictivo tienen sobre el desempefio de una poblacién en un ecosistema?

La ecologia define a una poblacion como un grupo de individuos de una misma especie que
coexisten e interactian en un mismo espacio y tiempo. Esto significa que se trata de un conjunto
de individuos que comparten propiedades bioldgicas y ecoldgicas, que les dan una alta cohesion
reproductiva y ecoldgica. La cohesién reproductiva implica el intercambio de material genético
entre los individuos, mientras que la cohesion ecoldgica supone la presencia de interacciones
entre ellos debido a que poseen requerimientos similares para la supervivencia y la reproduccion.
El limite fisico referido en la definicion previa, determina un aislamiento geografico entre los or-
ganismos de diferentes poblaciones que puede ser superado sélo de manera ocasional, predo-
minando entonces el movimiento libre de los organismos dentro del area geografica que limita a
la poblacion. Esta dimension espacial es incorporada en los estudios poblacionales a través del
analisis de la distribucion de los organismos en espacio “estructura poblacional’. Mientras que la
dimension temporal se manifiesta a través del analisis de la “dinamica de las poblaciones”, que
se corresponde con el estudio de la variacion en el tiempo de los atributos espaciales. Sin em-

bargo, un mero agrupamiento de individuos en un mismo tiempo y espacio geografico no deter-
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minan que estemos en presencia de una poblacion bioldgica. Las interacciones entre los com-
ponentes de un nivel de organizacion son fundamentales para definir al mismo, ya que determi-
nan propiedades Unicas (“propiedades emergentes”), que son incapaces de ser predichas por
la simple suma de los componentes del nivel anterior. Asi como el punto de fusion del agua no
puede ser predicho a partir de la suma de los puntos de fusion de hidrégeno y el oxigeno, en una
poblacion existen ciertas propiedades emergentes que son particulares de este nivel de organi-
zacién y que pueden ser estudiadas para conocer el estado de las mismas.

De esta forma, cualquier estudio poblacional (incluidos obviamente los que analizan los
efectos de contaminantes sobre este nivel de organizacion biolégico) debe incorporar el ana-
lisis de propiedades emergentes para poder efectuar conclusiones y predicciones sobre su

comportamiento.

Estructura poblacional

Como se mencion6 previamente la estructura de una poblacion refiere al tamafio y distribucién
de los componentes de la misma en un espacio fisico definido. Si bien esta definiciéon no parece
presentar dificultades, la determinacion del espacio fisico que pone limite a las poblaciones no
siempre resulta sencilla y presenta un alto grado de subjetividad. La discusién en relacion a los
limites impuestos a una poblacion es un debate aun irresoluto, por lo que en términos practicos
los limites que les son impuestos a las poblaciones para su estudio se realizan en general te-

niendo en cuenta principalmente cuestiones operativas relacionadas con el objetivo de estudio.

Medidas de tamaino poblacional

Uno de los componentes principales del estudio de la estructura de una poblacion reside en
conocer el tamafio (o abundancia) de la misma, la cual es el resultado de factores fisicos del am-
biente, de las relaciones intra e inter especificas y de la historia de vida de la poblacién. La abun-

dancia poblacional puede ser expresada de diferente forma de acuerdo al objetivo de estudio:

La abundancia absoluta se define como el niumero total de individuos en la poblacién. Por
ejemplo, la abundancia absoluta de la poblacion de venado de las pampas (Ozotoceros bezoar-
ticus) de la Bahia de Samborombdn asciende a 200 individuos.

La abundancia puede también ser expresada en términos relativos, ya sea: en funcioén del
numero de individuos de otras especies presentes en el area; como el numero de individuos de
una determinada edad en relacion al numero total de individuos de esa especie; o bien en rela-

cion a la intensidad de muestreo (horas hombre, horas trampa). Por ejemplo: Numero de indivi-
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duos/Unidad de captura, Numero de individuos observados/Unidad de tiempo, nimero de hue-
llas/metros recorridos, numero de lechuzas/cueva, numero de cantos/tiempo de observacion, nu-
mero de perros/habitante.

La densidad poblacional es otra medida del tamafo de la poblacion en la que el nUmero de
individuos es expresado en funcién de la unidad de superficie o volumen. Por ejemplo, un estudio
de diversidad de fitoplancton en el ambientes I6ticos y lenticos de la localidad de Diamante (Entre
Rios) determiné que la densidad promedio de Tribonema subtilissimum (Xanthophyceae) fue de
86,5 individuos por ym? (Mirande y col., 2009).

En cualquiera de los casos, no siempre es posible el conteo directo del numero de individuos
(estimacion directa), siendo necesario recurrir a la observacion de indicios, como huellas, heces,
nidos, dafios a plantas, etcétera, para su estimacion (estimaciones indirectas).

La biomasa, en términos poblacionales, es la unidad de materia organica acumulada en la
poblacion. Si bien estrictamente no representa una variable de relacion directa con el tamafo
poblacional, en los casos donde los individuos que componen la poblacion presentan tamanos
relativamente homogéneos, podria utilizarse como una aproximacion. La biomasa estéa estrecha-
mente relacionada con la productividad de la poblacién estudiada, por lo tanto representa una

variable muy util a la hora de evaluar su estado.

Proporcion de sexos

La proporcion de sexo de una poblacion indica la cantidad en términos relativos de machos y
hembras presentes. Probabilisticamente, en una poblacion de una especie que se reproduce
sexualmente la proporcidn de sexos deberia ser cercana a 1 (50% de Machos-50% de hembras).
Sin embargo, esto no siempre es asi ya que por cuestiones comportamentales la relacion de
sexos puede variar (competencia reproductiva). Esta proporcion influye fuertemente sobre la pre-
sion de la seleccion sexual, ya que la intensidad de la competencia por la cépula depende de la
cantidad de parejas sexuales disponibles. Por otro lado, teniendo en cuenta que en algunos ca-
sos los machos y hembras pueden presentar sensibilidad diferencial ante algunos contaminantes
(por ejemplo en especies con marcado dimorfismo sexual por tamafo, la cantidad de un conta-
minante por unidad de masa va a variar entre macho y hembras si fueron igualmente expuestos),

esto también puede ser un condicionante para una relacion de sexos desigual.

Distribucion horizontal

Patrén de distribucion de los individuos en las poblaciones
Dentro de una poblacion los individuos generalmente se distribuyen en el ambiente siguiendo
3 patrones generales (Figura 10.1.). Los determinantes de los patrones de distribucién que asu-

men los individuos de una poblacion tienen que ver con la distribucidn espacial de los recursos
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que dichos individuos utilizan. Si bien estos patrones resultan mucho mas evidentes en organis-
mos sésiles o de baja movilidad, también pueden ser observados en organismos con gran capa-
cidad de dispersion.

De esta forma los patrones de distribuciéon generales son:

Azar: Todos los organismos igual probabilidad de ser hallados. Varianza (S?) = media. En
general es observable a baja estala espacial

Agrupada: Los organismos se distribuyen en grupos. Varianza (S?) > media. Es el patrén
predominante cuando se estudian grandes superficies. Este tipo de patron se da en individuos
cuya distribucién es altamente dependiente del ambiente

Uniforme: se trata de un patrén generalmente artificial, que se da en poblaciones antropiza-
das (Ej. Cultivos). Varianza (S?) < media. En los casos en los que esta distribucion se da natu-

ralmente, en general esta asociada a una interaccién negativa entre los organismos.

v T
R @ B B BO0
AR % e oang
B8 L0 @ BHBDHYD

%

g W XHRE K% %3
Distribucion Distribucion Distribucion
al azar agrupada uniforme

Figura 10.1: Representacion grafica de los patrones generales
de distribucion de organismos en una poblacion

Estructura de edades

La estructura de edades de una poblacion es la distribucion porcentual de la composicion
etaria de la misma, es decir, el modo en que se distribuye el nimero total de individuos de la
poblacion en grupos de edades establecidas previamente por la persona que esta realizando el
estudio. Los grupos de edades puede tener unidades de tiempo diversas (afios, meses, dias,
etc.); referirse a estados de desarrollo (en general para individuos de crecimiento discreto — Por
ejemplo: huevo, larva 1, larva 2, pupa, adulto-); o0 a maduracién reproductiva (Edades pre-repro-
ductivas- juveniles, organismos potencialmente reproductores —Adultos-, edades post-reproduc-
tivas —seniles-), dependiendo del tipo de organismo estudiado. Si bien la estructura de edades
de una poblacidn representa el estado de la misma en un momento dado (podria ser represen-
tado como una fotografia), y por lo tanto, es una variable descriptiva de la estructura poblacional,
puede brindar algunos indicios sobre la dinamica de la misma. En la Figura 10.2. se representan
algunas de las principales morfologias que puede asumir una distribucion de edades (piramide
de edades). Una poblaciéon que asume una piramide de edades de tipo “progresiva”, en la que
hay mas cantidad de individuos en las edades jévenes y el numero va disminuyendo hacia las

edades superiores, sugiere que la misma se encuentra en crecimiento. Si no existen grandes
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diferencias en el numero de individuos de edades superiores y medias, la poblacién se encuentra
“estacionaria”; mientras que si la cantidad de individuos en edades juveniles es inferior a la de

edades medias, la piramide adquiere una forma “regresiva”, y la poblacion estaria decreciendo.

Edad

Progresiva Estacionaria Regresiva

Figura 10.2: Piramides de edades generales que puede presentar una poblaciéon

Dinamica poblacional

Como se ha venido mencionando, el tamafio de una poblacién es uno de las principales va-
riables que describen su estructura. Si alguna de las medidas directa de abundancia (niumero de
individuos, densidad) se expresa en funcion del tiempo (de manera total o parcial), se obtiene
una curva poblacional, que describe la forma en que la poblacion varia en el tiempo.

El nimero de individuos existente en un momento dado en una poblacién, depende del ba-
lance entre los individuos que se incorporan (nacimientos e inmigracién) y los que salen de la
misma (muertes y emigracion). Si bien la influencia de los fendmenos migratorios en el tamario
de una poblacion puede ser muy grande, desde el punto de vista ecotoxicolégico estos factores
en general son poco relevantes en relacion a la mortalidad y natalidad, que son variables de
afectacion directa por los contaminantes.

La mortalidad (y consecuentemente la supervivencia) poblacional, puede ser expresada de
diferentes maneras, lo cual dependera no sélo de la finalidad del estudio y la especie estudiada,
sino también de la posibilidad de obtener informacion. A continuacion, se resumen algunas de

las tasas de mortalidad mas comunmente utilizadas:

Tasa de mortalidad bruta: nUmero de muertos en relacion al total de individuos. Es una de
las formas de expresion de la mortalidad mas simple, pero también menos informativa. Permite
realizar consideraciones generales de la poblacion en estudio. Por ejemplo, a la hora de evaluar
los efectos de un xenobidtico sobre una poblacién natural (o una poblacion experimental de la-
boratorio), ésta es una de las mas utilizadas para comparar con una poblacién control, y permite
visualizar efectos en general agudos producidas por dosis altas. Sin embargo, esta expresién no

brinda mayor detalle sobre las edades (o estadios), o sexo mas susceptibles.
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Tasa de mortalidad especifica por sexo: mortalidad de machos o hembras respecto del
total. Ocasionalmente, en estudios de toxicidad, la tasa de mortalidad por sexos puede brindar
una primera aproximacion de los potenciales efectos sobre el tamafio poblacional en la siguiente
generacion, pero para esto se debe tener un buen conocimiento de la dinamica poblacional de
la poblacién no expuesta.

Tasa de mortalidad especifica por causas: mortalidad expresada en funcion del agente
que la genera. Se refiere a la probabilidad de morir que tiene un individuo de la poblacién, en un
periodo de tiempo como resultado de una causa particular. Es muy util a la hora de determinar
la influencia relativa de diferentes agentes de mortalidad en poblaciones de campo. En el ambito
de la ecotoxicologia permite diferenciar los efectos reales de un contaminante sobre la supervi-
vencia de la poblacion, de la mortalidad asociada a otras causas.

Tasa de mortalidad especifica por edad: se trata del porcentaje de individuos que mue-
ren en una determinada edad (rango de edad o estadio de desarrollo). En estudios ecotoxi-
colégicos esta expresion de la mortalidad es muy util a la hora de determinar los estadios
mas susceptibles — 0 mas resistentes- de una especie a un contaminante particular.

Todas estas tasas de mortalidad pueden también ser expresadas por periodos de tiempo

infinitesimalmente pequenas, de forma de obtener tasas instantaneas.

Tablas de vida

Las tablas de vida son una forma de expresar la mortalidad por edades de manera ampliada,
que permite ademas calcular una serie de parametros poblacionales que tienen gran valor des-
criptivo y predictivo de la dinamica poblacional. Histéricamente, los efectos de los contaminantes
sobre la supervivencia de los individuos, ha sido la principal variable de analisis utilizada en los
estudios ecotoxicolégicos. Con el paso del tiempo, el estudio de variables subletales ha ido ga-
nando cada vez mas terreno, permitiendo de esta forma conocer efectos a concentraciones mas
bajas. En los ultimos afios, los estudios ecotoxicolégicos han ido adquiriendo bases ecolégicas
mas firmes, haciendo hincapié cada vez mas en parametros relacionados con el fitness del or-
ganismo y con parametros demograficos y respuestas funcionales.

En las siguientes secciones se resumiran las principales herramientas utilizadas para es-
tudios demogréficos. Si bien en los ultimos afos las tablas de vida se han actualizado (tablas
de vida para ambos sexos) y existen herramientas informaticas que facilitan notoriamente
los calculos (Huang y Chi, 2011), aqui se presentaran las consideraciones basicas de manera
que el lector adquiera las bases conceptuales de cada parametro, y de esta manera pueda
actuar en consecuencia.

La tabla de vida es una herramienta que fue concebida y utilizada originalmente para analisis
demogréficos de poblaciones humanas. El hecho de permitir el calculo de la esperanza de vida,
resulté para las companias de seguro, una herramienta muy util para presupuestar los seguros
de vida de las personas. Fue Deevery en el afio 1947, el primero en poner en vista de los ecoélo-

gos la posibilidad de usar estas herramientas en ecologia de animales.
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Una tabla de vida es una sintesis de las estadisticas de mortalidad, supervivencia y fecundi-
dad por edad de una poblacién. Desde punto de vista metodoldgico es un herramienta muy sen-
cilla ya que consiste en: 1) determinar a priori “edades™; 2) contar y registrar el nimero total de
individuos vivos que alcanza cada una de esas “edades”; y 3) para las edades reproductivas
contar el numero de “descendientes” que aportan los individuos de cada edad. Teniendo en
cuenta que en la mayoria de las especies la proporcion de sexos es cercana a 1, y que en cues-
tiones reproductivas el papel determinante lo juegan las hembras, los modelos tradicionales para
la confeccion de tablas de vida consideran que la poblacion esta formada enteramente (y exclu-
sivamente), por hembras. Sin embargo, también, existen modelos que permiten la confeccion de
tablas de vida que consideran ambos sexos (estos son particularmente Utiles para especies con
distinta proporcién de machos y hembras).

Teniendo en cuenta la metodologia que se debe utilizar para recabar la informacion necesaria
para la construccién de la tabla de vida, existen 2 tipos de tablas:

Tabla de Vida Especifica por Edades — Horizontal: donde el registro del nimero de indivi-
duos que ingresa a cada una de las edades determinadas a priori, se realiza a partir del segui-
miento de una cohorte® real, desde el inicio de la misma hasta la muerte del Gltimo organismo.

Tabla de Vida Temporal — Vertical: No siempre es posible el seguimiento completo de una
cohorte real de organismos. Por ejemplo, hay especies que tienen ciclos de vida tan largos que
seria imposible (e incluso irrelevante), el seguimiento de una cohorte real. ;; Cémo haria un in-
vestigador para realizar el seguimiento completo de una cohorte de una poblacién de tortugas
terrestres que pueden llegar a vivir mas de 100 afios?. En casos como estos, la informacion para
elaborar la tabla de vida se realiza considerando una cohorte imaginaria que se construye a partir
de la estructura de edades de la poblacién. Es decir, se considera que el nimero de individuos
que ingresa a cada edad, es justamente el nimero de individuos que hay para cada edad en el
momento en que se elabora la estructura de edades. En otras palabras, se utiliza la informacién
tomada en un momento para elaborar una serie temporal. A pesar que este procedimiento pre-
senta evidentes limitaciones, es una alternativa valida cuando es imposible construir una tabla
de vida horizontal, siempre y cuando la poblacién se encuentre estacionaria (no crece ni decrece)
y presente superposicién de generaciones.

La Tabla 10.1. resume algunos de los parametros mas importantes que pueden calcularse
con una tabla de vida (Ravinovich, 1978). Mas adelante se brindara mas detalle de los parame-

tros mas importantes utilizados en el ambito de la ecotoxicologia.

4 En este caso como se ha mencionado precedentemente en este capitulo, el término “edades” puede referirse a rango
de edades, estadios de desarrollo o cualquier rango temporal que puede ser medido o estimado en forma directa o
indirecta (tamafio, anillos de crecimiento, etcétera) en el grupo de organismos estudiado. La cantidad de “edades” a
utilizar, dependera tanto de la especie estudiada como de los objetivos de estudio.

5 Conjunto de individuados de una poblacién nacidos en la misma fecha
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Tabla 10.1. Resumen de los parametros poblacionales que pueden ser calculados

en una tabla de vida

Simbolo Definicién Calculo®
X Edad Se establecen a priori
Nx Numero de organismos vivos al inicio de la edad x Debe cplntarse en l"f] po-
blacién de estudio
Lx Proporcion (o probabilidad) de sobrevivientes a la edad x. NZ:
Dx Numero de muertos en un intervalo de edad Nx-1— Nx
Qx Probabilidad de morir entre las edades x-1y x N dx I
¥ —
Lx Media de la probabilidad de sobrevivencia entre 2 edades sucesi- Le+lx—1
vas. 2
X
T Tiempo que le quedan de vida a los sobrevivientes que han alcan- Z
X L Lx
zado la edad x. m=maxima edad alcanzada.
m
Ex Esperanza de vida. Tiempo que le queda por vivir en relacion a la Tx
probabilidad de haber llegado vivo a esa edad Lx
kx Fuerza de la mortalidad log1oN(x-1)-log10Nx
N° de descendientes.
Fx Fecundidad total de la edad x. Debe contarse en la po-
blacién en estudio
Fecundidad individual. Es la fecundidad medida como N° promedio F
. . .o . . X
mx de crias totales por individuo o de crias hembras nacidas por hem- —
bra de edad x. Nx
Ro Tasa de reproduccion o de reemplazo z lx X mx
Tc Tiempo generacional de la cohorte (Ej.: de puesta a puesta) lx:_mx
o
R Tasa instantanea de crecimiento poblacional. Ln :—:
Vx Valor reproductivo. % XY e—rylymy

5 Los algoritmos que se presentan se utilizan para especies de crecimiento discreto. Para poblaciones de especies que
crecen en forma continua, la férmula para calcular alguno de los parametros es diferente a la presentada en la tabla.
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Tasa neta de reproduccién o de reemplazo. Representa la capacidad de reproduccién de
una poblacién en el lapso de una generacion. En otras palabras, indica la capacidad que tiene
esa poblacién de reemplazarse a si misma en una generacion. El valor obtenido cuando se calcula

este parametro indica las veces la que poblacién es capaz de reemplazarse. De esta manera si:
Ro > 1. Poblacién crece.
Ro = 1. Poblacion estable

Ro < 1. Poblacién decrece

Si observamos cémo se calcula este parametro, se puede ver que las edades pre y post

reproductivas no contribuyen a la siguiente generacion (mx=0), ya que en la sumatoria esas eda-

R0=le><mx

Este es uno de los parametros mas utilizados en estudios de toxicidad sobre poblaciones

des anulan el término.

animales (Schneider et al, 2009). Es altamente sensible a efectos en la supervivencia y repro-
duccion de los organismos y tiene un alto valor predictivo, permitiendo conocer el impacto de los
contaminantes en las siguientes generaciones de la poblacién en estudio.

Tiempo generacional: Se define como el tiempo promedio entre 2 generaciones sucesivas.
Si la reproduccion es discreta este parametro se mide como el tiempo promedio que demoran
los individuos en alcanzar la misma edad en 2 generaciones sucesivas (Por ejemplo, se puede
tomar como el periodo entre el estado de huevo de la generacién 1 y el estado de huevo de la
generacion 2). En los casos en que la reproduccién es continua, medir el tiempo de la manera

mencionada anteriormente resulta muy dificultoso, entonces se calcula de la siguiente forma:

_Zxxlxxmx
T Yilx xmx

En muchos organismos se ha observado que algunos contaminantes producen alteraciones
en los tiempos normales de desarrollo (Desneux et al., 2007; Rimoldi et al., 2008, 2017). No
siempre resulta sencillo entender cuales son las implicancias poblacionales asociadas a las al-
teraciones significativas de este parametro, para esto hay que tener en cuenta que los seres
vivos son sistemas biolégicos altamente regulados (fisica, quimica y temporalmente), en los que
por ejemplo existen una coordinacién temporal en la maduracién sexual (entre machos y hem-
bras y entre diferentes poblaciones de la misma especie), cuyo desfasaje puede atentar contra
el éxito reproductivo. Asimismo, algunas especies requieren de otras especies para dispersarse
(polinizadores), las alteraciones en los tiempos normales de desarrollo pueden llevar a problemas
de coordinacion interespecifica que limiten la capacidad dispersiva de los individuos de una de-

terminada poblacién.
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Tasa Intrinseca de incremento natural: es una tasa instantanea de crecimiento de la pobla-
cion. Se define como la capacidad potencial o maxima de crecimiento de una poblacién en con-
diciones ilimitadas. Indica para cada tiempo infinitesimalmente pequefio si la poblacion crece,

esta estable, o decrece, y se calcula como sigue:
1=le><mx><e‘”‘

Si observamos la formula no existe una expresién que permita despejar r de forma directa.
Como todas las variables se conocen (Ix, mx, y x) y solo hay 1 incégnita (r), este parametro
podriamos calcularlo, de las siguientes formas:

a) Por prueba y error, es decir realizar la sumatoria con diferentes valores de r hasta que de
1, lo cual seria un trabajo bastante tedioso.

b) Obtener el valor de r de la férmula que expresa el crecimiento de las poblaciones en con-

diciones ilimitadas (crecimiento exponencial):
Nt = No x e™

Donde;
Nt: nimero de individuos en un tiempo determinado
No: Numero de individuos inicial

De la expresion anterior puedo despejar r como sigue:

Nt/No

Nt=Noxe™ - InNt=InNo+ (—r xt) —>r=lnT or =InRo/T

Entonces si:
r< 0 La poblaciéon esta decayendo
r = 0 La poblacion esta estable

r > 0 La poblacion esta creciendo

Ahora bien, como se mencioné antes, una poblacidon en condiciones ilimitadas crece de manera
exponencial (Figura 10.3.). Esta es una condicién inexistente en la naturaleza, aunque en determina-
das ocasiones y por lapsos de tiempo relativamente cortos, algunas poblaciones pueden crecer
de esta manera (Ejemplo, poblaciones de bacterias en laboratorio). Pero siempre en definitiva, el
ambiente termina limitando el crecimiento de las poblaciones (recursos alimenticios finitos, hacina-

miento, etcétera), existiendo entonces para cada habitat una capacidad de carga’ (K).

7 Capacidad de carga K: nimero maximo de individuos de una poblacién que ese habitat puede contener. Depende de
los recursos disponibles (nutrientes, agua, espacio fisico, etcétera)
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Recursos ilimitados

Numero de individuos

Tiempo

Figura 10.3. Crecimiento poblacional
de tipo exponencial

De esta forma, la tasa intrinseca de crecimiento de una poblacion en condiciones ilimitadas,

se comporta de la siguiente forma:
r=ro—bN

Donde r, y b son constantes. Como se menciono, cuando una poblacion alcanza la capacidad

de carga del ambiente, no sigue creciendo, es decir N=K, entonces en este caso, de la formula

anterior se desprende que:

0O=ro—bK »b=—sr=ro—r N
X
(0] K r ro (0] K

Al igual que la tasa neta de reemplazo, la tasa instantanea de crecimiento es uno de los
parametros mas importante en ecologia de poblaciones, y es muy sensible a efectos de con-
taminantes (si afectan supervivencia o fecundidad). A diferencia de la tasa de reemplazo, esta
es una tasa instantanea, por lo tanto permite mostrar de qué manera los contaminantes estan
afectando el crecimiento poblacional en ese momento. Por otro lado, este parametro es muy
sensible a factores dependientes de la densidad poblaciones. La expresién siguiente muestra
que en una poblacion que crece en forma ilimitada, el nimero de individuos en un determinado

tiempo esta dado por:

dN 1 dN
E=T(t)xN(t)—>T=NXE

Cuando existen factores densodependientes:

= ><N lo tant dN— XN x1 (N)
r =710 To Kporoanodt—ro K
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De esta forma, cuando la poblacion es pequefa y hay gran disponibilidad de recursos, N
tiende a cero, y el termino % =0y Z—I: =ro X N. Es decir, la poblacion crece exponencialmente

(Figura 3). Por el contrario, cuando los recursos limitan el crecimiento N tiende a K, y el término

dN

N . s . .
z=1y—-=0,por lo tanto la poblacion no crece. Entonces, el crecimiento poblacional que des-

cribe la ecuacion ‘Z—'Z =roxXNx1-— (%) es de tipo logaritmico (Figura 10.4.) e incorpora la limita-

cion de los recursos para las poblaciones.

Como se observa en la figura cuando la poblacion es pequefa el crecimiento es exponencial
(r se incrementa), a medida que se incrementa el nimero de individuos, la poblacién sigue cre-
ciendo, pero a una tasa menor hasta alcanzar un crecimiento lineal (r constante), y luego el cre-
cimiento se desacelera (r decrece) hasta alcanzar la capacidad de carga (K) alrededor de la cual
el numero de individuos oscila.

Desaceleracion del crec
miento

\A Crecimiento lineal

~a Crecimiento exponencial

Numero de individuos (N)

Tiempo

Figura 10.4: Crecimiento poblacional de tipo logistico

Desde el punto de vista ecotoxicoldgico, las poblaciones expuestas a agentes contaminantes
suelen presentar alteraciones en las curvas de crecimiento. Del mismo modo, la presencia de
contaminantes en el medio altera la capacidad de carga del ambiente. Por ejemplo, un cuerpo
de agua superficial eutrofizado puede presentar un incremento en la capacidad de carga de la
poblacion de ciertas especies (algunas bacteria y algas - por incremento del nivel de nutrientes

disponibles) y una disminucién en este parametro para otras especies (peces - por disminucion
del oxigeno disuelto).

Valor reproductivo. Indica la contribucion (en individuos) de cada una edad determinada
a la siguiente generacién. En los casos en que la tabla de vida se construya s6lo con hem-
bras, la contribucién se refiere al numero de hembras promedio que aporta cada hembra de
una edad determinada.

Este parametro se calcula de la siguiente forma:

erx . N° de hembras producidas x hembras de edad x o mayor
Vx =—= x Y, e —ry ly my o bien Vx0 L 4

L N2 de hembras de edad x
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Donde, y se usa para denotar todas las edades de las hembras desde la edad x hasta el
infinito. Noétese que si el individuo muere en edad post-reproductiva, la contribucion sera nula
(salvo social) y Vx=0. Si se elimina una hembra joven que esta por iniciar la edad reproductiva
el efecto en la siguiente generacién sera considerable y el valor reproductivo sera el maximo.
Este parametro es muy importante ya que permite conocer las edades que mas aportan a la
preservacion de la poblacion en el tiempo. Si por ejemplo un contaminante ejerce un efecto dife-
rencial superior sobre los organismos de una poblacién cuando estan en las edades donde Vx
es alto, el impacto a futuro sobre la poblacion sera mayor que si los efectos son en edades con
Vx inferiores. Ademas, este parametro permite seleccionar en que edades se deben incrementar

los esfuerzos de proteccion de una poblacién para minimizar su dafo.

Consideraciones generales

Si bien como se menciond al inicio del capitulo los estudios ecotoxicolégicos en los ultimos
afios han ido incorporando de a poco, bases ecologias cada vez mas firmes, todavia el uso de
herramientas de la ecologia clasica en estudios de toxicidad es incipiente y mayormente son
aplicadas en estudios de laboratorio en los que se comparan poblaciones (de laboratorio) ex-
puestas y no expuestas a contaminantes individuales. Si bien la ventajas de utilizar estos méto-
dos son evidentes, ya que permiten detectar efectos de contaminantes no perceptibles a corto
plazo; visualizar posibles consecuencias de efectos subletales a nivel poblacional; y los parame-
tros poblacionales obtenidos tienen alto valor predictivo, presentan algunas desventajas operati-
vas que pueden ser una de las principales causas por las que estos métodos aun no se han
extendido completamente. Entre estas, se debe considerar que los estudios demograficos suelen
ser muy costosos tanto econdmica como temporalmente, y que son solo realizables, para fines
ecotoxicoldgicos, para organismos con ciclos biolégicos reducidos.

Por otro lado, los bioensayos ecotoxicolégicos de laboratorio rara vez estudian los efectos de
los contaminantes conjuntamente con factores demograficos densodependientes (competencia
intraespecifica, disponibilidad de habitat, alimentos, etcétera), que junto a los factores que deter-
minan la biodisponbilidad de los contaminantes, son los principales condicionantes de los efectos
diferenciales observados en condiciones de laboratorio y campo. Por lo tanto, si bien los estudios
de laboratorio son una primera herramienta fundamental para conocer los efectos de un conta-
minante sobre una poblacién, la extrapolacién de los resultados obtenidos en esas condiciones
a una poblacién natural, requiere estudios adicionales que incorporen de manera secuencial
complejidad al sistema de estudio (estudios de semi-campo y campo). Los estudios poblaciona-
les en condiciones de campo requieren de conocimientos de técnicas de muestreo especificas
que son fundamentales para obtener resultados confiables y representativos, algunos de los cua-

les se resumen a continuacion.
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Herramientas para el estudio de poblaciones naturales

A la hora de conocer el tamafio de una poblacién una opcion es realizar un “censo poblacio-
nal’ en la que se realiza el conteo total de los individuos que la conforman. Operativamente, en
general el area de muestreo en divide en parcelas y se realiza el conteo de la totalidad de indivi-
duos existente en cada parcela y luego se suman. Para individuos de gran tamafo y que se
disponen en grupos pueden utilizarse muestreos aéreos. Sin embargo, esta metodologia no
siempre es aplicable cuando se trabaja con poblaciones numerosas, grandes extensiones terri-
toriales, o individuos pequefios. Ademas, en el caso de los animales, se debe tener en cuenta
que pueden cometerse errores si los individuos se mueven entre las parcelas durante el conteo.
En estos casos el tamafio poblacional se estima a partir de muestreos.

Si consideramos que la poblacion es el conjunto de todos los individuos que queremos estu-
diar y a partir de los cuales intentamos sacar conclusiones, una muestra es una parte represen-

tativa de esta poblacion que nos permite obtener resultados validos (Figura 10.5.).

Figura 10.5: Representacion gréafica de
una poblacién y una muestra.

Disefio de muestreo

Existen diversos métodos y herramientas para el muestreo de poblaciones naturales. En la pre-
sente seccion se resumen algunos de los métodos mas utilizados mencionando las principales ca-
racteristicas de estos, para que el lector adquiera una idea general de los mismos. No existe un cri-
terio general para la seleccion del método de muestreo a utilizar, sino que esto se realiza dependiendo
de los individuos (organismos sésiles o mdviles), la matriz ambiental en la que se distribuyen los
organismos (suelo, agua, aire), disponibilidad de equipamiento, entre otras cuestiones; sin embargo,
en todo caso debe tenerse en cuenta que el éxito del muestreo depende mucho de la claridad
con la que se plantee el problema para poder optimizar tiempo y recursos. La primera gran
diferenciacion que se puede realizar entre los métodos de muestreo, tiene que ver con el post-trata-
miento estadistico de la informacién que se obtiene del muestreo. De esta forma existen:
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Métodos informales: sin tratamiento estadistico (muy dependiente de la experticia del inves-
tigador — estimacion de cobertura, fisonomia, etcétera.)

Métodos formales: con tratamiento estadistico. Mas objetivo, requiere mas tiempo, detecta
cambios menos evidentes, permiten conocer errores e incertidumbres, y reduce cantidad de da-
tos — estadistica descriptiva.

Uno de los factores preponderantes a tener en cuenta a la hora de realizar un muestreo es la
representatividad, es decir, el grado en el que la muestra representa las caracteristicas del
sistema de estudio. En lineas generales la representatividad depende de la distribucion de los
organismos, del tamafo de la muestra; del tamafio, forma y nimero de unidades muestreales.
Es por esto que surgen las siguientes preguntas: ¢jcual es el area minima que debo muestrear
para que el muestreo sea representativo de la poblacién? ;Cual es el tamafo, forma y nimero

de unidades muestreales que debo utilizar? ; Coémo debo distribuirlas?

Numero de unidades muestrales

El nimero de unidades muestréales (UM) que se deben utilizar para lograr un muestreo re-
presentativo, implica un compromiso entre la precision de la/s variable/s a analizar y el esfuerzo
de muestreo. Es decir, lo ideal seria utilizar el menor numero de UM necesarias para que la
variable recolectada sea representativa. Para esto, existen criterios subjetivos (Por ejemplo un
porcentaje de la superficie total) que dependen mucho de la experticia de la persona que lo lleva
a cabo y del conocimiento del area; y métodos objetivos que permiten obtener de manera mas
rigurosa el numero minimo de UM necesarias, sin necesidad de conocer el area de estudio. Entre
estos, uno de los métodos mas difundidos consiste en realizar muestreos preliminares de la va-
riable a analizar, graficando el valor medio de la misma (Por ejemplo, numero de individuos) en
funcion del numero de UM, el punto de inflexién en el que el valor medio no se modifica con el
incremento del numero de UM, representa el nimero minino de UM necesarios para que el mues-

treo sea representativo (Figura 10.6.).

Nro minimo de UM para que el
muestreo sea representativo

Nro individuos (promedio)

Nro de unidades muestreales

Figura 10.6: Representacion grafica de uno de los métodos
objetivos para determinar el numero minimo de UM.
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Tamafno y forma de las UM

Tanto la forma como el tamafio de las UM que un operador decide utilizar depende del objetivo
de muestreo (Ejemplo, si se desea muestrear individuos de pequefio tamafo se prefieren UM
pequenas), y del patron de distribucion espacial de los organismos (El patron aleatorio el tamafio
no modifica exactitud, pero el agrupado si). En relacién a la forma de las UM entre las principales
se destacan los siguientes:

Muestreo areal: consiste en la seleccion de parcelas de diferente forma dentro de los cuales
se realiza en conteo o medicion de la variable a analizar. Este tipo de métodos es muy utilizado
para toma de muestras no destructivas, sin embargo una de las limitaciones mas importantes
que presenta es el efecto borde, es decir, el conflicto al que el operador se enfrenta a la hora de
considerar un individuo dentro o fuera de la parcela cuando se encuentra en contacto con el
limite de la UM. Este tipo de efecto resulta particularmente importante en el muestreo de orga-
nismos sésiles, depende fuertemente de la relacién superficie/volumen, y por lo tanto, se incre-

menta conforme disminuye el tamafio de la UM (Figura 10.7.).

- Para muestras no destructivas

Muestreo
areal

+

Figura 10.7: Representacion grafica del muestreo areal.

Muestreo por transectas: Se trata de UM lineales en las que se resuelve el problema
del efecto borde y de las formas de la UM. Dentro de este grupo existen distintos tipos de
muestreo; por ejemplo, un operador pude desplazarse por la transecta y realizar el conteo
de individuos dentro de su campo visual o en forma indirecta a través sonidos; mientras que
en otros estudios (comunmente usados para para estimar cobertura o area basal), el conteo
de individuos o variables deseadas de éstos, se realiza por interseccién del mismo con la
transecta (Figura 10.8.).
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Campo visual
""'\‘ Chal .
‘\_‘Il L
Por observacion . Transectas

Ind. 1 ‘ \nd.i Ind.3
Cobertura, area basal, abundancia por intercepcién

Figura 10.8. Representacion grafica del muestreo por transectas.

Muestreo por individuo: Este tipo de muestreo no puede ser utilizado para estimar el tamano
poblacional, pero es frecuentemente utilizado para estimar otro tipo de variables como cobertura,
area basal, biomasa, DAP, etcétera. En estos casos, se buscan en el campo los individuos y
sobre estos se estima la variable de interés.

Muestreo Point quadrats: Se trata de una técnica de muestreo de vegetacion utilizado fun-
damentalmente para medir cobertura, a partir de la interseccién de varillas que son regularmente
insertadas en el suelo.

Modelos para medicion de distancias: Se trata de un método para estimar densidad pobla-
cional en organismos sésiles, que consiste en disponer puntos sobre el terreno (pueden ser dis-
puestos al azar o sistematicos sobre una linea de transecta), y medir el o los individuos mas
cercanos a este punto (Figura 10.9.). A partir de esta informacién se estima la densidad pobla-

cional a partir de diferentes algoritmos relacionados al modelo seleccionado.

O @)

(@] o ‘__.O
@) C o o
Individuo mas cercano vecino mas cercano Modelos para

medicion de

O " ‘ O . distancias
@) :
Pares al azar con Cuadrantes centrados
angulo de exclusion .

Figura 10.9: Representacion grafica de los modelos de muestreo de medicién de distancias.
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Métodos de captura marcaje y recaptura: Se trata de métodos utilizados para estimar abun-
dancia en poblaciones de animales en las que no es posible hacerlo a partir del simple conteo
todos los individuos. Consisten en la captura de individuos de la poblacion, los cuales son mar-
cados y liberados. La recaptura de estos individuos en posteriores capturas permite inferir el
tamafio de la poblacion, a partir del nimero total de individuos recapturados y en relacion al total

de capturas efectuadas.

Ubicacién de las UM

Existen diferentes estrategias de muestreo de poblaciones en relacion de la ubicacion de las
UM, la eleccion de la estrategia a utilizar en un muestreo poblacional, depende de los objetivos
del mismo. A continuacion se resumen algunas de las estrategias existentes y las caracteristicas

de cada una de ellas que condicionan su eleccion:

Muestreo aleatorio simple: Es el tipo de muestreo mas facil para llevar a cabo, consiste en
seleccionar la ubicacién de las unidades muestréales por sorteo, de manera tal que cualquier
sitio tiene la misma probabilidad de contener una UM (Figura 10). Entre los problemas mas cons-
picuos asociados a esta metodologia se destaca que la ubicacion de la UM puede aleatoriamente
caer en un sector inaccesible para el operador. Ademas, este método presenta mas error en

poblaciones heterogéneas; sin embargo, es mas adecuado para distribucién aleatorio de datos.

Py M ey -y ﬂ"eﬂﬂ
> )
ﬂ@a{}:&#&a AN A
Adﬂﬂﬂﬂ mﬂﬂ
) .-Q,e"k A A A =4 N,

4“.4, X ’.‘-'}4 iy 3
Aexﬂﬂﬂ,',_{kﬂ"ﬂ% o Pt
AN AL A 2 aA

Figura 10.10. Representacion grafica del muestreo aleatorio simple.

Muestreo aleatorio sistemadtico: En este tipo de muestreo se elige al azar el primer punto y
la seleccion de los individuos se realiza siguiendo un patron sistematico (Figura 10.11). Este es
un método adecuado cuando se muestrea una poblacién que sigue patrones espaciales (altitu-

dinales, plumas de contaminacion, etcétera).
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Figura 10.11: Representacion grafica del muestreo aleatorio sistematico

Muestreo aleatorio estratificado: En este caso, el area de distribucion de la poblacién pre-
senta distintos estratos, en cada uno de estos se realiza un muestreo aleatorio (Figura 10.12.).
En general, los estratos estan relacionados con alguna caracteristica ambiental, aunque este tipo

de muestreos también es utilizado para conocer estratos de edades susceptibles.

Estratos
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Figura 10.12. Representacién grafica del muestreo aleatorio estratificado.

Muestreo aleatorio por conglomerados: Este es un tipo de muestreo es utilizado para po-
blaciones de estructura compleja en la que se seleccionan conglomerados a priori, y dentro de
ellos se hacen muestreos aleatorios (Figura 10.13.). La eleccion de la distribucion de las UM bajo

este criterio es muy adecuada en poblaciones con patrones de distribucion agregados.
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Figura 10.13: Representacion grafica del muestreo aleatorio por conglomerados.

Muestreo selectivo: En este tipo de muestreo, los elementos que formaran parte de la mues-

tra son seleccionados segun criterio especificado previamente. Es un tipo de muestreo utilizado
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para evaluar el comportamiento de alguna variable en individuos que presentan una caracteris-
tica particular (Figura 10.14.). Por ejemplo, puede desearse estimar el crecimiento de los indivi-

duos de la poblacién que presentan una cloraciéon mas oscura.

Figura 10.14: Representacion grafica del muestreo selectivo.

Muestreo secuencial: Las UM se disponen en el mismo sitio secuencialmente en diferentes
tiempos (Figura 10.15.). Es un tipo de muestreo muy utilizado para comparar el comportamiento

de la poblacion a lo largo del tiempo (Ejemplo, comportamiento estacional).

Figura 10.15: Representacion grafica del muestreo secuencial.

Metapoblaciones

Desde finales del siglo 20, en el ambito de la ecologia de la conservacion ha ido ganado
terreno el concepto de metapoblaciéon, como un nivel de organizacion intermedio entre el pobla-
cional que hemos discutido a lo largo del presente capitulo, e inferior al de comunidad. Una me-
tapoblacion es un conjunto de “poblaciones locales” o sub poblaciones de la misma especie,
cercanas espacialmente, que se distribuyen en forma de parches e intercambian organismos de

manera tal que funcionan como una gran poblacién fragmentada. Este concepto guarda relacion
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cercana con la Teoria de biogeografia de islas®; y si bien debido al caracter heterogéneo del
ambiente en algunas especies se pueden reconocer facilmente metapoblaciones naturales, en
general, son los procesos de antropizacidon que intervienen generalmente fragmentado el habitat
uno de los principales factores que permiten que las herramientas metapoblacionales, sean tan
utilizadas en estudios de conservacion de poblaciones naturales (Hanski y Simberloff 1977).

Uno de los aspectos fundamentales de las metapoblaciones es que entre las poblaciones
locales que la conforman hay algunas que suelen actuar como fuentes, mientras que otras actuan
como receptores de individuos. En general, las poblaciones locales en las que la tasa de natali-
dad supera la mortalidad “producen” mas individuos de los que los que el parche puede soportar
y por lo tanto algunos migran; mientras que en las poblaciones locales que son receptores de
individuos, la mortalidad supera la natalidad. Se debe tener en cuenta que dentro de una meta-
poblacion la categoria de fuente o receptora que puede asumir una poblacién local no es estable
pudiendo estas pasar de una a otra categoria de acuerdo a las condiciones del medio. Por otro
lado, los individuos pueden migrar de cualquier poblaciéon a cualquier otra, no necesariamente
las migraciones son entre fuente y sumideros sino que incluso puede haber migraciones desde
sumideros hacia fuentes. Esto hace que las metapoblaciones sean sistemas extremadamente
dinamicos, en el que ademas de existir migraciones internas entre las poblaciones locales, puede
haber extinciones (sin que la metapoblacién desaparezca) y reapariciones de poblaciones loca-
les. Esta dinamica metapoblacional esta condicionada por la capacidad dispersiva de los indivi-
duos que la conforman, por la distancia entre los parches, y por la existencia de barreras que
impidan o limiten dicho flujo (muy asociado a barreras antrépicas), por lo que es necesario la
presencia de “corredores biolégicos” para la persistencia en el tiempo de la misma.

Si bien existen varios modelos metapoblacionales, a los fines en este capitulo se explicara
muy brevemente uno de los mas sencillos, de modo que el lector adquiera los conceptos minimos
que le permitan seguir indagando en caso que crea necesario hacerlo para un estudio especifico.
El modelo clasico metapoblacional descripto por Levins (1969), tiene como supuestos que todos
los parches son parecidos (forma y tamano), que la tasa de desplazamientos entre parches no
es muy alta ni muy baja, no contempla diferencias entre desplazamientos de individuos (poseen
la misma probabilidad de colonizar), estan separados por distancias similares y las interacciones
entre parches son iguales. En estas condiciones, se centra en la proporcion de parches ocupa-
dos, dejando de lado las dinamicas poblaciones internas (como la natalidad y la mortalidad). De
esta forma, una poblacién local puede asumir solo 2 estados, puede existir (estar presente) o no
(ya sea porque esta extinta, porque el parche aun esta inhabitable, o bien, porque el parche aun
no fue colonizado). De esta manera, podemos calcular la tasa de recambio, es decir, la variacién

en el tiempo en el nimero de parches ocupados de la siguiente forma:

8 Teoria Biogeografica de Islas, publicada en 1967 por Robert H. MacArthur y Edward O. Wilson. La biogeografia estudia
la distribucién espacial de los seres vivos, los procesos que han determinado dicha distribucién, asi como los factores
que pueden modificar esas distribuciones. La biogeografia de Islas en particular brind6 a los ecélogos herramientas
matematicas para entender cémo las especies colonizan de nuevas areas, las extinciones locales, y como esto se ve
regulado por la coexistencia entre especies y las caracteristicas del espacio natural.
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dp
——=mp(1 —p)ep

dt
Donde p es la proporcién de parches ocupados, 7-p la proporcién de parches en las que
no hay poblaciones locales, m la tasa de colonizaciéon de un parche; y e la tasa de extincion
en un parche.
Entonces, en una metapoblacion en equilibrio la tasa de recambio sera cero y en esas condi-
ciones la proporcion de parches ocupados podra ser calculada como sigue:
dp e

dt P m

De manera que:

Si e>m la metapoblacion tiende a desaparecer
Si e=m metapoblacién en equilibrio (Aunque cualquier extincion fortuita haria reducir la meta-
poblacion)

Si e<m la metapoblacion tiende crecer y mantenerse en el tiempo.

Si bien la aplicacién de herramientas metapoblacionales en planes de conservacion esta
bastante difundida, en estudios especificos ecotoxicoldgicos, aun no se ha avanzado dema-
siado, siendo esto quizas uno de los principales desafios de esta disciplina cientifica para

los proximos afios.
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CAPITULO 11
Efectos sobre las comunidades biolégicas

Gagneten, Ana Maria y Regaldo, Luciana

Social rules can be broken, but the laws of nature can't.
Without profound respect for Nature and compassion
for life, all life, knowledge is likely to be insufficient.

J. T. TREVORS & M. H. SAIER JR, Three Laws of Biology

Enla Seccion 1 del presente capitulo, se expondran brevemente conceptos basicos sobre
el nivel de comunidad, que pueden profundizarse en textos de Ecologia general y se presen-
taran los diferentes ensayos ecotoxicolégicos disponibles, destacando sus ventajas y des-
ventajas, haciendo hincapié en los bioensayos multiespecificos que por su complejidad son
los mas apropiados para estudiar efectos al nivel comunitario. Se presentan resultados del
grupo de trabajo realizados con una o dos especies, y se explicitan algunos criterios para la
seleccion de las especies de prueba.

A continuacion, en la Seccidn 2 se expondran en primer lugar los estudios de efectos sobre
dos 0 mas especies, hasta el nivel ecosistémico. Se presentaran definiciones, y ejemplos resu-
midos en la tabla 1, asi como los tipos de bioensayos multiespecificos, los puntos finales utiliza-
dos y aspectos a tener en cuenta a la hora de disefar test multiespecificos. En segundo lugar,
se presentaran herramientas metodolégicas mediante algunos ejemplos de experimentos reali-
zados en este nivel de organizacion biolégica por nuestro equipo de trabajo.

En la Seccidén 3 se discutiran algunos indices que se utilizan para abordar conceptualmente
la complejidad de los experimentos al nivel de comunidad, y se comentan resultados del grupo
de trabajo con este nivel de organizacion bioldgica, exponiendo sus alcances y limitaciones.

Finalmente, se presentan conclusiones parciales referidas a los trabajos con zooplancton, y

conclusiones mas generales vinculadas a la ecotoxicologia de comunidades.

Seccion 1: El nivel de Comunidad biolégica
Una comunidad se define como un grupo de poblaciones interactuantes en un mismo espacio

y tiempo. Sin embargo, el estudio de las comunidades trasciende la simple descripcion de carac-

teristicas demograficas y de historia de vida de las poblaciones individuales. Los ecdlogos de
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comunidades no se limitan a describir las tasas de natalidad y mortalidad u otros rasgos de las
poblaciones aisladas, sino que se focalizan en las interacciones entre estas poblaciones en los
sistemas naturales.

El principal objetivo de la ecologia de comunidades es describir los patrones de organizacion
de las comunidades y explicar los procesos subyacentes que gobiernan estos patrones (Wiens,
1984 en Clements y Newman, 2002).

Las comunidades representan un nivel intermedio de complejidad en la jerarquia de la organi-
zacion bioldgica. Se diferencian de las poblaciones y ecosistemas, pero interactuan fuertemente
con estos niveles inferiores y superiores de organizacion (Figura 11.1). Por ejemplo, en sitios con-
taminados es frecuente observar la perdida de especies sensibles y su reemplazo por especies
tolerantes. Asi, la presencia o ausencia de especies sensibles o tolerantes a la contaminacion per-

mite a los ecotoxicélogos de comunidades estimar el grado relativo de contaminaciéon en campo.
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Figura 11.1: Efectos de contaminantes a través de los niveles de organizacion bioldgica. Las respuestas a niveles mas
bajos de organizacion bioldgica (bioquimico, fisiolégico) son generalmente mas especificas y mejor conocidas en térmi-
nos de mecanismos subyacentes. Las respuestas a niveles mas altos de organizacién biolégica (comunidades y ecosis-
temas) ocurren en escalas espacio-temporales mayores y tienen mas relevancia ecoldgica pero generalmente carecen
de explicaciones mecanisticas (Modificada de Clements y Newman, 2002).
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Definiciones y conceptos

Una comunidad bioldgica se define clasicamente como "un conjunto de poblaciones de dife-
rentes especies que viven en un area determinada o habitat fisico: es una unidad organizada en
la medida en que tiene caracteristicas adicionales a sus componentes individuales y poblaciona-
les, es la parte viva del ecosistema" (Odum, 1971). Una comunidad, que habita por ejemplo un
rio, un campo o un bosque de ribera, esta formada por especies que interactian y forman una
unidad organizada (Magurran, 1988).

Magurran (1988), sugiere el término ensamblaje de especies para cualquier agrupacion defi-
nida operacionalmente, como por ejemplo un ensamble de especies del zooplancton, que actuan
como filtradores plancténicos. Muchos modelos e indices se enmarcan en el contexto de la co-
munidad, pero se aplican pragmaticamente a taxocenos o conjuntos de especies. Aunque este
enfoque sigue siendo valioso y necesario, la interpretacion de los resultados asociados debe ser
moderada, entendiendo que un conjunto de especies, ensamble de especies o taxoceno no es
la comunidad completa.

Las cualidades de la comunidad, de la metacomunidad y del ecosistema se ven afectadas por
factores abidticos, incluidos los contaminantes. Desde hace ya varias décadas se estudian el
destino y los efectos ecotoxicologicos de los contaminantes sobre las comunidades.

La teoria jerarquica (O” Neill et al., 1986) sostiene que los mecanismos causales que ayudan
a comprender los efectos y cambios que ocurren en el nivel de organizacién comunitario a me-
nudo se encuentran en el nivel inferior de organizacion bioldgica, es decir, en el nivel de poblacién
0 metapoblacion. Por ejemplo, el cambio puede ocurrir porque la viabilidad de una poblacion de
una especie en particular se redujo por el efecto de un toxico sobre el crecimiento, la superviven-
cia o la reproduccién.

Las propiedades emergentes también deben considerarse cuidadosamente en los niveles su-
periores de organizacion biologica. Las propiedades emergen en sistemas jerarquicos que no
pueden predecirse Unicamente a partir de nuestra comprension limitada de las partes o compo-
nentes de un sistema. Sin embargo, a menudo subyacen procesos que no tienen una interpreta-
cion tan lineal. Por ejemplo, puede ocurrir la pérdida indirecta de varias especies porque el toxico
eliminoé directamente a una especie clave importante. Una especie clave es aquella que influye
en la comunidad por su actividad o funcién, no por su dominio numérico. Asi, una especie resis-
tente a la accion directa de un téxico desapareceria porque otra especie que desempefa un

papel crucial en la comunidad fue eliminada.

Ecotoxicologia de comunidades

La ecotoxicologia de comunidades es el estudio de los efectos de quimicos y de agentes

fisicos sobre la abundancia, diversidad e interacciones de especies. Los ecotoxicélogos de
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comunidades también describen los patrones en la estructura de las comunidades (por ejem-
plo, numero y diversidad de especies, organizacion trofica) y los mecanismos que explican
estos patrones. La ecotoxicologia de comunidades se diferencia de la ecotoxicologia de eco-
sistemas en que se centra en conocer los efectos de los contaminantes sobre la estructura
de las comunidades y no en procesos ecosistémicos, tales como el flujo de energia y el
ciclaje de nutrientes.

Existe una necesidad urgente de estudiar los efectos de los contaminantes sobre la biota y
los procesos que sustentan la biodiversidad ambiental y los servicios del ecosistema. La posibi-
lidad de estudiar experimentalmente los sistemas ecolégicos al nivel de las comunidades permite
comprender el destino del toxico, las vias de exposicién y los efectos de los contaminantes sobre
las mismas. Asi, el estudio de las comunidades tiene valor predictivo porque permite conocer el
modo en que los contaminantes pueden afectar a los ecosistemas en su conjunto. A su vez, la
investigacion basica sobre redes e interacciones tréficas en ecologia de comunidades ha incre-
mentado la capacidad de interpretacion y prediccion acerca del transporte de contaminantes en-

tre niveles tréficos y sobre sus efectos en la estructura trofica.

Evaluacion general de efectos

Como se mencion6 previamente, para evaluar los efectos a nivel de comunidad biolégica,
es preciso conocer los atributos poblacionales y parametros de historia de vida de las espe-
cies que la componen.

Con el objetivo de determinar la concentracién de sustancias téxicas por debajo de las cuales
la comunidad esta protegida, se ha desarrollado una amplia gama de enfoques experimentales
practicos. En términos generales, una prueba de toxicidad es un intento de simulacién en el
laboratorio de algunas de las condiciones quimicas o fisicas a las que los organismos en siste-
mas naturales podrian estar expuestos, al menos teéricamente (Cairns y Cherry, 2009). El enfo-
que de especies mas sensibles propone determinar cuales son las especies mas sensibles o
menos tolerantes en una comunidad, como un indicador de las concentraciones a evitar, bajo el
supuesto de proteger de este modo, a todas las especies de la comunidad o del ensamble de
especies. A pesar de la gran ventaja de su simplicidad, surgen varias dificultades con este enfo-
que aparentemente aceptable (Cairns, 1986). En primer lugar, es dudosa la suposicion de que
las especies sobre las cuales se realizan los experimentos y los efectos medidos realmente re-
flejen lo mas sensible de la comunidad.

Por otro lado, el supuesto de que la recopilacion de los valores NOEC (No observed effect
concentration) o LCx (Lethal concentration) derivados de las pruebas de laboratorio refleja-
rian con precisién las concentraciones nocivas para una comunidad resulta dificil de justificar
(Newman et al., 2015). A menudo, los valores se derivan de las especies de prueba estandar

(muy frecuentemente del hemisferio norte) y estan sesgados hacia ciertos taxones. Mas alla
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de este sesgo hacia las especies de laboratorio y la tendencia a pasar por alto las interac-
ciones ecoldgicas, es dificil saber cuantos valores de NOEC se necesitan para entender
efectivamente las diferencias entre la sensibilidad de las especies en una comunidad entera

o incluso en un conjunto de especies.

Estudios de efectos sobre una sola especie

Muchos autores han desarrollado técnicas y protocolos de bioensayos, utilizando a diferentes
especies planctonicas (claddceros, copépodos, rotiferos, microalgas), de vertebrados (acuaticos
y terrestres) y especies vegetales (acuaticas y terrestres) como organismos test. Las modifica-
ciones observadas en el ciclo de vida de las especies centinela pueden estar vinculadas a cam-
bios en condiciones naturales o antrépicas. Es recomendable conocer aspectos de los ciclos de
vida de los organismos en estudio a fin de no realizar extrapolaciones que pueden ser erréneas
al atribuir a procesos de contaminacion, cambios poblacionales que encuentran su explicacion
en procesos ecofisiolégicos.

Los primeros criterios ecotoxicolégicos para evaluar la toxicidad de los contaminantes sobre
las especies acuaticas fueron la mortalidad y los dafios reproductivos en ensayos cortos. Sin
embargo, la necesidad de obtener informacién de efectos subletales a bajas dosis de contami-
nantes, que permita detectar el estrés previo a la muerte y tomar medidas oportunas para mitigar
los riesgos, promovié nuevos enfoques metodolégicos.

Estos ensayos son globalmente conocidos y aprobados, dado que se realizan siguiendo pro-
tocolos estandarizados de USEPA (1986, 2002 a, b), APHA (1998), EPA (2002 a, b y c), CEWQ
(2003), OECD (2011), CEPA (2012), entre otros.

La bioconcentracién y bioacumulacion, es a menudo un buen indicador integrador de las ex-
posiciones de los organismos a los contaminantes (Luoma y Rainbow, 2005). En estudios de
bioconcentracion utilizando Analisis de Activacion Neutrénica Instrumental (AANI), el copépodo
Argyrodiaptomus falcifer acumulé significativamente cromo (Cr) respecto al control (Gagneten et
al., 2009). En estudios desarrollados por Regaldo et al. (2009), Chlorella vulgaris acumulé signi-
ficativamente mas Cr que Daphnia magna posiblemente porque el claddcero puede detoxificar
los metales acumulados en su exoesqueleto mediante ecdisis peridédicas. Andreotti y Gagneten
(2006), analizaron si el Cr puede quedar biodisponible desde sedimentos contaminados, afec-
tando atributos del ciclo de vida en cladéceros nativos. Ceresoli y Gagneten (2004), encontraron
efectos negativos sobre la supervivencia y fecundidad de Ceriodaphnia dubia con el aumento en
la concentracion de efluentes de curtiembre (menor niumero de crias/hembra, aumento del
tiempo de desarrollo, retraso de la edad de primera reproduccion y disminucién del numero de
mudas). Por su parte, Gutierrez et al. (2008) ensayaron la transferencia trofica del Cr(VI)
(K2Cr207) con tres especies, registrando bioacumulacién de este metal por parte de D. magna y
transferencia de Cr(VI) al pez Cnesterodon decemmaculatus (biomagnificacion).

El grupo de trabajo considero relevante estudiar comparativamente los puntos finales de es-

pecies nativas y de D. magna, una especie estandarizada de distribucion Holartica, dado que
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permite compararla con el grado de sensibilidad de especies del litoral fluvial argentino (LFA) a
los fines de aportar al conocimiento del grado de tolerancia de especies nativas, dado que, en
general los niveles guia establecidos para la proteccion de la biota a nivel global se establecen
utilizando especies estandarizadas, frecuentes en ambientes acuaticos del hemisferio norte.

En ensayos de toxicidad crénica de cobre (Cu), Cr y plomo (Pb) sobre Moinodaphnia ma-
cleayiy C. dubia (dos especies de claddceros representativos del LFA) comparandolo con D.
magna, se encontré que el Cu afectd significativamente distintos atributos de historia de vida
de las tres especies. Bajas concentraciones de Cu y Pb no afectaron la sobrevivencia, el nu-
mero de muda y la fecundidad de D. magna pero si de M. macleayiy C. dubia (Regaldo et al.,
2014), por lo que se destaca la importancia de utilizar como modelos biolégicos, especies zoo-
plancténicas representativas del hemisferio sur. En otro estudio, D. magna manifestdé menor
sensibilidad que las especies nativas, siendo mas tolerante al Cr y al glifosato que al Cu y al
endosulfan (Gutierrez et al., 2011).

Por otro lado, ensayos de ciclo de vida que posibilitan conocer atributos integradores como
la tasa neta de crecimiento poblacional (Ro) permitieron proponer niveles guia menores de Cu
para la proteccion de biota acuatica (Gagneten y Vila, 2001). Por su parte, Gagneten et al.
(2014) analizaron posibles efectos del herbicida glifosato (N—fosfometilglicina) sobre parame-
tros poblacionales de Ceriodaphnia reticulata no encontrando efectos adversos sobre la sobre-
vivencia, pero si sobre la fecundidad. Los valores de Ro disminuyeron con el aumento en la
concentracion de glifosato, mostrando que este parametro integrador es un buen bioindicador
de toxicidad. Otro parametro poblacional evaluado fue la tasa intrinseca (r) de crecimiento po-
blacional, aunque no fue tan relevante como Ro. En otro estudio, r no fue un parametro muy
sensible a los efectos del Cry del Cu, aunque si al insecticida endosulfan en el cladécero litoral

Pseudosida variabilis (Gutierrez et al., 2011).
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Figura 11.2: Fecundidad (N° de neonatos) de S. vetulus en ensayos de recuperacién (15 dias), luego de un periodo de
exposicion agudo (48 h) a 5 concentraciones de glifosato y el control. Las barras indican el desvio estandar (D.E.). El
asterisco denota diferencias significativas con el control (ANOVA, p < 0,05). “1” indica la no produccién de neonatos
durante los 15 dias del experimento.
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Por su parte, Reno et al. (2015) compararon cambios en el ciclo de vida de especies plancto-
nicas de distinto nivel trofico. Analizaron los efectos agudos de un formulado de glifosato (Es-
koba®) sobre la microalga C. vulgaris, el cladocero Simocephalus vetulus y el copépodo Noto-
diaptomus conifer, y la capacidad de recuperacion de los organismos sobrevivientes. Los puntos
finales en los ensayos de recuperacién fueron sobrevivencia, edad de primera reproduccion y
fecundidad. El orden de sensibilidad fue: S. vetulus (ECso 48-h: 21 mg L"), C. vulgaris (ECso 72-
h: 58,59 mg L"), N. conifer (ECso 48-h: 95 mg L™). El crecimiento de C. vulgaris se inhibio a las
48 h. En los experimentos post exposicion, los microcrustaceos redujeron sus expectativas de
vida: S. vetulus disminuy6 su fertilidad (Figura 11.2.) y N. conifer no desarrolld6 madurez sexual
en las concentraciones mas altas (Figura 11.3.). En sintesis, ambas especies perdieron la capa-

cidad de recuperarse al efecto del glifosato.

20
18 *
16 -
14 -
8
5 12
2 10
5
= 8
6 i
4 |
2 1 1
0 .
0 20 40 80 160 320

Concentraciones de glifosato (mg L)

Figura 11.3: Tiempo (dias) en el que N. conifer alcanza la madurez sexual (de copepodito 5 a 6) en ensayos de recupe-
racién (15 dias), luego de un periodo de exposicion agudo (48 h) a 5 concentraciones de glifosato y el control. Las barras
indican el D.E. El asterisco denota diferencias significativas con el control (ANOVA, p < 0,05). “1” indica que los organis-
mos no alcanzaron el estado adulto, con efectos negativos sobre los organismos no blanco.

Reno et al. (2016) compararon Ro en poblaciones experimentales de D. magna y C. dubia
expuestas a cuatro formulados de glifosato. También en este caso, la fecundidad fue el atributo
mas afectado en las dos especies. Se registraron alteraciones en el ciclo de vida por la produc-
cion de huevos abortados y efipios en D. magna. Ro para las dos especies de cladéceros fue <1,
condicién que indicaria una disminucién poblacional y posible extincion local en ambientes per-
turbados por los herbicidas evaluados.

Se destaca la relevancia de profundizar el conocimiento de puntos finales evaluados so-
bre especies nativas. Entre las especies representadas en el LFA sobre las cuales no existia
informacion ecotoxicolégica, pueden mencionarse los cladoceros Pseudosida variabilis,
Echinisca elegans, Moina micrura, C. reticulata, C. dubia'y M. macleayi; entre los copépodos,

Eucyclops neumani, Mesocyclops longisetus, A. falcifer y N. conifer, que mostraron buenas
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respuestas a contaminantes frecuentemente registrados en ambientes acuaticos continenta-
les de Argentina y se proponen para profundizar su estudio con el objetivo de ser utilizadas

en ensayos ecotoxicoldgicos.

Seccidn 2: Estudios de efectos sobre dos o mas especies

Pruebas multiespecies a diferentes escalas

En los sistemas naturales, la complejidad, la superficie del area de estudio y la escala de
tiempo aumentan juntos. Sin embargo, en sistemas disefiados experimentalmente, la compleji-
dad y el tamafio pueden manipularse separadamente, logrando sistemas complejos en un ta-
mano razonable que permita la manipulaciéon experimental. Entonces, es posible disefar siste-
mas pequefios y complejos o sistemas grandes y simples segun la pregunta que guie la investi-
gacion, obteniendo asi, resultados de la prueba de toxicidad con poder predictivo aplicable al
caso ambiental en estudio.

Los ensayos multiespecies pueden ser disefiados con diferentes grados de complejidad que
van desde pequenos, formados por un sistema de dos eslabones o componentes, por ejemplo,
un sistema depredador-presa (Andrade et al., 2018), de transferencia trofica (Gutiérrez et al.,
2008), o de comportamiento, cuantificando respuestas sutiles, para intentar conocer si un toxico
modifica las sefiales quimicas de un depredador hacia su presa (Gutiérrez et al., 2011, Gutiérrez
etal., 2012 ay b; Gutiérrez et al., 2016).

En el lado opuesto de complejidad de las pruebas multiespecie, se encuentran los ensayos a
nivel ecosistémico, en los cuales se manipulan variables forzantes —por ej. el pH, la concentracién
de nutrientes- en relacion con la carga de algun contaminante, tales como diferentes concentra-
ciones de metales o plaguicidas, que pueden alterar todo el ecosistema, incluidas por supuesto,
las comunidades bioldgicas.

Ensayos en estos niveles de complejidad biolégica pueden tener puntos finales integrativos,
por ejemplo, riqgueza de especies, el grado de similitud, indices tréficos, flujo de energia, como

se observa en la Tabla 11.1 (segin Newman, 2015).

Tabla 11.1: Variacion de gradientes en el diseio y aplicacion de test experimentales

Complejidad de diseiio

Pocos componentes Baja Alta | Muchos componentes

Pocos puntos finales <> Muchos puntos finales, o puntos finales integradores
Posible de estandarizar <€—> | Variacion en la informacion de base
Replicabilidad <€—> | Alta exactitud
Precision <€—> | Muy precisos
<>

Bajo costo por unidad experimental Alto costo por unidad experimental
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Escala del disefio

Pequeiias unidades experimentales Baja Alta | Unidades experimentales grandes

Receptor de bajo nivel de organizacién (ej.
bacterias)

Receptor de nivel de organizacion alto (ej. peces)

Receptor bajo en escala jerarquica (ej. pro-
cariotas)

Receptor alto en escala jerarquica (ej. vertebrados)

Receptor bajo en redes trdficas (ej. microalgas) Receptor alto en redes troficas (ej. Peces depredadores)

Receptor integrador de efectos de niveles mas bajos (di-
namica ecosistémica)

Receptor rapido en respuestas (ej. Biomar-
cadores)

IR

Respuesta rapida en términos del ciclo de vida Respuesta lenta en términos del ciclo de vida del receptor

del receptor

Diferencias en complejidad y tamario entre bioensayos y sus aplicaciones

Baja Alta
Puntos finales son diferentes a los utilizados Puntos finales cualitativamente similares a los utilizados
en monitoreo de sistemas naturales en monitoreo de sistemas naturales
Evaluacion de riesgo, de abajo hacia arriba <> Evaluacion de riesgo, de arriba hacia abajo
Causa conocida <«~—> Efectos ambientales conocidos
Se combina un conjunto de bioensayos indivi- Se combina un solo test para predecir efectos ambienta-
duales para modelar efectos ambientales | «—> les (pocas unidades experimentales)
(muchas unidades experimentales)
El traslado de resultados de test se traslada a s Informacién directamente aplicable a predicciones en el
predicciones de efectos ambientales (con error). sistema natural (con error).

Tipos de pruebas multiespecies

1) El microcosmos acuatico estandarizado (SAM) es un microcosmos de 3 L disefiado para
incluir muchas interacciones troficas caracteristicas de los sistemas acuaticos. Esta disefiado
para ser genérico, replicable e independiente del sitio de investigacion, y se centra en las inter-
acciones entre niveles troficos (Cairns y Cherry, 1994).

2) Los ensayos de microcosmos de tamafio mediano incluyen sistemas artificiales en es-
tanques y arroyos. Giddings (1986) desarroll6 un microcosmos estatico de 67 L que simula el
area litoral de lagunas o estanques. Las comunidades que propuso incluir son: fito y zooplancton,
bentos y macréfitas. Como puntos finales propuso incluir a la riqueza y similitud taxondmica, y el
flujo de energia. Estas pruebas tienen un tamafo que permiten realizar un nimero de réplicas
suficientes (al menos 3) como para que los resultados tengan validez estadistica.

Se han disefiado muchos dispositivos diferentes con sistema de flujo de agua. Los disefios
difieren en tamafo, patrones de flujo, profundidad, sustrato y ubicacion —en el laboratorio o en el
ambiente natural-. La mayoria de los sistemas medianos colocan comunidades de macroinver-

tebrados. Aunque potencialmente de gran utilidad, la mayoria de los disefios se han utilizado
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para un solo quimico por diferentes grupos de investigadores; por lo tanto, no han sido estanda-
rizados, no son comparables en costo, consistencia o sensibilidad ni se han utilizado para evaluar
varios quimicos simultaneamente (Eaton et al., 1985).

3) Los ensayos multiespecies pueden ser mesocosmos de estanques artificiales del tipo
utilizado actualmente en test para el registro de plaguicidas en los Estados Unidos (E.E. U.U.).
Los mismos varian en tamafo, forma y sustrato y estan disefiados para incluir plancton (fito y
zooplancton), macroéfitas, macroinvertebrados y peces como organismos de prueba. La mayoria
luego son validados en experimentos en parcelas en campos agricolas.

Son escasos los estudios ecotoxicologicos multiespecies que aborden el efecto de xeno-
bidticos sobre ensambles de especies. Los estudios de mesocosmos poseen una complejidad
intermedia entre los estudios de campo y de laboratorio, siendo una aproximacién experimental
muy util porque permite analizar el efecto de contaminantes sobre un ensamble de especies o
sobre la comunidad (y aun comparar comunidades ante igual exposicion).

Los puntos finales que pueden incluirse en las pruebas multiespecies son: el destino del
quimico, la supervivencia de los organismos de prueba, el comportamiento, el crecimiento,
la produccién primaria, riqueza y diversidad del fitoplancton, la biomasa de macrofitas, asi
como la riqueza y diversidad de los invertebrados benténicos, del zooplancton y de peces de
pequefia talla.

Si la diversidad bidtica o la eliminacion de nutrientes son propiedades que se consideran va-
liosas en sistemas acuaticos naturales y se utilizan para juzgar el estado de salud ambiental, es
valido preguntarse ¢ por qué no utilizar pruebas de toxicidad que evaluen directamente los efec-
tos del estrés por contaminacion en estos atributos? Por otro lado, si se seleccionan los mismos
puntos finales, sera mas posible la comparacion de los resultados de las pruebas de laboratorio
y los esperados en el sistema natural objeto de estudio.

Los experimentos de toxicidad de multiples especies mas complejos son los que involucran
la manipulacion experimental de ecosistemas enteros. Claramente, son los que ofrecen el mayor
grado de realismo dado que no son los mas cercanos a las condiciones ambientales —como los
mesocosmos- sino que son el ambiente en si mismo, sobre el que se quiere testear una o mas
hipétesis para obtener cierta informacién con fines de regulacién y control.

Comparados con otras experiencias de toxicidad, son los experimentos que proveen el
mayor nivel predictivo y el mayor realismo y precision. Sin embargo, por razones éticas y
practicas, estos experimentos son raros e impracticables en la actualidad. Schindler y sus
colegas han manipulado lagos enteros en el area de lagos experimentales de Canada con
nutrientes (Schindler, 1974) y acido (Schindler et al., 1985). Llegaron a la conclusiéon de que
la composicion de organismos pequefos, de reproduccion rapida y componentes muy dis-
persos, como el fitoplancton, puede proporcionar la mejor indicacidon temprana de estrés,
mientras que algunos puntos finales integradores, como la produccién primaria, los procesos
de descomposicién y el ciclaje de nutrientes, no son interrumpidos por la entrada de sustan-

cias toxicas.
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En otro caso, el Shayler Run, un arroyo de segundo orden en Ohio, EE. UU., se dosificé con
concentraciones subletales de Cu durante 33 meses (Geckler et al., 1976), realizando simulta-
neamente bioensayos de toxicidad. Si bien estos ultimos predijeron la mortalidad de algunas
especies, no predijeron que los peces evitaron el agua contaminada ni la importancia de los
cambios en la calidad del agua sobre la toxicidad. Ademas, concentraciones seguras para algu-
nas especies fueron subestimadas por un factor de dos.

Claramente, estudios ecotoxicolégicos que involucren ecosistemas completos pueden ser
realizados sin contaminar o modificar ain mas el ambiente del cual se quiere conocer el
efecto de algun téxico. Por ejemplo, pueden estudiarse las comunidades planctonicas, ben-
tonicas, de peces, de macroéfitas aguas arriba, aguas abajo y en el punto de volcado de un
efluente industrial (Regaldo et al., 2018). Por otro lado, los plaguicidas pueden llegar al am-
biente acuatico por escorrentia y/o infiltracién, por el lavado de envases, por la pulverizacion
directa sobre rios, lagunas o arroyos e incluso por las precipitaciones (Alonso et al., 2018).
Estos fueron detectados en el agua y los sedimentos de diferentes cuencas argentinas (Apa-
ricio et al., 2013; Primost et al., 2017; Regaldo et al., 2017; Van Opstal et al., 2017 y 2018,
entre otros), pudiendo impactar negativamente en las comunidades acuaticas, entre ellas en
el plancton (Reno et al., 2018; Romero et al., 2021), en ensambles de invertebrados asocia-
dos con habitats benténicos y con vegetacion flotante (Hunt et al., 2017) y en los peces
(Paracampo et al., 2015).

Sin dudas, el grado de incerteza aumenta con la escala del estudio, pero el realismo que
aportan sera mayor. También inevitablemente, el esfuerzo de muestreo y los costos asociados
seran mayores dado que involucran series temporales mas largas y un mayor nimero de comu-
nidades, pero existen pruebas estadisticas que permiten manejar este nivel de complejidad y
arribar a conclusiones razonablemente aceptables en términos de descripcion de efectos sobre
las comunidades y el sistema completo. Este tipo de informacion sin lugar a dudas es sumamente
valiosa para los tomadores de decisiones vinculadas a la gestion ambiental.

Enlos E.E. U.U., la aceptacion de los ensayos multiespecies es muy comun en el registro
de plaguicidas (por ejemplo, Touart, 1988; SETAC,1992) y en la evaluacion de productos
biotecnolégicos (Seidler, 1991). Ambas son aplicaciones en las que es muy valiosa la preci-
sién predictiva, mas que la comparacion per se. La Organizacion para la Cooperacion Eco-
noémica y Desarrollo no ha estandarizado aun ningun método para pruebas de especies mul-
tiples (OCDE, 1992).

Algunos de los aspectos a tener en cuenta acerca de la utilidad de las pruebas multiespecies

son la sensibilidad, la relevancia, la estandarizacion y replicabilidad, y la precisién predictiva.

Sensibilidad

Para aumentar la posibilidad de registrar datos de tolerancia en ambos extremos, es reco-
mendable considerar y medir la mayor cantidad posible de puntos finales. El nimero de puntos
finales muestreados y, por lo tanto, el rango de las respuestas producidas, pueden incrementarse

drasticamente con las pruebas de toxicidad a nivel comunitario. Sin embargo, esto hace poca
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diferencia en relacion con el significado bioldgico de esta informacion. Como afirma Mount
(1987): “Mas sensible no significa mas preciso”.

Por otro lado, las variables 'emergentes’ son caracteristicas de las pruebas de toxicidad mul-
tiespecies, con lo cual tendran una mayor variabilidad de fondo (background variability). Sin em-
bargo, son estas mismas variables emergentes las que con mayor frecuencia se utilizan para
determinar el grado salud de los sistemas naturales. El “ruido” en este caso es a menudo un

componente inevitable del aumento del realismo de la prueba.

Relevancia
Para que una evaluacién de riesgo sea relevante, no sélo debe ser exacta la informacién
sobre la concentracién-respuesta al toxico, sino que fundamentalmente, los resultados obtenidos

deben ser significativos para la sociedad.

Estandarizacion y replicabilidad

Los ensayos multiespecies no tienen como propdsito utilizar siempre las mismas comunida-
des. Se ha apuntado que esto puede ser un inconveniente. Sin embargo, lo relevante es preci-
samente la comunidad que se toma como objeto de estudio, no la replicabilidad ni la probable
escasa estandarizacion. Muchas pruebas de especies multiples no intentan usar la misma co-
munidad de organismos cada vez. Asi, los resultados son bastante variables. Sin embargo, si el
ensamble de organismos expuestos es lo suficientemente grande y si no son seleccionados por
resistencia o sensibilidad a una sustancia quimica particular, entonces el rango de sensibilidades
sera aleatorio y, por lo tanto, altamente replicable cuando se incremente su numero. Precisa-
mente, algunos autores (Giesy, 1985) han manifestado preocupacién acerca de los intentos de
estandarizar estas pruebas para su inclusién en protocolos de evaluacion de riesgos, argumen-
tando que se perdera una de las principales ventajas de pruebas de especies multiples, cual es

la capacidad de modelar interacciones particulares.

Precision predictiva

Wilson y Peter (1988) en su libro Biodiversidad estima que el numero total de especies
en la Tierra es de 50 millones. Las estimaciones mas conservadoras ahora varian entre de
20 a 30 millones.

Obviamente, es imposible evaluar un pequefio porcentaje de las especies actuales ni siquiera
en una determinada ecorregion o ecosistema para una variedad de sustancias quimicas. Asi, se
hace necesario extrapolar, a partir de un nimero muy limitado de especies (menos de 30, co-
munmente utilizadas en pruebas de toxicidad de agua dulce en E.E. U.U.) a un gran numero de
especies presentes en el sistema en estudio. Si bien es dificil la extrapolacién entre especies (es
decir, en un mismo nivel de organizacién biolégica), mas lo sera del nivel de especie a comuni-

dades, ecosistemas o paisajes.
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Algunos ejemplos de ensayos a nivel de comunidad biolégica

¢ Cual es la mejor escala que puedo elegir para responder mi pregunta?

A continuacion, se describiran algunos experimentos desarrollados por el grupo de trabajo
con organismos del plancton, aunque en algunos casos también se comentaran experiencias
mas complejas que incluyeron otras comunidades que, segun lo mencionado previamente, tienen

mayor grado de realismo y poder predictivo que las pruebas monoespecificas.

Escalas para evaluar la estructura de la comunidad

Los cambios en la estructura de la comunidad pueden ser estudiados en distintas escalas:
microcosmos (en laboratorio), mesocosmos (generalmente ubicados en el ambiente natural) o
en el campo. Estas escalas incluyen el estudio de interacciones entre pocas especies hasta las
que estudian exposiciones de todo el ecosistema.

Los experimentos de laboratorio tienen muchas ventajas, que incluyen la posibilidad de
asignar tratamientos en forma aleatoria, contar con suficientes réplicas de cada tratamiento,
mayor control de factores potencialmente distractores y mayor control sobre la dosis de ex-
posicion. Sin embargo, éstos tienen menor realismo, vinculado generalmente a la menor ca-
pacidad para explicar procesos que ocurren a escalas espaciales y temporales mayores

(Newman y Clements, 2008).

Efecto de los contaminantes sobre la comunidad del plancton
de agua dulce

Comunidad zooplancténica y su valor como bioindicador

La comunidad zooplancténica esta integrada por pequefios invertebrados acuaticos repre-
sentados mayoritariamente por rotiferos, cladéceros y copépodos, y constituyen la base de las
tramas tréficas de ecosistemas acuaticos por alimentarse mayoritariamente de microalgas y ma-
terial particulado, constituyendo la dieta de peces zooplanctéfagos de pequefia talla y de larvas
y juveniles de peces de mayor talla. Contribuyen al ciclado de los nutrientes y a disminuir la
eutrofizacion de ecosistemas acuaticos.

Segun los estudios seminales de José de Paggi (1990, 2004a; 2004b), al menos 502 especies
fueron estimadas en el rio Parana y su llanura de inundacién. Algunas de estas especies fueron
seleccionadas por nuestro grupo de trabajo para evaluar efectos de diferentes contaminantes en

estudios de laboratorio, mesocosmos y campo.
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Los mesocosmos, son sistemas experimentales relativamente grandes disefiados para re-
presentar alguna comunidad clave de un ecosistema. Generalmente estan expuestos a las con-
diciones naturales y se ubican lo mas cercanamente posible al ecosistema que se quiere repre-
sentar, en algunos casos en el mismo ambiente, aunque en otros casos pueden realizarse en el
laboratorio. Desde hace algunos afios se discute cual es el volumen minimo requerido para un
mesocosmos. Dada la gran disparidad en la bibliografia en relacién con esta tematica, se con-
cluye que mas que el volumen en si, para definir esta escala de estudio es preciso alcanzar un
cierto grado de complejidad, que puede estar dada por el niumero de especies o ensambles de
especies, niveles troficos involucrados, habitos de vida, tipos de ciclos de vida y modos de re-
produccion, etc. En este sentido, es relevante considerar la complejidad del sistema (nimero de
organismos/comunidades interactuantes) y que el volumen guarde relacién con el tamano de los
modelos bioldgicos evaluados.

Los mesocosmos son Utiles para confirmar efectos de exposicion, efectos cronicos, interac-
ciones de depredador y presa, y cambios en las poblaciones y comunidades. Asimismo, permiten
analizar el efecto de distintos contaminantes sobre el crecimiento, la reproduccién, distintos as-
pectos de la historia de vida de los organismos, cambios en el comportamiento, malformaciones,
asi como la capacidad de bioacumulacion y eliminacion de metales u otros contaminantes. Tam-
bién permiten comparar las respuestas de dos 0 mas comunidades, con un grado de complejidad
razonable y manejable en términos de costos e inversion de tiempo. (Calow, 1998). Anon et al.
(1991), resumen procedimientos para realizar experiencias de mesocosmos para evaluar efectos
de plaguicidas en agua dulce.

Difieren de los microcosmos en que son de mayor tamano y tienen un menor grado de con-
trol por parte del investigador. Aunque los mesocosmos tienen disefios muy variables (Ej. Figura
11.5. y Figura 11.9.), todos tienen en comun el objetivo de lograr mayor realismo del que permiten
los microcosmos y mayor control que el posible en los estudios de campo, a nivel ecosistémico.

Liber et al. (1992) realizé un estudio de mesocosmos para estudiar las respuestas de la
comunidad zooplancténica a la aplicacién de un policlorofenol (2,3,4,6-tetraclorofenol) colo-
cando bolsas plasticas in situ, desde los sedimentos hasta la superficie de un curso de agua
dulce. El disefo experimental permitié evaluar diferentes concentraciones del téxico y répli-
cas entre tratamientos.

Gagneten (2002) evalué el impacto del Cr total y Cr(VI), muy utilizado en la pampa argentina
en industrias de curtiembres, sobre la estructura del zooplancton del rio Parana durante 35 dias,
con un periodo de aclimatacion previo de un mes y medio (total 80 dias). Se utilizaron mesocos-
mos de PVC de 150 L al aire libre. Se evalué diversidad, riqueza de especies y densidad del
zooplancton, asi como la capacidad de repoblamiento. El Cr tuvo un importante efecto negativo
sobre esta comunidad. La densidad disminuyé significativamente con el incremento en la con-
centracién de Cr, asi como la riqueza de especies y diversidad especifica. El repoblamiento sdlo
ocurrié en el tanque con la concentracion menor. En todos los tratamientos se registré una im-
portante recuperacion de las larvas nauplios luego de cada aplicacién del contaminante las que,

junto con una especie de rotifero, mostraron ser mas tolerantes que cladéceros y copépodos

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 245



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

adultos. Es decir, cambié la estructura de tamano de la comunidad por disminucién de los orga-
nismos de mayor talla determinando una simplificacion de la red tréfica con la dominancia de r
estrategas. Esto coincide con lo comunicado por otros autores (Havens, 1994; José de Paggi,
1997; Hanazato, 1998;) quienes determinaron que la contaminacion con plaguicidas produjo la
dominancia de organismos de pequefio tamafo en la comunidad zooplancténica.

La escala de mesocosmos también permite comparar comunidades ante igual exposicién. En
linea con este enfoque, Gagneten y Marchese (2003) estudiaron el efecto de del herbicida Para-
quat sobre ensambles de zooplancton y zoobentos y la capacidad de recuperacion. El herbicida
provocd disminucién de la abundancia y biomasa de los individuos mas grandes (cladoceros,
copépodos adultos y moluscos) y el ensamble de zoobentos requirié mayor tiempo de recupera-
cion por sus ciclos de vida mas largos. A diferencia del bentos, la riqueza de especies del zoo-
plancton fue menos afectada que su densidad. El estudio mostré que concentraciones ambien-
talmente relevantes —es decir, las que pueden encontrarse en el ambiente- de Paraquat son
perjudiciales para dos comunidades clave de ecosistemas de agua dulce.

A continuacion, se presentaran con mayor extension, tres ejemplos de mesocosmos realiza-
dos por el grupo de trabajo, comparando dos o mas comunidades. En el primero (A) se estudiaron
los efectos de un metal (Cr), en el segundo (B), de un herbicida (glifosato) y en el tercero (C) de

dos herbicidas (glifosato y cipermetrina) aislados y en mezcla.

Ejemplo A: Marchese et al. (2008) estudiaron la acumulacion y eliminacion de Cr por espe-
cies de distinto nivel tréfico: la planta sumergida Ceratophyllum demersum (Ceratophyllaceae),
el oligoqueto Limnodrilus udekemianus (Tubificidae), el cangrejo Zilchiopsis collastinensis (De-
capoda) y el pez Cnesterodon decemmaculatus (Poeciliidae), con sedimento artificial (130 kg:
arena, caolinita y turba, segun OECD, 2004), enriquecido con Cr(VI) y 800 L de agua, durante
28 dias, seguidos de 7 dias sin Cr(VI) para evaluar la concentracion residual.

Las concentraciones nominales fueron 3 mg L-' Cr(VI) (tratamiento 1, T1) y 6 mg L Cr(VI)
(tratamiento 2, T2), y un control (TO) en idénticas condiciones, sin Cr, todos duplicados. En
cada tanque a los 0, 1, 14 y 28 dias, se tomaron muestras de agua (1 L), sedimentos (250
g), macrofitas (10 g), oligoquetos (2—-3 g), branquias de cangrejos (2-3 organismos) y peces
(pool de 10 especimenes) durante la fase de acumulacién y a los dias 1 y 7, durante la fase
de eliminacion. La concentracion de Cr aumenté rapidamente alcanzando los valores mas
altos entre 7 y 14 dias de exposicion. ElI Cr se acumulé significativamente (p<0,05) en los
tejidos de las cuatro especies en relacion al control. El orden de bioconcentracién fue: C.
demersum: 718,66 (x272,91) > L. udekemianus: 172,55 (+80,8) > Z. collastinensis: 67,72
(£35,4) > C. decemmaculatus: 23,11 (£12,82), es decir, mayor en la planta y oligoquetos que
en los cangrejos y peces (Figura 11.4.). La fase de eliminacién de 7 dias fue suficiente para
obtener una reduccion significativa de Cr en C. decemmaculatus, pero no en C. demersum,

L. udekemianus 'y Z. collastinensis (Marchese et al., 2008).
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Figura 11.4: Factor de Bioconcentracion (FB) (Cr tejido/Cr agua) a 28 dias de exposicion.
Las barras indican D.E. T1: tratamiento 1 (3 mg L™'); T2: tratamiento 2 (6 mg L™").

Se concluye que todos los taxa evaluados en este estudio acumularon Cr y podrian ser pro-
puestos como biomonitores de contaminacion en ambientes dulceacuicolas, dado que, si el metal

esta en los tejidos, refleja la biodisponibilidad en el ambiente.

Ejemplo B: Andade et al. (2019), determinaron experimentalmente los efectos directos e indi-
rectos de un formulado de glifosato sobre la estructura y dinamica del plancton (fito y zooplancton)
considerando distintos atributos comunitarios, en mesocosmos de 600 L al aire libre, durante 7 dias
considerando un control y dos concentraciones de glifosato. C1: 6,2 mg L'y C2: 12,7 mg L™, con
toma de muestras al inicio (TO)yalas 8 h (T1), 32 h (T2), 56 h (T3) y 80 h (T4) (Figura 11.5.).

El glifosato redujo significativamente la abundancia de cladéceros y aumento significativa-
mente las abundancias de rotiferos, Chlorophyceae y Euglenophyceae. La diversidad de tallas
del zooplancton se redujo (Figura 11.6.), igual que la equitabilidad de microalgas. Se encontré
correlaciéon negativa y significativa entre la concentracion de glifosato y la abundancia de Clado-
cera (r=-0,59; p=0,001) y Copepoda (r=-0,88; p=0,0001).
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Figura 11.5: Mesocosmos de 600 L empleados para evaluar los efectos de dos concentraciones de glifosato
sobre el plancton (fito y zooplancton).
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Figura 11.6: Distribucion relativa de la abundancia de zooplancton en clases de tallas en CO (control)
y dos concentraciones de glifosato al final del experimento.

Los rotiferos Asplachna sp., Brachionus calyciflorus y Brachionus angularis aumentaron sig-
nificativamente en las dos concentraciones de glifosato respecto al control (Figura 11.7). Las
modificaciones en la estructura de tallas del zooplancton pueden afectar al fitoplancton (Figura
11.8), siendo toda la comunidad plancténica un buen indicador de efectos de herbicidas. El uso
de métricas combinadas del plancton es un enfoque apropiado para evaluar efectos directos e
indirectos del glifosato. Los componentes del plancton mostraron diferentes grados de tolerancia
y competitividad mas que respuestas individuales, lo que hace a la dinamica de esta comunidad

un buen indicador de perturbaciones ambientales.
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Figura 11.7: Abundancia de Asplachna sp., B. calyciflorus y B. angularis (agrupados) en CO: control, y dos
concentraciones de glifosato (C1 y C2), en los tiempos de muestreo TO, T1, T2, T3 y T4. Las barras indican el D.E.
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Figura 11.8: Distribucion relativa de abundancia de microalgas en Clases en CO (control), y dos
concentraciones de glifosato al final del experimento.

Ejemplo C: Andrade et al. (2021) realizaron mesocosmos (30 L) en el Laboratorio de Ecotoxi-
cologia (FHUC, UNL), exponiendo durante 7 dias un ensamble zooplancténico del rio Parana Me-
dio a cipermetrina, glifosato y la mezcla de ambos plaguicidas, mas un control, todos por triplicado
para evaluar posibles efectos sinérgicos o antagonicos (Figura 11.9.). La diversidad y riqueza de
copépodos y claddceros fueron significativamente menores al control en los tratamientos con cipe-
rmetrina y la mezcla a los 3 y 6 dias (ANOVA p<0,05). La abundancia de cladéceros fue significa-
tivamente menor al control en los tratamientos con cipermetrina y la mezcla a los 3 dias (ANOVA
F=9,42 P=0,002). A los 6 dias no hubo supervivencia de cladéceros en los tratamientos con ciper-

metrina y la mezcla. La abundancia de copépodos fue significativamente menor al control en los
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tratamientos con cipermetrina y la mezcla a los 3 y 6 dias (ANOVA F=47,95 p<0,0001 y F=19,42
P<0,0001). La composicion del ensamble de microcrustaceos fue significativamente diferente entre
tratamientos a los 3 y 6 dias (NPMANOVA F=3,01 p=0,002 y F=3,35 P=0,005). Los nauplios y los
copépodos ciclopoideos explicaron el 50% de tales diferencias (SIMPER). La abundancia de roti-
feros tendié a aumentar en los tratamientos con cipermetrina y la mezcla (ANOVA p>0,05). La
mezcla de plaguicidas produjo una disminucion de la abundancia de copépodos en el tiempo
(100%) mayor a la suma de los efectos de los plaguicidas individuales (97%). En los cladéceros no
se pudo observar el efecto de la mezcla a los 6 dias debido a que la concentraciéon aplicada de
cipermetrina, tanto aislada como en mezcla, produjo el 100 % de su mortalidad. Sin embargo,
cuando se analizd este efecto en un escenario de menor exposicion en el tiempo, a los 3 dias, se
observé que la mezcla de plaguicidas produjo una disminucién de la abundancia de cladéceros
respecto al control (100%) mayor a la suma de los efectos de los plaguicidas individuales (85%).
La mezcla de plaguicidas produjo un incremento de la abundancia de rotiferos respecto al control
(316%) mayor a la suma de los efectos de los plaguicidas individuales (214%). Se concluyé que la
cipermetrina sola o en mezcla con glifosato afecté negativamente al ensamble. Los plaguicidas en
mezcla tuvieron un efecto sinérgico negativo sobre la abundancia de copépodos y claddceros y un
efecto sinérgico positivo sobre la abundancia de rotiferos, con disminucion de tallas, lo cual denota

un mayor deterioro del ensamble zooplancténico.

Figura 11.9: Mesocosmos de 30 L para evaluar los efectos de glifosato y cipermetrina aislados y en mezcla
sobre el plancton.
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Como se desprende de los resultados obtenidos en los estudios de mesocosmos anterior-
mente expuestos, tanto los metales como los plaguicidas ensayados podrian generar desequili-
brios importantes en los sistemas acuaticos de los cuales se obtuvieron las comunidades de
ensayo (principalmente de los sistemas de los rios Parana y Salado), que dan cuenta del poten-

cial del zooplancton como bioindicador de contaminacion.

Asociacion de especies indicadoras: Ejemplos de estudios de la comunidad
zooplancténica en ambientes acuaticos de la provincia de Santa Fe

Como fue mencionado previamente, las ventajas de simplicidad y posibilidades de manipu-
lacién independiente de variables, permiten estudian los efectos de xenobidticos en laboratorio
bajo el supuesto de que los resultados seran lo mas extrapolables posible a las condiciones
imperantes en el ambiente. Sin embargo, el estudio de comunidades directamente en el am-
biente natural, la generacién de indices y la comparacién de atributos poblacionales y parame-
tros comunitarios con sitios menos contaminados o seleccionados como controles, a la vez
que se establecen correlaciones con datos fisicoquimicos y el monitoreo simultaneo de con-
centraciones de contaminantes, permite conocer cuales son las mejores especies indicadoras
de estrés ambiental.

El disefio de micro y mesocosmos, entonces, utilizando estas especies permitiria a su vez
establecer generalizaciones sobre las condiciones ambientales. Alternativamente, si se trata de
especies tolerantes a la contaminacion, la teoria ecofisiolégica predice que, si se exponen expe-
rimentalmente a contaminantes, tendran un mejor desempefio (fitness) que las especies menos
tolerantes, lo cual abre interesantes posibilidades para testear experimentalmente hipétesis con-
trastantes utilizando especies tolerantes. Ahora bien, ;como conocer cudles son las especies
mas tolerantes en los sistemas naturales? Una aproximacion experimental valida es vincular re-

sultados de biomonitoreo y monitoreo fisicoquimico en los propios ecosistemas.

Veamos algunos ejemplos:

1) Por el efecto de la urbanizacién en una laguna urbana del sistema del rio Parana (la-
guna Setubal) se registré abundancia de protozoos (Dexiostoma campylum, Didinium nasu-
tum, Plagyopila y rotiferos Bdelloidea tales como Philodina sp. y Rotaria sp.) en los sitios de
recepcion de desagies pluviales; mientras que los rotiferos Monogononta (Platyias quadri-
cornis, Mytilina ventralis y Lepadella ovalis y el cladécero Chydorus pubescens fueron domi-
nantes en el sitio de referencia (José de Paggi et al., 2008). En el mismo sistema, la concen-
tracion de nitratos, amonio, calcio, sulfato y potasio indicaron tres érdenes de magnitud ma-
yores a cuerpos de agua no contaminados de la region (Maine et al., 1999). Los autores
concluyeron que el impacto de la urbanizacién se vio reflejado tanto en la quimica del agua
como en la composicion del zooplancton.

2) En el sistema del rio Salado en su tramo inferior Gagneten y Ceresoli (2004) y Gagneten
et al. (2007), registraron metales (Cr, Cu, Pb) y sulfuro, provenientes de efluentes industriales y

urbanos puntuales y difusos en agua y sedimentos de fondo, en concentraciones mayores a los

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 251



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

estandares permitidos. Los valores de materia organica, oxigeno disuelto (OD), nitritos, nitratos
y sulfuro indicarian la confluencia de procesos de eutrofizacion y contaminacion del sistema.

Al relacionar datos quimicos y bioldgicos, la densidad de zooplancton presentd correla-
ciones negativas y significativas con la concentracion de Cr y sulfuro, donde los cladéceros
fueron los organismos menos tolerantes (o mas sensibles). La densidad total del zooplancton
fue significativamente mayor en el rio que en los canales y arroyos de la cuenca del rio
Salado en su tramo inferior, con dominancia de rotiferos, pero mayor biomasa de claddceros.
Entre los copépodos, Calanoida dominé sobre Cyclopoida y Harpacticoida. Correlaciones
negativas se encontraron entre la biomasa de copépodos y las concentraciones de Cu y Pb
(Gagneten y Paggi, 2009). La riqueza y diversidad de especies fueron buenos indicadores
de estrés ambiental, siendo los rotiferos los mas tolerantes a metales, seguidos por los co-
pépodos y los claddceros.

La alta conductividad registrada en el rio Salado (media 5.965 uS cm-') también podria ser
causa de la proliferacidon de algunas especies de rotiferos tolerantes, tales como los géneros
Hexarthra, Brachionus y Lecane, representados por numerosas especies. La biomasa absoluta
decrecid en el orden Copepoda>Cladocera>Rotifera. Las concentraciones de Cr del rio Salado
inferior (Gagneten et al., 2007) fueron muy superiores a los anteriormente registrados por Villar
et al. (1998) en el rio Parana medio e inferior. Cataldo et al. (2001) registraron entre 3,16 y 4,97
ug L' de Cr en aguas superficiales y entre 27,90 y 59,90 ug L' de Cr en agua intersticial del
delta del rio Parana. Por su parte, Gagneten y Ceresoli (2004) registraron hasta 215 ug L' de Cr
en aguas del arroyo Las Prusianas que desemboca en el rio Salado, es decir, concentraciones
de Cr entre uno y dos érdenes de magnitud superiores a las del rio Parana medio.

La densidad total presenté una relacion positiva con el OD y con el mesozooplancton pero no
con el microzooplancton lo que indica que el microzooplancton seria mas tolerante a la deficien-
cia de OD que la fracciéon mayor. Por otro lado, Gagneten y Paggi (2009) sefialan que la biomasa
zooplanctoénica fue mucho menor en comparaciéon con sistemas menos contaminados de la re-
gion. Este patrén es contrario a lo registrado para la densidad, lo que estuvo vinculado al esta-
blecimiento y proliferacion de especies de pequena talla (rotiferos). Se encontraron correlaciones
negativas entre la biomasa de copépodos y las concentraciones de Cu y Pb en sedimentos y
entre densidad de rotiferos y las concentraciones de Cr en sedimentos.

Esto indica que esta linea de evidencias (declinacion en la biomasa del zooplancton a
mayor concentracion de metales) también es un buen indicador de sistemas acuaticos con-
taminados con metales. A partir de los resultados anteriormente mencionados, los autores
determinaron tres grupos de ambientes en la cuenca del rio Salado inferior: el cauce principal
del rio, con menor contaminacion y mayor densidad, riqueza y diversidad de zooplancton, y
abundancia de claddceros, que se separd claramente de los otros dos grupos de cursos de
agua, principalmente canales y arroyos donde abundaron especies r estrategas de escasa
biomasa y unas pocas especies tolerantes, tales como Eucyclops neumani. (Gagneten, 2011)
resume los patrones encontrados: una relacién inversa entre condiciones de estrés y tamafio

corporal con proliferacion de especies r estrategas (rotiferos) y especies oportunistas (larvas
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nauplio), dominancia de especies tolerantes y disminucion de las mas sensibles (copépodos
y cladéceros).

Por otra parte, mas recientemente Regaldo et al. (2017) analizaron comparativamente variaciones
temporales de la estructura de la comunidad zooplancténica del Sistema de Arroyos Colastiné-Co-
rralito (Santa Fe, Argentina) con concentraciones de plaguicidas (Atrazina -Atr- y Endosulfan -End-)
y microcontaminantes inorganicos (Cr, Cu, Pb y As) registrados en agua y sedimentos. Los valores
de Cr, Pb y Cu registrados en agua superaron ampliamente los niveles guias propuestos para la
proteccion de la biota acuatica (el Cr los superd en 137 y 143 veces; el Pb 87 y 97 veces y el Cu 35
veces). La concentracion de Atr en agua fue mayor que la de End, aunque nunca sobrepasé los
niveles guia, mientras que el 70,83% de las muestras en donde se registré End si los superd. En
agua, el 97,91 % de las muestras con Cr superaron los niveles guia para la proteccion de la vida
acuatica, el Cu lo hizo en un 70,83%, mientras que el Pb y el As en un 97,91 y 43,75%, respectiva-
mente. En sedimento, un 2,08%, 4,16%, 39,58% y 14,58% de las muestras sobrepasaron los niveles
guia para el Cr, Cu, Pb y As. La dominancia de los diferentes grupos fue Rotifera>Copepoda>Clado-
cera. De manera similar a los trabajos anteriores, este ultimo grupo mostré mayor sensibilidad a las
variaciones de calidad del sistema. Cuando las concentraciones de metales registradas en agua fue-
ron maximas, la riqueza y abundancia de rotiferos y cladoceros se vio afectada. A su vez, valores
extremos de conductividad, pH y la carga de contaminantes organicos posiblemente afectaron la es-

tructura de la comunidad zooplancténica (Menegazzo et al., 2016).

Seccioén 3: indices aplicados en el nivel de comunidad bioldgica

Existen multiples estrategias para abordar problematicas relacionadas con la contaminacién
de los ecosistemas que, aplicadas de manera integrada, brindan informacioén acerca del estado
de salud o deterioro ambiental. Entre ellas podemos destacar: la determinacién de parametros
fisicoquimicos y bioquimicos, la deteccién de bioindicadores de contaminacion y la aplicacion de
indices. Estos Gltimos han adquirido relevancia en los Ultimos afios, dada su capacidad de gene-
rar una imagen sintética de las condiciones ambientales en el territorio.

Sin embargo, debe tenerse en cuenta que:

- En ecosistemas complejos, no es facil distinguir los efectos del enriquecimiento organico de

los efectos de la contaminacién, a través de la estructura de las comunidades analizadas.

- Es importante conocer los requerimientos ecolégicos de las especies dominantes en los
ensambles estudiados para poder delimitar las areas de mayor perturbacion.

- Es fundamental tener un analisis del sistema y no sélo de un area reducida porque las
posibilidades de hacer un diagnéstico y dar recomendaciones erréneas en el ultimo caso,
aumentan. Al respecto, en rios con llanura de inundacion es necesario tener en cuenta no
s6lo el cauce principal sino también el area inundable (Marchese et al., 2008a) ya que
debido a la dinamica hidrosedimentoldgica se produce redistribucion de sedimentos desde

el cauce principal al area inundable y viceversa (Marchese et al., 2020).
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Se describen a continuacion algunos ejemplos de los indices seleccionados en los estudios
previamente descriptos en la Seccion 2.

Ademas de los indices que se aplican para estudiar la calidad del agua y de los sedimentos
(CCME 2001), se encuentran disponibles diversos indices para determinar la integridad ecol6-
gica de sistemas acuaticos en relacién con la estructura de las comunidades bioldgicas (Gallardo
et al., 2011). Sin embargo, su utilidad varia considerablemente dependiendo de los parametros
medidos; la informacion que proveen dependera de las condiciones ambientales, dificultando asi
la seleccion de los indices mas apropiados para biomonitoreos de cuencas hidrograficas y la
comparacion entre diferentes sistemas.

Las mediciones tradicionalmente aplicadas en el analisis de los cambios estructurales de
la taxocenosis como consecuencia del impacto antrépico, son el indice de Margalef (1958)
(Ludwig y Reynolds, 1988), conocido también como de Riqueza de especies “R” (se refiere
al nimero de especies presentes en una comunidad) y el indice de Diversidad de Shannon-
Wiener “H” (Shannon y Weaver, 1949); este ultimo es probablemente el mas empleado en
ecologia de comunidades, aunque también se emplean otros tales como la diversidad fun-
cional y diversidad taxonémica.

Otros atributos de las comunidades que pueden ser empleados en el monitoreo de la calidad
ambiental son la “Equitabilidad” que se refiere a cuan equitativa es la distribucion de los indivi-
duos entre las especies que conforman una comunidad, y la “Dominancia”, ambos indican varia-
ciones en la distribucién del nimero de organismos en funcion de los taxa existentes en una

muestra (Begon et al., 1988).

Estos indices se calculan mediante las siguientes formulas (Colwell, 2009):
- Riqueza de especies: “R”, 0 “S”: Numero de especies que se encuentran en un habitat,

ecosistema, area o region determinada.

R = s—1
" In(n)

Donde:
S= numero total de especies

n= numero total de individuos observados
- Diversidad de especies: Shannon-Wiener “H”, el indice contempla la cantidad de espe-

cies presentes en el area de estudio (riqueza de especies) y la cantidad relativa de individuos de

cada una de esas especies (abundancia).

N
H=-) PielnPi

i=l1
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Donde:
S= Numero de especies

Pi= Proporcion de individuos de la especie i respecto al total de individuos

- Equitabilidad “E”, es el grado en el que las diferentes especies son similares en cuanto a
su abundancia. Asi una comunidad con cuatro especies tendra una riqueza de S=4 y si todas
tienen una abundancia relativa del 25% la equitatividad sera del 100%. Puede cuantificarse ex-
presando la diversidad especifica (H) como una proporcion del valor maximo de H si todos los
individuos estuvieran uniformemente distribuidos entre las especies (Begon et al., 1988). Varia
de 0 a 1; el valor “1” indica que todas las especies son igualmente abundantes. Se representa

con la siguiente formula: s
ZPi eInPi
i=l

J: H =
H max InS

Donde:
H= indice de Shannon- Wiener
H max.= Diversidad maxima que se obtendria si la distribucién de las abundancias de las

especies en la comunidad fuese perfectamente equitativa.

- Dominancia, es lo contrario a equitabilidad. Por ejemplo, si tres especies estan presentes
en dos comunidades compuestas por 500 individuos. En la primera comunidad, 450, 41 y 9 indi-
viduos pertenecen a las especies A, B y C, respectivamente. En la segunda comunidad, el nu-
mero de individuos en las comunidades A, B y C son 134, ,138 y 228 respectivamente, los indi-
viduos estan mas equitativamente distribuidos —o hay menor dominancia- entre especies en la
segunda comunidad de especies (a veces conocida como grado de heterogeneidad) que se re-
fleja en los indices de diversidad.

Otro de los indices aplicados a comunidades acuaticas, es el indice Saprébico (Sl) de Pantle
y Buck (1955). Este utiliza la composicion de especies, la abundancia relativa y la frecuencia de

aparicion de los diferentes taxa como indicadores del estado de degradacion ambiental.

- indice Saproébico (SI), uno de los indices biéticos mas aplicados a nivel global es el indice
de Pantle y Buck (1955). Los autores consideraron el sistema saprobico de Kolwitz y Marsson
(1908) y le adicionaron el concepto de abundancia relativa de los organismos de una muestra.
El grado de saprobiedad en los ecosistemas acuaticos, esta relacionado con la degradacion
de la materia organica, por la presencia de organismos saprofitos. Se representa con la si-

guiente formula:

SI=Ysxh/}Yh
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Donde:
S= es el valor de saprobicidad
h= es la abundancia relativa (h= 1,3 0 5 si el taxdn se encuentra en forma accidental, frecuente

o abundante respectivamente).

A su vez, pueden compararse utilizando Modelos Aditivos Generalizados (GAM, por sus siglas
en inglés). Ademas, se realizan regresiones entre los indices y variables ambientales para de-
terminar qué factores ambientales se relacionan (positiva o negativamente) con los indicadores

de biodiversidad en una determinada cuenca.

En los ultimos afos han emergido dos indices multimétricos para el biomonitoreo de rios: El
IBl y el ROVPACS (River Invertebrate Prediction And Classification System). Incluyen métricas
biolégicas tales como la riqueza de especies, o la abundancia de grupos funcionales tréficos.
Estos enfoques se basan en: 1) la definicion de puntos finales bioldgicos para precisar la salud
ambiental; 2) la definicidn de sitios menos contaminados en términos comparativos; 3) métodos
de muestreo, laboratorio y analiticos estandarizados; 4) ranqueo numérico de los sitios segun su
condicién y 5) politicas ambientales rigurosas de control. Tales medidas proveen mejor informa-

cion sobre las dimensiones biolégicas que los monitoreos fisicos o quimicos.

- RIVPACS (River Invertebrate Prediction and Classification System), es un sistema de bio-
monitoreo acuatico para determina calidad de agua de rios en Inglaterra. Se basa en la cantidad
de taxones de macroinvertebrados que se registran durante el muestreo. Se basa en que lase
especies mas sensibles se encontrardn en menor proporcion en sitios contaminados, o con bajos
tenores de OD y que la proporcion relativa de los taxa variara segun la calidad del agua en
distintos sitios de muestreo. La comparacion estadistica entre las especies esperadas y las ob-

servadas, servira para estimar la calidad ecolégica del rio (Feeney, 2014).

- El indice de Integridad Biolégica es una herramienta especialmente ponderosa por diver-
sas razones (Karr, 2006). En primer lugar, el 1Bl basa sus conclusiones sobre la salud de un
ambiente acuatico en un grupo de indicadores bioldgicos (métricas) cada uno de los cuales mide
un aspecto diferente de la comunidad biolégica. En segundo lugar, las métricas en el indice re-
flejan respuestas testeadas y predecibles a la influencia humana: cada métrica tiene su propia
curva “dosis-respuesta” asociada con el uso de la tierra u otros impactos. En tercer lugar, las
métricas se eligen para que reflejen los efectos de diversas actividades humanas, tales como la
urbanizacién o la agricultura. Desde la propuesta del I1BI (Index of Biotic Integrity) los métodos e
indices de indicacién de calidad de aguas y de la integridad ecolégica de los sistemas fluviales
en base a las comunidades que los habitan han tenido un amplio desarrollo, que contintia hasta
la actualidad (Li, 2010; Lu et al., 2015). Los programas de biomonitoreo multiméticos modelados

en el marco del IBI pueden ser aplicados por cientificos y gestores ambientales.
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- El indice de Integridad Biética para el Rio de la Plata (IBIRP), relaciona la densidad fito-
plancténica (cianobacterias planctonicas y la densidad fitoplancténica total) con dos ensambles
benténicos (Diatomeas e invertebrados (% Tanaidacea). Este aporta informacién sobre la inte-
gridad bidtica temporal y espacial, pudiendo asumir valores entre 0 (muy mal estado) y 10 (muy

buen estado) (Gomez et al., 2012).

- indice de Diatomeas Pampeano (IDP), fue elaborado por Gémez y Licursi (2001), con el
objetivo de evaluar la eutrofizacién y polucidn organica de los rios y arroyos del area pampeana
Argentina. Para su desarrollo se analizaron 164 muestras de epipelon (procedentes de 50 sitios
de muestreo con distintas problematicas ambientales) y su relacion con las variables fisicoquimi-
cas. Para esta finalidad a cada taxdn se le asignd un valor de sensibilidad a la polucién y eutro-
fizacion, teniendo en cuenta variables estrechamente relacionadas con estos eventos, como con-
centracién de amonio, demanda bioquimica de oxigeno (DBO5) y fésforo reactivo soluble. Se

representa con la siguiente férmula:

IDP = Xj=1 Iidp-.Aj
Zfl=1 Aj

Donde:

| iap= valor del IDP para la especie (fluctua entre 0 y 4).

Aj= abundancia relativa de la especie.

Los valores del indice fluctuan entre 0 y 4, <0,5 calidad del agua muy buena y >3 muy mala.
A las distintas calidades del agua se les asigna colores para su identificacién grafica en mapas
y se las relaciona con las actividades antrépicas mas frecuentes en el area de estudio (Licursi
y Gémez 2003).

Aunque las herramientas bioindicadoras operativamente se aplican en estudios puntuales
sobre sitios dentro del ecosistema, siempre esta presente en la evaluacion ecoldgica de un
sistema fluvial el concepto de paisaje y la dinamica de usos de la tierra a diversas escalas
(tramo, cuenca), con la consecuente influencia de estos elementos sobre los sitios de monito-
reo (Allan 2004).

En general, en ambientes contaminados disminuye la cantidad de especies y por lo tanto es
esperable que en esos casos se halle una baja equitabilidad y alta dominancia, lo cual nos indica
que son pocas especies las especies o los taxa representados en una determinada muestra
(Licursi y Gébmez 2003; Gagneten et al., 2009).

Otros indices integran informacion de diferentes comunidades acuaticas para indicar el es-
tado de calidad de los ecosistemas. Con el propdsito de mostrar algunos ejemplos, mencionamos
un indice que relaciona la “Biomasa de zooplancton total con la biomasa de fitoplancton (clorofila
a)”. Considerando que frecuentemente los cambios en la comunidad zooplancténica repercuten

en el fitoplancton, la proporcién Zooplancton/Fitoplancton es un indicador de efecto cascada, que
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provee informacion de cuanto puede la primera comunidad regular a la segunda. Se asume que,
en ambientes con mayor estrés, la eficiencia en el consumo del fitoplancton es menor (se ve
reducida), dicha proporcion decrece con el incremento del fésforo y el aumento de la transparen-
cia del agua) (Jeppesen et al., 2000).

A la luz de los resultados encontrados por diversos grupos de investigacion en distintas partes
del mundo, pueden establecerse algunas generalizaciones en cuanto al grado de sensibilidad/to-
lerancia a contaminantes, y eventualmente, establecer gradientes de sensibilidad de especies o
asociaciones de especies ante cada situacidon ambiental en particular.

Haberman y Haldna (2014), destacan la importancia del empleo de la comunidad zooplanc-
ténica como herramienta clave en la evaluacion del estado trofico y la calidad de los cuerpos de
agua. Estos autores, a partir de la informacién recopilada durante cuatro décadas, recomiendan
una serie de parametros que deberian considerarse en el analisis de la calidad de cuerpos de
agua eutroficos: entre ellos, las relaciones entre el nimero y diversidad de especies; la repre-
sentatividad de cada grupo (Claddceros, copépodos y rotiferos) respecto al total de las especies
halladas; la proporcion (%) de rotiferos respecto a la abundancia total del zooplancton; la relacién
entre la abundancia de clad6ceros de mayor talla respecto a la abundancia total de claddceros;
la relacion entre la abundancia de copépodos calanoides respecto a la de copépodos ciclopoides;
y por ultimo, la relacion entre la abundancia de crustaceos y la abundancia de rotiferos. También
presentan un listado de especies indicadoras de ambientes eutroficos y oligo-mesotréficos y su-
gieren, al igual que otros investigadores (Jeppesen et al., 2011), que se incluyan parametros

comunitarios del zooplancton en las directivas de proteccion acuatica de la Union Europea.

- indice de Diversidad de Tallas. Es otro indice que se puede aplicar a la comunidad zoo-
plancténica. EI mismo agrupa a los organismos en relacién a su talla independientemente de su
taxonomia. Esta basado en el indice de diversidad de Shannon-Wiener, adaptado a una variable
continua (tamafio corporal), e integra la amplitud del rango de tamarios y la equitatividad. Este
indice brinda informacién sobre el estado tréfico del sistema (incremento de P y N), la salinidad,
acidificacion, la temperatura y la presiéon de depredacion.

Para mayor informacién sobre los indices propuestos para la comunidad zooplanctdnica, el
modo de implementacién e interpretacion, asi como sus ventajas y limitaciones consultar a Ga-
llardo et al. (2011).

Clements y Newman (2002) sostienen que los enfoques multimétricos y multivariados son
complementarios y pueden utilizarse en conjunto para evaluar integridad biolégica. Por ejemplo,
los resultados de analisis multivairados pueden usarse para identificar métricas sensibles en un
indice multimétrico.

Marchese et al. (2020) sintetizaron la informacién sobre bioindicadores de ambientes acuaticos
comprendidos en la Region de Humedales del Corredor Fluvial Chaco-Mesopotéamico. Se incluyen
estudios sobre macroinvertebrados bentdnicos, de areas vegetadas en humedales y de zooplanc-
ton referidos a asociacion de especies indicadoras, aplicacion de indices bidticos y ensayos ecoto-

xicoldgicos. Ademas, los autores comentan estrategias adaptativas de invertebrados para evitar

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 258



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

distintos tipos de estrés. Finalmente, plantean la importancia que implicaria disponer de un indice
de sostenibilidad de sistemas acuaticos de la provincia de Santa Fe, integrando indicadores ecol6-
gicos y socioeconémicos que permita diagnosticar la salud ambiental de sistemas acuaticos y que
constituya una herramienta valiosa para la gestion ambiental de estos sistemas.

En este sentido, la importancia de disefar indices regionales radica en que muchos de los
taxa hallados en sistemas acuaticos argentinos, presentan requerimientos ecolégicos diferentes
a los taxa propuestos en los listados internacionales de bioindicadores representantes del he-

misferio norte.

Conclusiones parciales. Ecotoxicologia del zooplancton

- La ecotoxicologia, mediante estudios ecofisiologicos, ecoldgicos y etoldgicos de especies
planctonicas, permite evaluar contaminacion puntual y difusa de distintos contaminantes
en medio acuatico a distintas escalas: laboratorio, mesocosmos y campo.

- Las especies zooplancténicas nativas son mas sensibles a metales y plaguicidas que las
exéticas. Sin embargo, son muy incipientes los estudios ecotoxicolégicos de contaminan-
tes emergentes tales como antibiéticos y nanoparticulas, por lo que se recomienda evaluar
su ecotoxicidad sobre especies nativas.

- Estudios ecotoxicolégicos al nivel de comunidad permiten evaluar parametros integrado-
res y propiedades emergentes propias de ese nivel de complejidad bioldgica, aspectos no
detectables en bioensayos monoespecificos.

- En ambientes acuaticos, los monitoreos fisicoquimicos y biolégicos de zooplancton permi-
ten cuantificar plaguicidas y metales y compararlos con niveles guia establecidos para la
proteccion de la biota acuatica en un marco nacional e internacional. Asimismo, se pueden
establecer correlaciones entre datos fisicoquimicos y bioldgicos, para brindar mayor valor
explicativo sobre la calidad ambiental. Cabe destacar que no existen niveles guia de cali-
dad de agua, sedimentos y solidos totales suspendidos referidos a contaminantes de am-
plio uso en Argentina, por lo que se aconseja realizar estudios ecotoxicolégicos con espe-
cies nativas y proponer directrices de aplicacién nacional.

- Las especies planctdnicas mostraron su gran potencial como bioindicadoras de contami-
nacién ambiental. Los monitoreos fisicoquimico y biolégico a nivel de comunidades apor-

tan conocimientos claves para evaluar efectos de contaminantes a corto y mediano plazo.
Se destaca la relevancia de integrar indicadores ecoldgicos y socioecondémicos que permitan

diagnosticar la salud ambiental de los sistemas acuaticos y que constituya una herramienta va-

liosa para la gestién ambiental de los mismos.
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Conclusiones generales

Si los ecotoxicologos acuerdan en la importancia que las interacciones interespecificas tienen
en la regulacion de las comunidades naturales, los esfuerzos de investigacion deben orientarse
a comprender como los contaminantes influyen en estas interacciones.

En ecotoxicologia, un gran desafio es la separacion de los cambios inducidos por contami-
nantes sobre la diversidad y composicion de especies, de los producidos por la variacion natural
de los factores ambientales.

Los topicos de investigacion actuales en ecotoxicologia de comunidades pueden resu-
mirse en algunas categorias: 1) mejorar la comprension de los factores ecolégicos que regu-
lan la dinamica de las comunidades; 2) integrar enfoques experimentales y de biomonitoreo.
Un nuevo eje, de incipiente desarrollo en los ultimos afos en la ecotoxicologia de comunida-
des seria mejorar el conocimiento del efecto de los estresores atmosféricos en las respuestas
de las comunidades.

En relacion con la escala de estudios ecotoxicoldgicos (laboratorio versus campo con las res-
pectivas ventajas y limitaciones previamente sefialadas), es claro que mientras el enfoque expe-
rimental a pequefia escala provee resultados “claros” con buen control de variables bidticas y
abidticas, los programas de investigacion de microcosmos deberian ser complementados y bien
integrados con estudios de campo.

Para definir cual es el enfoque experimental apropiado en ecotoxicologia de comunidades,
deben tenerse en cuenta:

1) Cuestiones relacionadas con la escala espacio-temporal: Realizar experimentos a diferen-
tes escalas espaciales y temporales a través de diferentes niveles de organizacién biol6-
gica, compensa al menos parcialmente la falta de realismo ecolégico del enfoque experi-
mental. Siempre que sea posible, es recomendable complementar la informacion reca-
bada, con biomonitoreo ambiental.

2) Los ensayos uniespecificos deberian usarse para documentar las diferencias de sensibili-
dad entre especies, 0 para comparar las respuestas a un mismo toxico, de especies nati-
vas con estandarizadas.

3) La integracién de los enfoques descriptivos y experimentales. Todos los enfoques experi-
mentales que se utilizan en ecotoxicologia de comunidades tienen limitaciones importan-
tes. Ademas, aun cuando un experimento esté bien disefiado con fuerza estadistica sufi-
ciente para demostrar el efecto de un determinado factor, siempre queda sin resolver la
importancia del factor estudiado en relacion con otros no investigados, aunque potencial-
mente importantes. Un programa de investigacion exitoso deberia integrar teoria, obser-
vacion y experimentacion (Clements y Newman 2002).

Finalmente, e independientemente de si los experimentos se realizan para poner a prueba

predicciones o para determinar la importancia relativa de factores causales, dos problemas clave
con que se enfrenta el ecotoxicélogo de comunidades son la posibilidad de generalizacién y de

extrapolacion de los resultados obtenidos, restriccion que puede subsanarse en parte realizando
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estudios integradores de distintas escalas espacio-temporales. Por otro lado, los estudios ecoto-
xicologicos deberian realizarse siempre teniendo en cuenta la historia natural y el marco teérico

ecoldgico en el que se inscriben las hipétesis de trabajo.
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CAPITULO 12
Bioensayos de toxicidad

Leticia Peluso

La actividad humana genera grandes cantidades de desechos téxicos que son liberados al
ambiente, ingresando a los diferentes compartimentos de los ecosistemas, ya sea aire, agua,
suelo o biota, dependiendo su destino de las propiedades fisicoquimicas, movilidad y persistencia
de los compuestos que la integran. Los cuerpos de agua reciben directa o indirectamente des-
cargas de contaminantes como consecuencia de las diferentes actividades antrépicas que tienen

lugar en las cercanias de los mismos (Figura 12.1.).
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Figura 12.1: Esquema general de las fuentes de contaminacién sobre ambientes acuaticos
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Para evaluar los efectos potencialmente perjudiciales de una sustancia quimica (u otro agente)
sobre la biota, es necesario establecer una relacion cuantitativa reproducible entre la exposicion qui-
mica y un cierto grado de dafio para el organismo o grupo de organismos bajo investigacion.

La preservacion de la estructura y el funcionamiento de los ecosistemas, asi como la protec-
cion de la salud humana, se fundamenta en la evaluacién del peligro de los productos quimicos
artificiales, dicha evaluacién se basa principalmente en el uso de pruebas de (eco) toxicidad. El
objetivo de estas pruebas es generar informacion cuantitativa o cualitativa sobre los efectos no
deseados de los xenobidticos para su regulacién, segun lo solicitado por numerosas autoridades
reguladoras de todo el mundo, para estimar concentraciones aceptables de contaminantes en el
agua y los alimentos, para establecer limites de exposicion permisibles para los trabajadores, y
para proteger la biota.

En este contexto, se han desarrollado numerosas pruebas de toxicidad aguda y cronica en
los ultimos 30 anos para la evaluacién del peligro ambiental de los productos quimicos. Debido
a que una sola especie o punto final no puede reflejar adecuadamente los efectos producidos
por los contaminantes sobre toda la biota en el ecosistema en estudio, es comun utilizar varias
especies de prueba que generalmente representan diferentes niveles tréficos para tratar de re-

flejar la situacion ambiental de la manera mas realista posible.

Bioensayos de toxicidad

Para evaluar los efectos perjudiciales potenciales de un quimico (u otro agente) sobre la biota,
es necesario establecer una relacién cuantitativa reproducible entre la exposicién a las sustan-
cias quimicas y alguna medida de dafio al organismo o grupo de organismos bajo investigacion.
La mayoria de los datos toxicoldégicos ambientales actuales provienen de ensayos de laborato-
rio controlados y generalmente involucran productos quimicos individuales y poblaciones muy
pequeias de organismos de prueba. Incluso en un bioensayo de toxicidad estandar, se intenta
simular lo que sucederia en una gran poblacion observando quizas solo 30 individuos por expo-
sicion o tratamiento. Las hipotesis sobre el mecanismo de accidn toxica de una sustancia quimica
especifica o grupo de sustancias quimicas generalmente se prueban a nivel celular o subcelular
sobre la base de las cuales los investigadores a menudo hacen suposiciones sobre como un
cambio bioquimico o fisiolégico particular puede afectar la aptitud general del organismo.

Al vincular la respuesta del organismo con la de una poblacion, también estamos haciendo
suposiciones sobre cdmo las respuestas téxicas de los individuos pueden reflejarse en niveles
mas altos de organizacion bioldgica. Este tipo de enfoque se muestra en el esquema "anidado”
de la Figura 12.2, donde los efectos celulares implican efectos en todos los niveles de organiza-
cion bioldgica. Claramente, esto representa una simplificacion excesiva. Las areas sombreadas
en la figura representan donde se trabaja con mayor incertidumbre. Por ejemplo, una respuesta

a nivel de sub-organismo, tal como una alteracién en la actividad enzimatica o la respuesta in-
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mune, pueden representar una reacciéon saludable a un estrés; por lo tanto, encontrar una rela-
cion cuantitativa entre dicha respuesta y el estado de salud de un organismo puede ser dificil. La
extrapolacion del nivel de individuo a la poblacién o comunidad presenta un conjunto diferente
de problemas. Por ejemplo, los efectos disruptivos de los humanos en el ecosistema deben ser
vistos dentro del contexto de variaciones fisicas y quimicas naturales dentro del medio ambiente,
como los efectos climatoldgicos. Ademas, los organismos pueden adaptarse a la contaminacion
provocada por el hombre de la misma manera que pueden adaptarse a muchas otras variables

ambientales, como la temperatura, la salinidad y la disponibilidad de alimentos y oxigeno.

<(."élulﬂ >D Individuo
(Tendo Qdivid Poblacion

Figura 12.2: Esquema conceptual de la relacién de los efectos tdxicos en diferentes niveles de organizacién bioldgica.
Las zonas grises representan las areas de incertidumbre.

Un aspecto fundamental de la investigacion toxicoldgica es la relaciéon entre la cantidad de
exposicion quimica y el grado de respuesta toxica. Esta relacién de respuesta a la dosis gene-
ralmente se evalua utilizando un ensayo de toxicidad. La relacion entre exposicion quimica y
toxicidad es fundamental para la investigacion toxicoldgica. Tipicamente, la relacion se caracte-
riza por la relaciéon entre dos variables: dosis y respuesta. Una dosis es una medida de la can-
tidad de sustancia quimica absorbida o ingerida por el organismo y puede cuantificarse o esti-
marse de varias maneras diferentes. En los ensayos de toxicidad que involucran vertebrados
terrestres, la dosis puede circunscribirse con precision inyectando una cantidad exacta de pro-
ducto quimico en el organismo. Sin embargo, en varios estudios ecotoxicologicos, la dosis esta
implicita en una medida de la concentracién quimica en el medio de exposicién (por ejemplo,
aire, agua o sedimento) y un conocimiento del tiempo total de exposicién. Juntos, estos dos
parametros proporcionan una medida de exposicion en lugar de dosis, y, aunque el término do-
sis-respuesta se usa comunmente para describir ensayos de laboratorio, lo que a menudo deter-
minamos es una relacion concentracidn-respuesta. El término exposicion tiene una gran rele-
vancia para un entorno de campo, donde las estimaciones de la concentracion quimica ambiental
y el tiempo de exposicion proporcionan la base para la estimacion del riesgo cuando se combinan
con datos de laboratorio y otras exposiciones controladas.

Los ensayos de toxicidad se realizan exponiendo una poblacion representativa de organismos

a un rango de concentraciones de un quimico o de una muestra ambiental y registrando las
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respuestas, o puntos finales, durante un periodo de tiempo. Las respuestas pueden ser un fe-
nomeno de todo o nada (cuantal) como la mortalidad, o pueden ser efectos graduales como el
crecimiento o el rendimiento en la reproduccioén (fecundidad). Un punto final puede ser cualquier
respuesta cuantificable que pueda estar relacionada con la dosis quimica o la exposicion y puede
incluir cambios en la actividad enzimatica, quimica tisular, patologia o incluso cambios de com-
portamiento.

Dependiendo del tiempo al cual sean expuestos los organismos de prueba en los ensayos de
toxicidad, los mismos pueden ser de tipo agudo o crénico. Los ensayos de toxicidad agudos
son pruebas de corta duracion con el objetivo de medir el efecto de sustancias téxicas sobre los
organismos prueba durante un periodo corto de su ciclo de vida. En cambio, los ensayos crénicos
fueron disefiados para evaluar los efectos de los téxicos durante una porcion significativa del
ciclo de vida de los organismos, en general un 10% o mas del total del ciclo de vida. En términos
generales, estas pruebas de toxicidad se utilizan con varios fines como por ejemplo evaluacién
de toxicidad de compuestos especificos, control de calidad de efluentes y cuerpos de agua (agua
y sedimentos), para derivar criterios de calidad del agua para la liberacion segura de productos
quimicos individuales en cuerpos de agua, determinar la sensibilidad relativa de algun compuesto
en particular, determinar la calidad de suelos, etcétera.

Tal como se hace la distinciéon entre exposicion aguda o crénica a un téxico, lo mismo se
puede aplicar al tipo de efectos. Los efectos agudos son los que ocurren como resultado de
una exposicion corta. Por ejemplo, en peces u otros organismos acuaticos, se consideran efectos
agudos a los que ocurren entre unas horas y dias luego de la exposicion, y suelen ser bastante
severos. Los efectos cronicos o subcréonicos suelen observarse cuando un quimico produce
efectos adversos luego de una exposicién a largo plazo a niveles bajos de uno o mas toxicos, y
estos efectos pueden ser letales o sub-letales.

Debido a que puede haber confusion en el uso de los términos agudo y crénico para describir
tanto exposicidon como efectos, algunos autores definieron ensayos a corto y largo plazo para
referirse a la duracion de la exposicion, y los términos letal y sub-letal para el tipo de efecto. De
esta forma en un ensayo a corto plazo se pueden evaluar efectos de tipo letal o sub-letales, sin
embargo, en ensayos de laboratorio de este tipo los efectos sub-letales no se llegan a observar.

Una forma de evaluar efectos sub-letales es utilizar tiempos de exposicién prolongados.

Puntos finales

En ecotoxicologia se denomina punto final de ensayo a los valores obtenidos de una prueba
de toxicidad como resultado de mediciones especificas realizadas sobre los organismos de
prueba cuando finaliza el tiempo de exposicion. Las medidas de efecto se refieren a las variables
analizadas en una prueba en particular, las mas comunes incluyen descripciones del efecto de
sustancias toxicas sobre la supervivencia, el crecimiento y la reproduccién de organismos de una
especie. Otras medidas de efecto incluyen descripciones de efectos a nivel de comunidad (res-

piracion, fotosintesis, diversidad) o efectos a nivel celular como efectos histoldgicos, fisiologicos
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o bioquimicos. En cada caso el punto final es una variable cuantitativa utilizada para evaluar los
efectos tdxicos sobre un individuo, poblaciéon o comunidad determinada.

Como se mencioné anteriormente, los efectos adversos a nivel de organismo incluyen morta-
lidad a corto y largo plazo, y efectos sub-letales como cambios en el comportamiento, creci-
miento, desarrollo, reproduccion e histologia. Los efectos a nivel sub-organismico pueden incluir
induccion o inhibicién de enzimas o sistemas enzimaticos y sus funciones asociadas. En relacién
a los efectos supra-organismicos se pueden medir cambios en el genotipo y/o fenotipo, asi como
cambios en nimero, la abundancia relativa y cambios en las condiciones fisioldégicas en especies
pertenecientes a una comunidad dada.

En cuanto a la letalidad, es una respuesta del tipo todo o nada para la cual Finney (1971)
propuso el nombre de respuesta cuantal. El conjunto de respuestas todo o nada poseen una
distribucién de frecuencias denominada binomial. El objetivo final del analisis e interpretacion de
las curvas Concentracidon-Respuesta (C-R) es estimar una serie de parametros toxicolégicos
que sintetizan y permiten una rapida y sencilla comparacion de la toxicidad de un compuesto o
de la sensibilidad relativa de diferentes especies, como también la comparacién de diferentes
condiciones de ensayo para una misma especie. Entre los parametros toxicolégicos mas usados
que se calculan a partir de las curvas C-R se encuentran la CL50/CE50: concentracion letal o
de efecto medio, la cual indica la concentracion letal o de efecto para el 50% de los organismos
expuestos. La CL50 tiene una mayor utilidad si se obtienen parametros tales como los intervalos
de confianza al 95% y la pendiente de la curva C-R. La Figura 12.3. muestra curvas de C-R
obtenidas para ensayos agudos (96 horas de exposiciéon) en agua con la especie Hyalella cur-

vispina expuestos a zinc y cromo llevados a cabo por dos laboratorios diferentes.

Unidades Probit
Unidades Probit

2

LogZn f% dilucion) Leog Criadilucion

Figura 12.3: Comparacion de curvas C-R entre los ensayos en los laboratorios A y B. a: curvas C-R para cromo; b: cur-
vas C-R para zinc. Las lineas punteadas indican la estimacion de la concentracién a partir del 50% de mortalidad (5
unidades Probit), para las curvas estimadas
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ElI NOEC (concentracion de efecto no observado - pruebas agudas y crénicas) es la concen-
tracion mas alta en la que no hay una diferencia significativa con respecto al tratamiento de
control. EI LOEC (concentracion de efecto mas baja observada - pruebas agudas y crénicas) es
la concentracion mas baja en la que hay una diferencia significativa con respecto al trata-
miento de control. EI NOEC y el LOEC se determinan examinando los datos y comparando los
tratamientos con el control para detectar diferencias significativas a través de pruebas de hip6-
tesis. Los efectos pueden ser mortalidad, inmovilizacién, recuento celular reducido (algas) u ob-
servaciones conductuales. Estos puntos finales generalmente se determinan mediante pruebas
t y analisis de varianza (ANOVA) y con mayor frecuencia se asocian con pruebas crénicas. Los
NOEC/LOEC dependen de la concentracion y no tienen intervalos de confianza asociados. Tam-
bién la LC10 podria usarse como un sustituto de la concentracion sin efecto observada para las
pruebas agudas. Esto proporciona un enfoque estadisticamente valido para calcular el punto final

y hace posible estimar cuando la concentracion mas baja produce efectos mayores al 10%.

Bioensayos estandarizados

Cuando se llevan a cabo ensayos de toxicidad es importante utilizar procedimientos estanda-
rizados que permitan una comparacioén de los resultados obtenidos intra e interlaboratorios. Exis-
ten metodologias estandarizadas recomendadas por ciertos Organismos internacionales como
Agencia de Proteccién Ambiental de los Estados Unidos de Norteamérica (U.S. Environmetal
Protection Agency - US EPA), la Agencia Ambiental Canadiense (Environmental Canada - EC),
la Organizacion para la Cooperacién Econémica y el Desarrollo (Organization for Economic
Cooperation and Development -OECD), junto a organismos de estandarizacién y racionalizacién
como American Society for Testing and Materials (ASTM), ademas en nuestro pais se encuentra
disponibles las normas Argentinas IRAM, para llevar a cabo ensayos de toxicidad. Estos proce-
dimientos también proporcionan recomendaciones para la toma, manipulaciéon y conservacion
de muestras y seleccion de toxicos de referencia para ser utilizados en los ensayos de toxicidad.

Para poder desarrollar un ensayo de toxicidad y estandarizarlo, este debe cumplir ciertos re-

quisitos como por ejemplo:

e Debe ser aceptado por la comunidad cientifica

e La prueba debe tener una buena base estadistica, y debe ser repetible y generar resulta-
dos similares entre laboratorios.

¢ Los datos obtenidos deben incluir efectos en un amplio rango de concentraciones dentro
de tiempos de exposicion realistas.

e La prueba debe ser capaz de predecir los que sucede en campo para organismos similares.

e El ensayo debe ser de facil ejecucion y econémico.

e Debe ser los mas sensible y realista posible en relacion a su disefio para detectar y medir

el efecto.
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Las pruebas de toxicidad mas utilizadas han sido disefiadas en su mayoria para evaluar res-
puestas de unos pocos individuos de una unica especie. El estudio de los impactos de las sus-
tancias quimicas sobre la interaccidon entre especies o sobre la estructura y funcion de los dife-
rentes ecosistemas, sobre todo acuéticos, ha sido menos desarrollado. Debido a la menor com-
plejidad y mayor facilidad en el desarrollo e interpretacién de los resultados de las pruebas de
toxicidad en laboratorio y monoespecificas, se han desarrollado y estandarizado numerosas
pruebas de este tipo, sobre todo para especies acuaticas como algas (Selenastrum capricornu-
tum) y plantas vasculares (Lactucca sativa); dentro de los invertebrados se incluyen crustaceos
(Daphnia magna, Hyalella azteca), larvas de insectos (Chironomus sp, Hexagenia sp) y bivalvos
(Mysidopsis bahia); y entre los vertebrados peces (Pimephales promelas, Oncorhynchus mykiss)
y larvas de anfibios (Lithobates catesbeianus, Xenopus laevis), la gran mayoria del hemisferio
norte. También existen especies estandarizadas para ensayos con suelos como invertebrados
oligoquetos e insectos.

En Argentina, existen numerosos trabajos que utilizan especies tanto estandarizadas como
especies nativas, utilizando adaptaciones de protocolos para especies similares para las que
existen protocolos, o bien se desarrollaron protocolos para su utilizacion como organismos
prueba. Ejemplos de ello podemos mencionar el pez Cnesterodon decemmaculatus para el cual
se han realizado numerosos estudios ecotoxicolégicos, evaluando desde su sensibilidad a ciertos
metales pesados y plaguicidas hasta su uso para determinar la calidad de cuerpos de agua de
la region pampeana, como el Rio Reconquista. También existen numerosos bioensayos desa-
rrollados con larvas de anuros de especies neotropicales, como Hypsiboas pulchellus, Rhinella
arenarum y Scinax squalirostris entre otras. Entre los invertebrados podemos mencionar el anfi-
podo de agua dulce de distribucion sudamericana Hyalella curvispina utilizado principalmente
para la evaluacion de sedimentos contaminados.

Cuando se realizan bioensayos de toxicidad existen varios factores que modifican el efecto y
en consecuencia los resultados obtenidos. Segun Sprague (1995), gran parte de la variacion
ocurrida en los bioensayos de toxicidad aun no ha podido ser explicada y otra parte de esta
variacion es adjudicada a factores modificadores relacionados con las variaciones en el disefo
experimental. En referencia a los factores modificadores que se relacionan directamente con la
biologia de los organismos se encuentran: las especies utilizadas como organismos de prueba,
su estadio de vida y su tamafio, la nutricidn, la salud y el proceso de aclimatacion a las condicio-
nes de ensayo. En relacién al estadio de vida como factor modificante de respuesta, la informa-
cion disponible sugiere que la sensibilidad de las especies de invertebrados es dependiente del
estado de desarrollo, siendo generalmente mas sensibles los estados mas inmaduros. El estadio
de vida y el tamafo fueron considerados en principio para artrépodos acuaticos, relacionados
con el tiempo de muda Basado en datos de toxicidad de varios compuestos sobre diferentes
estados de vida de invertebrados acuaticos, Hutchinson (1998) muestra que, en mas de la mitad
de los compuestos estudiados, los estados inmaduros son mas sensibles que los adultos. Los
resultados obtenidos por Muyssen y Jenssen (2007), en estudios sobre Dapnia magna, indican

sensibilidades iguales o mayores de los estados juveniles comparados con los adultos para zinc
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y cobre. Collyard et al. (1994) observaron que la sensibilidad de Hyalella azteca para una serie
de contaminantes fue similar en organismos de hasta 26 dias de edad. En ensayos de toxicidad
con sedimentos estandarizados con la misma especie se sugiere la utilizacion de organismos de
diferentes edades: 1 a 3 dias de edad, entre <1y 7 dias de edad, o entre 7 y 14 dias de edad, u
organismos cuya longitud se encuentre entre 2 y 3 mm. La metodologia propuesta por USEPA
2000 para ensayos de toxicidad con sedimentos a largo plazo sugiere utilizar organismos de 7 a
8 dias de edad.

Cuando se llevan a cabo ensayos de toxicidad es importante utilizar procedimientos estandari-
zados que permitan una comparacion de los resultados obtenidos intra e interlaboratorios. Estas
metodologias incluyen la evaluacién de téxicos de referencia sobre especies de prueba estandari-
zadas, tendiendo a una maximizacioén de la comparabilidad, reproducibilidad y confiabilidad de los
datos obtenidos. Por otro lado, los ensayos de toxicidad, exhiben variabilidad, la cual se puede
describir a través de dos medidas de precision: repetibilidad y reproducibilidad de los ensayos de
toxicidad. La repetibilidad se refiere a la similitud en los resultados de ensayos repetidos bajo con-
diciones idénticas, y se puede determinar cuando las varianzas se estiman “dentro” del laboratorio,
en repeticiones del mismo operador y con el mismo ensayo y téxico utilizado. La repetibilidad puede
incorporar factores de variacion del operador, de muestras de referencia o los organismos prueba.
Estas variaciones se pueden disminuir con la realizacion de ensayos periddicos, a partir de los
cuales se genera un seguimiento de la sensibilidad de la especie prueba a un téxico de referencia,
los cuales se pueden representar en una carta control (Figura 12.4.).
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Figura 12.4: Ejemplo de carta control donde se grafican las CL50 (dicromato de potasio en ppm)
en ensayos consecutivos a lo largo del tiempo (nimero de pruebas).

Los compuestos quimicos deben tener ciertas cualidades para ser utilizados como téxicos de
referencia. La agencia ambiental canadiense sugiere ciertos compuestos para su utilizacion en

controles de calidad, dentro de los cuales se encuentra el cobre (CuS04), zinc (Zn SO4) y cromo
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(K2Cr207) como compuestos inorganicos y el dodecil sulfato de sodio (SDS) como organico. Di-
chos compuestos son utilizados en ensayos de toxicidad para evaluar las posibles variaciones en
la sensibilidad de los organismos utilizados como organismos prueba en el laboratorio, y a su vez
se pueden utilizar para verificar la reproducibilidad del método por medio de intercalibraciones.

En las préximas secciones se presentan los diferentes tipos de bioensayos estandarizados
para evaluar tanto téxicos puros como muestras ambientales complejas de cuerpos de agua,

incluyendo las dos matrices agua y sedimentos.

Esquema general de bioensayos en laboratorio

Los ensayos de toxicidad en laboratorio pueden ir desde disefios simples y durante un tiempo
corto, hasta disefios mas complejos a largo plazo, basados en resultados preliminares. Sin em-
bargo, todos siguen un esquema basico de disefio de experimento el cual se muestra en la Figura
12.5., donde los organismos son expuestos a un contaminante (puro, mezclas o muestras am-
bientales o de procesos) durante un periodo determinado de tiempo produciendo efectos sobre

los mismos a los que denominamos variables de respuesta o puntos finales.

Factor evaluado Variables de
Disefio respuesta
Experimental

(Variable
Independiente

(Variables
Dependientes)

_—*b-_”*

Contaminante Bioensayo Puntos Finales

Figura 12.5 Esquema basico de disefio de experimento de un bioensayo de toxicidad

En este esquema general, cada parte del mismo puede tener variaciones, un ejemplo tipico
puede ser una prueba de toxicidad para evaluar el efecto a corto plazo de un téxico puro (puede
ser un metal pesado o un producto organico desarrollado por la industria en etapa de aprobacion
para su comercializacion). La especie prueba seleccionada puede ser el crustaceo Daphnia
magna y el efecto a evaluar la mortalidad, un ensayo estandarizado y muy comunmente utilizado
en todo el mundo. En lineas generales, los organismos son expuestos en recipientes de ensayo
a varias concentraciones del producto a evaluar a las cuales llamamos tratamientos, y al tiempo
final de ensayo (en nuestro ejemplo corresponde a 48 horas) se determina la mortalidad y se la

compara con el resultado de los organismos de un tratamiento control negativo o blanco, es decir
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sin téxico. Un control negativo consiste en un grupo de organismos expuestos a la misma agua
de dilucion que el ensayo, pero sin la adicion del material a evaluar, y en las mismas condiciones
y procedimientos. Ademas, se debe incluir un control positivo o de referencia, el cual fue eva-
luado previamente y a ciertas concentraciones produce el efecto que se esta evaluando, en este
caso la mortalidad en las 48 horas de exposicion.

A partir de este esquema general existen variaciones en relacion a las especies prueba, como
se menciond anteriormente y al tipo de material a ensayar, en particular esto depende del objetivo
de la prueba. El ejemplo mencionado aplica a ensayos sobre agua dulce, pero de forma similar
se pueden ensayar muestras de agua salobre o salada, e incluso sobre otras matrices como
sedimentos, los cuales vamos a mencionar en detalle mas adelante.

Los bioensayos mas desarrollados corresponden a las evaluaciones de sustancias puras en
agua o de muestras de cuerpos de agua dulce o marinos, incluidos sus sedimentos de fondo. A

continuacion, se detallan las principales aplicaciones de los ensayos de toxicidad:

e Para toma de decisiones en los desarrollos de nuevos productos en la industria, los pro-
cesos de manufactura y comercializacion.

e Para cumplir con los requerimientos regulatorios en el registro de sustancias nuevas.

¢ Evaluacion de la toxicidad de descargas de efluentes de tipo cloacales o industriales

e Evaluaciones de riesgo ecoldgico.

e Derivacion de criterios numéricos para la proteccion de biota en agua y sedimentos.

En los apartados siguientes se mencionan algunos ejemplos de ensayos de toxicidad tanto
en agua como sedimentos, con sus caracteristicas segun el tipo de matriz y objetivos particulares

de los mismos.

Ensayos sobre matriz acuosa

Como se menciono anteriormente, existen protocolos de ensayos desarrollados por organis-
mos nacionales e internacionales, por ejemplo USEPA, ASTM y EC para Norteamérica, OECD
para algunos paises europeos y en particular para Argentina existen normas IRAM para algunos
bieonsayos. En todos los casos existen requerimientos basicos para la realizacion de los mismos,
como el tipo y calidad de agua utilizada para los ensayos, la obtencién de los organismos de
prueba, la forma de exposicion y las condiciones de luz y temperatura, y por ultimo la medicion
de los efectos en los organismos y su analisis e interpretacion. Ademas se deben incluir controles

negativos (o de referencia) y positivos para asegurar la calidad de la prueba.
Agua de dilucién

La fuente de agua tanto para el cultivo de los organismos prueba como el agua de dilucién

utilizada en las pruebas de toxicidad depende del objetivo de la misma. Si el objetivo de la prueba
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es estimar la toxicidad intrinseca de una sustancia pura, se recomienda utilizar agua reconstituida
en laboratorio. Si el objetivo es evaluar la toxicidad, por ejemplo de un efluente, lo mas adecuado
es utilizar un agua similar a la del cuerpo de agua receptor, se puede obtener de un sitio sin
contaminacion (sitio de referencia) cercano al sitio de estudio. El agua debe estar presente en
grandes cantidades y tener ciertas caracteristicas en cuanto a su calidad para asegurar el bie-
nestar de los organismos de prueba. En el caso de pruebas a corto plazo y donde se requieran
pocas cantidades de agua, se puede utilizar agua reconstituida, por ejemplo en ensayos con
microcrustaceos o algas. Pero si se requieren grandes cantidades como por ejemplo ensayos
con peces, esta fuente de agua suele ser mas dificil de obtener, por lo que se puede utilizar agua
de fuentes naturales o agua de red. Esta ultima, en caso de utilizarse, debe ser adecuadamente
declorinada y filtrada segun la calidad con que llega desde la red, para evitar compuestos téxicos

o materiales no deseados.

Organismos de prueba

La fuente de organismos para su posterior utilizacion en ensayos de toxicidad, puede ser a
partir de poblaciones naturales o provenientes de cultivos en laboratorio. En este sentido, algu-
nos autores mencionan la historia de la poblacién de donde se extrajeron los animales como un
factor que puede modificar la respuesta en ensayos de toxicidad. Aqui estarian involucrados los
aspectos de comportamiento y adaptacion al medio segun los cambios ocurridos en el tiempo,
ademas de considerar que las variaciones geograficas y genéticas de una poblacién dada, con-
ducirian a diferencias en la sensibilidad a los téxicos. Ademas, hay que considerar la historia de
exposicion a contaminantes de la poblacion estudiada, que podria haber sufrido selecciones o
impactos en la variabilidad genética. De lo antedicho se desprende la importancia de realizar
ensayos de toxicidad utilizando ejemplares obtenidos preferiblemente de cultivos en condiciones
controladas de laboratorio, disminuyendo la variabilidad de respuesta y de esta forma poder rea-
lizar comparaciones entre resultados.

Como venimos mencionando, es importante utilizar especies de pruebas para las cuales exis-
tan protocolos estandarizados. Entre las especies mas utilizadas a nivel internacional para reali-
zar bioensayos con agua dulce podemos mencionar el crustaceo Daphnia magna, peces ciprini-
dos como Pimephales promelas y la trucha arcoiris Oncorhynchus mykiss, especies de algas
unicelulares como Pseudokirchneriella subcapitata, y semillas de lechuga Lactucca sativa. Para
realizar ensayos con agua salada, se suelen utilizar las especies de crustaceos Mysidopsis bahia
o Paleomonetes sp., rotiferos como Brachionus sp., moluscos bivalvos Mytilus edulis, especies
de anélidos y peces.

Cuando se selecciona una especie nativa como organismo prueba diferente a las inclui-
das en protocolos estandarizados, se deben tener en cuenta una serie de pautas que indi-
quen una sensibilidad equivalente a la o las especies recomendadas para el tipo de ensayo

en consideracion.

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 278



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

Prueba de toxicidad aguda utilizando D. magna

Dentro del grupo de los claddceros, las especies del género Daphnia son las mas utilizadas
como organismos de prueba o de referencia en pruebas de toxicidad. La amplia distribucion geo-
grafica, el importante papel que cumplen en la comunidad zooplancténica, la facilidad en el cul-
tivo en el laboratorio, la reproduccion partenogenética (lo que asegura uniformidad de respuesta),
y el corto ciclo de vida con la produccién de un gran numero de crias, hicieron un grupo ideal
para la evaluacion de toxicidad a nivel universal.

El género Daphnia pertenece al orden Claddcera dentro de la clase Crustacea, y las especies
D. magna, D. pulex y D. similis, son muy utilizadas en pruebas de toxicidad por lo que existe
numerosa informacion acerca de técnicas de cultivo, requisitos en cuanto a iluminacion, tempe-
ratura y nutrientes. En particular los ensayos de toxicidad con D. magna, permite determinar la
letalidad potencial de sustancias puras, aguas residuales domésticas e industriales, lixiviados,
aguas superficiales o subterraneas y agua de poro de sedimentos.

Para el desarrollo de pruebas de toxicidad aguda (a corto plazo) con esta especie, se utilizan
neonatos de menos de 24 horas de nacidos, expuestos a diferentes concentraciones de una
muestra o de un agente toxico durante un periodo de 48 horas. Como resultado de dicha expo-
sicion, se puede determinar la concentracion de la muestra o compuesto problema que causa la
muerte del 50% de la poblacion de neonatos expuestos (concentracion letal media o CL50), con
un nivel de confianza del 95%. También pueden determinarse los parametros NOEC y LOEC.

Cuando se desconocen los rangos de toxicidad de una muestra o compuesto a evaluar, se
recomienda realizar una prueba exploratoria, en la cual se prepara un amplio rango de concen-
traciones sin utilizar replicados (por ejemplo; 0,001; 0,01; 0,1; 1; 10 y 100%). Para la prueba se
colocan 30 ml de cada una de las diluciones en un vaso de prueba (Polietileno o vidrio) de 50 ml,
adecuadamente lavados y acondicionados. Se transfieren 10 neonatos en cada uno de ellos y a
las 24 horas se registra el numero de organismos muertos. Con esta informacién podra estable-
ces el intervalo de concentracion en el cual se puede esperar el 0 y 100% de mortalidad. Este
intervalo se utiliza como guia para preparar las diluciones en la prueba definitiva. Para la prepa-
racion de las diluciones se utiliza generalmente agua reconstituida (segun normas estandariza-
das) y se deben determinar los parametros generales establecidos. También se pueden utilizar
agua natural o de red declorinada como se mencioné anteriormente.

Las pruebas definitivas requieren por lo menos 5 diluciones, por lo que es necesario preparar
un minimo de 100 ml por dilucién, volumen suficiente para llenar tres replicados para cada con-
centracion. Ademas de las diferentes concentraciones de la muestra se deben preparar un con-
trol negativo solo con agua de dilucién y uno positivo con una dilucién del téxico de referencia
seleccionado, esta dilucién corresponde a la CL50 para dicho compuesto la cual se obtiene de
la carta control para la especie. Una vez preparadas las soluciones se transfieren 10 neonatos a
cada recipiente. La Figura 12.6. muestra el procedimiento general para llevar a cabo una prueba

con D. magna.
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Figura 12.6. Procedimiento general de ensayo de toxicidad con D. magna

Finalizada la transferencia de organismos a los recipientes se tapan y colocan en una ca-
mara con temperatura y fotoperiodo controlados durante 48 horas. Transcurrido el tiempo es-
tablecido se revisan los recipientes y se contabilizan los organismos muertos en cada uno. La
muerte se reconoce por carencia de movilidad o ausencia de ritmo cardiaco. En la Tabla 12.1
se resumen las condiciones generales de la prueba de toxicidad con D. magna. En este caso
el tipo de ensayo se considera estatico ya que no se realiza recambio de soluciones durante
el periodo de exposicion.

Existen ciertos requerimientos para que los resultados de la prueba sean aceptables, uno de
ellos es que la mortalidad en el control negativo o blanco sea inferior al 10%. Por otro lado la
concentracion de oxigeno disuelto debe ser mayor a 2 mg/l. Y, por ultimo, en caso de utilizar un
control positivo con una concentracion cercana a la CL50, los valores de mortalidad obtenidos
deberan encontrarse cercanos al 50%.

De forma similar, cada especie protocolizada, tiene sus requerimientos propios para el cultivo
y/o mantenimiento en laboratorio, controles de calidad y disefio de experimento, siendo este ul-
timo de caracteristicas similares al mencionado para cladéceros cuando se trata de otros inver-

tebrados acuaticos. Para el caso de pruebas con peces, los volimenes de soluciéon son mayores
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y los requerimientos en cuanto a la calidad del agua, diferentes. A su vez, hay ensayos que se
realizan con recambios de medio una o dos veces por dia, e incluso disefios con flujo continuo
del medio de ensayo, lo cual requiere de mayor complejidad en el laboratorio, con mecanismos
sofisticados para asegurar dicho flujo en los recipientes de ensayo.

Tabla 12.1: Condiciones de ensayo para la prueba con D. magna

Condiciones

Tipo de ensayo Estatico

Temperatura 202 °C

Calidad de luz Fluorescente, blanco-frio
Intensidad luminosa 10-20 +E /m2/ s (800 + 10% luxes)
Fotoperiodo 16 horas luz : 8 horas oscuridad
Recipientes de prueba Vasos de 50 ml

Volumen de solucién 30 ml

Edad de los organismos prueba < 24 horas

Numero de organismos por vaso 10

Numero de réplicas 3

Agua de dilucion Agua reconstituida

Factor de dilucion 0,300,5

Duracién de la prueba 48 horas

Efecto medido Mortalidad (inmovilidad)
Resultado final CL50

Aceptabilidad de los resultados Mortalidad en el control negativo <10%

Ensayos con sedimentos

En los ambientes acuaticos el material particulado transporta los compuestos quimicos desde
la columna de agua hacia los sedimentos de fondo, de esta forma las concentraciones de conta-
minantes en el sedimento superan a las de la fraccién disuelta, tanto para el caso de los metales
pesados, como para compuestos organicos. En el caso particular de los metales pesados, las
concentraciones en sedimentos pueden ser entre tres a seis 6rdenes de magnitud superiores a
las correspondientes a la columna de agua del sitio. Los sedimentos presentan generalmente
una mezcla de materiales en términos de sus caracteristicas fisicas, quimicas y biolégicas. Estan
constituidos principalmente por cuatro componentes. El agua intersticial o agua de poro, la cual

llena los espacios entre las particulas sélidas de la matriz, puede ser mayor al 50% en sedimen-
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tos superficiales. El componente inorganico esta constituido por los fragmentos de rocas y mine-
rales producto de la erosién de los materiales terrestres. El componente formado por la materia
organica ocupa una pequefa fraccion en la totalidad de la composicion, la conforman mezclas
de proteinas, carbohidratos, lipidos y sustancias humicas. Por ultimo, los materiales derivados
antropogénicamente incluyen diversos tipos de contaminantes. Como resultado de este ultimo
proceso, algunos sedimentos pueden acumular cantidades significativas de materiales peligro-
so0s, lo cual hace que se consideren contaminados. Un sedimento contaminado se puede de-
finir como aquel material acumulado en el fondo de cuerpos de agua conteniendo sustan-
cias quimicas en exceso, en relacion a criterios geoquimicos y/o toxicolégicos de calidad,
0 que pueden tener efectos adversos en el ambiente o en la salud humana.

La calidad de los sedimentos se ha determinado histéricamente a partir de mediciones de la
concentracion total de los compuestos individuales y comparados con valores de base o de re-
ferencia. Sin embargo, la cuantificacién de los contaminantes por si sola no es suficiente para
poder determinar posibles efectos adversos sobre los organismos, o la disponibilidad de los di-
ferentes materiales. Las concentraciones de compuestos quimicos en los sedimentos pueden
ser muy elevadas, pero no tienen una relacién directa con la biodisponibilidad. Este es un con-
cepto muy importante en Ecotoxicologia, como se menciond en capitulos anteriores, ya que los
téxicos que no se encuentran biodisponibles, no se encuentran libres para ser incorporados por

los organismos y por tanto no causar efectos adversos sobre los mismos.

Geoquimica de los sedimentos y biodisponibilidad de contaminantes

El desarrollo de las pruebas de toxicidad de sedimentos avanzé rapidamente durante las ulti-
mas décadas. Los sedimentos en los sistemas naturales a menudo actuan como sumidero de
contaminantes ambientales, lo que con frecuencia reduce su biodisponibilidad. La biodisponibili-
dad se refiere a la fraccion de un contaminante presente que esta disponible para su absorcion
por los organismos acuaticos y es capaz de ejercer un efecto téxico. El grado en que los sedi-
mentos reducen la biodisponibilidad depende de las propiedades fisico-quimicas del quimico y
de las propiedades del sedimento. Hay estudios que muestran como las concentraciones quimi-
cas que producen efectos biolégicos en un tipo de sedimento a menudo no producen efectos en
otros, incluso cuando la concentracion es un factor de 10 o mas. La diferencia se debe a la
biodisponibilidad del quimico sorbido por sedimentos.

La capacidad de estimar la biodisponibilidad es un factor clave para evaluar en ultima instan-
cia el peligro de los productos quimicos asociados con los sedimentos. Recientemente se ha
avanzado mucho en esta area. Ahora se reconoce ampliamente que el contenido de carbono
organico del sedimento es el principal responsable de controlar la biodisponibilidad de los quimi-
cos organicos no iénicos (no polares). Este concepto se ha incorporado a un enfoque denomi-
nado "Enfoque de equilibrio de particion" y esta siendo utilizado por la EPA para establecer cri-
terios de calidad de sedimentos.

Por otra parte, existen numerosos estudios sobre los factores que afectan la capacidad de los

sedimentos para captar y concentrar compuestos idnicos, principalmente metales y metaloides
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(As, Zn, Cu, Cd, Hg, Pb, entre otros). Las principales variables que determinan la concentracion
de metales son el potencial “redox”, la granulometria, concentracién de coloides (6xidos de Mn,
Fe y Al), la concentracion de carbono organico y sulfuros.

La granulometria del material (tamafno de grano), es un factor importante en la capacidad de
retencion de los metales. Existe una fuerte correlacién positiva entre la disminucion del tamafo
de grano y la concentracién de metales. Esta correlacion se debe tanto a factores fisicos como
mineraldgicos (composicionales). Las particulas de arcillas (<2-4 ym) poseen una elevada area
especifica, determinando reacciones de superficie que favorecen las interacciones de metales
con el sedimento. Como consecuencia los sedimentos de grano fino son importantes sumideros
de algunos constituyentes inorganicos.

Algunos procesos quimicos que determinan la biodisponibilidad de los metales en los sedi-
mentos estan controlados directa o indirectamente por el nivel de oxigeno de la matriz. En sedi-
mentos de fondo aerdbicos, la presencia de hidroxidos de hierro, manganeso, aluminio y el car-
bono organico tienden a disminuir la biodisponibilidad de metales. Se encontraron correlaciones
negativas entre el contenido de carbono organico en el sedimento, los efectos toxicos y la bioacu-
mulacion de metales en organismos expuestos. Ello muestra una disminucién de la fraccién de
metal disponible para el ingreso a los organismos.

En sedimentos andxicos, la biodisponibilidad de algunos metales (cadmio, cromo, niquel,
plomo y zinc), estaria regulada por la concentracion de sulfuros, la presencia de cantidades lo
suficientemente elevadas promueven la formacion de sulfuros metalicos, de muy baja solubilidad.
Consecuentemente, los niveles de metales disueltos en el agua intersticial se mantienen bajos,
disminuyendo asi su disponibilidad. De esta manera, el tratamiento de los sedimentos con acidos
débiles permite la formacion de sulfuros acidos volatiles (AVS) y la extraccion simultanea de
metales (SEM), parametros utilizados como una medida de biodisponibilidad. Di Toro et al.
(1992), argumentan que para valores de SEM/AVS menores a 1, los metales precipitan como

sulfuros, disminuyendo su potencial toxico para las especies bentonicas.

Estrategias de evaluacion de efectos de sedimentos contaminados

La complejidad que presenta la distribucién de contaminantes, nutrientes y otras caracteristi-
cas del sedimento hacen que las determinaciones de los efectos de los contaminantes sobre la
biota asociada a los mismos sean muy complejas, pero no imposible. Esto genera que la evalua-
cion de dichos efectos se lleve a cabo a partir de un enfoque integrado, es decir con informacion
proveniente de diferentes “lineas de evidencia”. Para las evaluaciones de los sedimentos se han
generado y aplicado metodologias que incluyen la medicidon de contaminacion en la matriz, la
evaluacion de efectos bioldgicos con bioensayos de toxicidad (en laboratorio o in situ), el empleo
de biomarcadores, la medicién de residuos de contaminantes en tejidos de organismos y la utili-
zacion de indices bioldgicos sobre las comunidades bentonicas. La forma mas difundida de eva-
luacion es la comparacion con niveles guias de calidad.

La necesidad de contar con reglamentaciones que asistan la gestion de control ambiental, se

han ido generando valores numéricos de concentraciones de referencia para la evaluacion de la
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peligrosidad de sedimentos. Por tal motivo diferentes agencias y paises han desarrollado y pro-
puesto niveles guia de calidad de sedimentos (NGCS) (incluyendo criterios, objetivos y/o estan-
dares de calidad). Cuando se derivan niveles guia, se trabaja sobre los supuestos de que dichos
valores pueden ser utilizados como medidas directas de los efectos potenciales de la contami-
nacién en sedimentos sobre los organismos bentonicos. Si bien estos niveles pueden ser muy
Utiles para determinar si la concentracion de determinado compuesto excede el umbral de toxi-
cidad aguda o crénica, los sedimentos suelen estar contaminados con mezclas de contaminan-
tes. Una de las desventajas de la utilizacion de niveles de referencia es que no se tiene en cuenta
la biodisponibilidad. Se plantean una serie de incertidumbres a la hora de utilizar estos valores
en las evaluaciones ambientales, en general asociadas a la capacidad que tienen los mismos
para predecir presencia o ausencia de toxicidad, o establecer relaciones causa-efecto. Por tal
motivo, se necesitan otras herramientas para incorporar los riesgos para los organismos bento-
nicos asociados a la exposicién a sedimentos contaminados. Un ejemplo es, precisamente, el
empleo de informacion ecotoxicoldgica.

Una forma de realizar evaluaciones de sedimentos ampliamente difundida es la Triada de
Calidad de Sedimentos (sigla en inglés SQT). Dicha metodologia fue aplicada por primera vez
en Puget Sound (EEUU de Norteamérica) por Long y Chapman (1985) y luego fue muy utilizada
en numerosas evaluaciones de ambientes marinos y de agua dulce de Norte América, Europa y
Sudameérica, principalmente en Brasil. La triada de calidad de sedimentos provee diferentes li-
neas de evidencia que incluyen, contar como minimo, con la concentracién de contaminantes en
el sedimento, la toxicidad asociada y la composicion de la comunidad bentdnica correspondiente
al ambiente en particular. También se suelen incluir concentraciones de contaminantes en el
tejido de los organismos para determinar procesos de bioacumulacion y biomagnificacion.

Por tanto, el grado de contaminacién de un sitio en particular se evalua generalmente compa-
rando los niveles de contaminantes medidos, la descripcién de las comunidades bentdnicas, y bio-
ensayos de toxicidad en campo (in situ) o en condiciones de laboratorio, comparando sedimentos
del sitio a ser evaluado con los provenientes de sectores no contaminados del area, cuando esto
es posible. Los diferentes sedimentos utilizados en las comparaciones se denominan prueba, con-
trol y de referencia. Se considera un sedimento prueba al sedimento cuya calidad quiere ser eva-
luada, o sedimento problema. Para poder realizar controles de calidad de la herramienta de diag-
noéstico, se trabaja con un sedimento control, el cual debe provenir de un sitio pristino, no conta-
minado, que debe garantizar la supervivencia y desarrollo normal de los organismos prueba. Este
sedimento puede ser también formulado artificialmente. Un sedimento de referencia también se
puede obtener de un sitio que presente un nivel bajo o moderado de contaminantes, los cuales
representan los niveles de base de contaminacion en el area de estudio. Este debe ser lo mas

parecido posible en sus caracteristicas fisicoquimicas al sedimento prueba.
Bioensayos con sedimento directo

Los ensayos de toxicidad en laboratorio para evaluar efectos de contaminantes asociados a

los sedimentos utilizan diferentes organismos que incluyen algas, bacterias, moluscos, anélidos,
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insectos, crustaceos y peces. Para la evaluacion de contaminacién se pueden utilizar cuatro
fases del sedimento, que reflejan diferentes condiciones de exposicion a los téxicos en las
pruebas de toxicidad. Los bioensayos sobre agua de poro (agua intersticial) proveen informacion
sobre la toxicidad de las sustancias disueltas en la fase acuosa. Los eluriados/elutriados de
sedimentos pueden dar informacién sobre los efectos toxicos potenciales de los contaminantes
sorbidos a las particulas de sedimentos. Los bioensayos con sedimento completo proveen una
metodologia que permite evaluar la biodisponibilidad de los contaminantes para los organismos
bentdnicos. Por ultimo la exposicion de los organismos a extractos organicos a partir del sedi-
mento, constituyen el peor escenario de exposicion, ya que hacen mas biodisponibles a com-
puestos lipofilicos.

La eleccion del nivel bidtico y el tipo de ensayo de toxicidad (fase del sedimento empleada),
se basa principalmente en los objetivos de estudio y en variables referidas a la factibilidad en la
realizacion de los ensayos (costos, practicidad, etc.). Esto influye en la elecciéon de ensayos em-
pleando solo un nivel biético. La mayor cantidad de trabajos relacionados con la evaluacién de
sedimentos de muestras ambientales se realizan con especies pertenecientes a un nivel biético,
lo contrario a lo que ocurre en ensayos aplicados a las evaluaciones del medio liquido. A su vez
todas las fases del sedimento deberian ser evaluadas con una bateria de ensayos para tener un
mejor conocimiento de la toxicidad total del sedimento. Sin embargo se suelen seleccionar no
mas de dos fases, de acuerdo con la capacidad de cada laboratorio para la realizacién de los
ensayos. Los organismos mas utilizados corresponden a invertebrados benténicos, esto se rela-
ciona con el hecho de que la fase mas empleada para conducir ensayos de toxicidad sea el
sedimento completo.

Dentro de los invertebrados, los organismos de agua dulce mas utilizados en las evaluaciones
de la toxicidad de sedimentos incluyen las siguientes especies benténicas y de la columna de
agua (algunos ya mencionados en el apartado 2.1): Daphnia magna, Ceriodaphnia dubia, Pimep-
hales pomelas, Hyalella azteca, Chironomus tentans, C. riparius, Hexagenia limbata y Tubifex
tubifex. Para dichas especies se encuentran disponibles protocolos estandarizados por diferen-
tes organismos internacionales, los cuales fueron mencionados anteriormente. En Argentina y
Latinoamérica en general, debido a la ausencia de planes de gestidén y de protocolos nacionales
para la realizacién de bioensayos de toxicidad, las evaluaciones de ambientes contaminados se
realizan con criterios poco unificados en lo referido al tipo de matriz utilizada, puntos finales de
evaluacion y principalmente no se han desarrollado metodologias validadas que contemplen la
utilizacion de especies nativas en dichas evaluaciones. Sin embargo, en los ultimos afios se ha
comenzado a emplear el anfipodo de distribucién Sudamericana H. curvispina como organismo
prueba en evaluaciones ecotoxicoldgicas. Esta especie se ha venido utilizando para evaluar tanto
muestras ambientales de sedimentos en laboratorio como para evaluar la toxicidad de téxicos
puros adicionados a dicha matriz (sedimentos naturales o artificiales).

Ensayo de toxicidad con sedimento directo utilizando H. curvispina. Es un método para

la determinacién de la toxicidad en juveniles de Hyalella curvispina en el sedimento completo, a
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través de la evaluacion de la sobrevivencia y la inhibicion del crecimiento después de 10 d, y/o

28 dias. Este método es aplicable a:

a) muestras de sedimentos de agua dulce contaminadas;
b) barros de origen industrial o municipal, u otros residuos sélidos que se pueden diluir con
sedimentos de agua dulce, y;

C) sustancias quimicas y/o preparaciones adicionadas a sedimentos no contaminados.

En términos generales se exponen juveniles de Hyalella curvispina de 3 mm a 5 mm de lon-
gitud total y de ser posible con edades que no difieran en mas de dos dias, en grupos de 10
organismos en un sedimento contaminado o un sedimento adicionado con sustancia quimica por
10 y/o 28 dias. Los puntos finales para el ensayo son sobrevivencia y crecimiento, evaluados en
relacién con organismos expuestos en paralelo al sedimento control. El ensayo se realiza en
recipientes de vidrio o polipropileno con la proporcién de sedimento en agua (volumen: volumen)
entre 1:1,75 o0 1:4 (por ejemplo 100 ml de sedimento con 175 ml de agua sobrenadante o 100 m|
de sedimento con 400 ml de agua sobrenadante) con diez individuos por recipiente.

Colecta y mantenimiento de muestras de sedimento: cuando se trabaja con muestras am-
bientales es importante seguir ciertas normas de obtencion de las mismas y su mantenimiento
en el laboratorio. Es importante colectar muestras de sitios de referencia ademas de los sitios a
evaluar. Una vez obtenida la muestra de los primeros cm del sedimento de fondo, debe ser ins-
peccionada para quitar restos de material vegetal macroscépico y biota asociada a los mismos,
luego se debe homogeneizar y preservar preferentemente en oscuridad a 4 °C.

Desarrollo de la prueba: La muestra de sedimento se homogeniza 24 horas antes del inicio
del bioensayo (dia -1) y se dispone una alicuota en cada uno de los recipientes (aproximada-
mente 100 ml). Se distribuye el sedimento de ensayo en una capa uniforme, que permita a los
anfipodos excavar. Se preparan entre 5y 8 réplicas de laboratorio para cada tratamiento o mues-
tra de ensayo y cada periodo de ensayo (por ejemplo, 10 d y 28 d). Se pueden utilizar una o mas
réplicas por tratamiento para controlar las caracteristicas quimicas del sedimento y el agua so-
brenadante durante el ensayo. Las réplicas establecidas para el seguimiento de las sustancias
quimicas deben recibir a los anfipodos, como en las otras réplicas de ensayos. Se alisa la super-
ficie del sedimento en forma plana en cada recipiente y se asegura que haya una perturbacion
minima del sedimento control y de ensayo durante la adicion del agua sobrenadante. Se inicia el
ensayo de toxicidad ubicando diez individuos de H. curvispina en cada recipiente de ensayo. El
agua sobrenadante tanto del sedimento control como de los sedimentos de ensayo puede dete-
riorarse o contaminarse debido a los niveles naturales de amoniaco o por la acumulacion de
amoniaco proveniente del alimento no comido. Por este motivo a pesar de que el ensayo des-
cripto en esta norma es principalmente un ensayo estatico, la renovacion del agua sobrenadante
puede ser necesaria en forma intermitente. Al final del ensayo (10 d o 28 d), se tamiza el conte-
nido de cada recipiente de ensayo a través de una malla de 300 ym para remover los organismos

de ensayo y determinar si estan muertos o vivos. Se puede ademas usar el agua sobrenadante
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para el tamizado. Se determinan el nimero total de anfipodos vivos y muertos. Algunos organis-
mos de ensayo pueden morir tempranamente y sus cuerpos desintegrarse hacia el final del en-
sayo. Los animales se consideran muertos si no se observan movimientos en respuesta a un
estimulo mecanico. La Tabla 12.2. muestra las condiciones de ensayo recomendadas para el
desarrollo de la prueba, las mismas fueron tomadas del protocolo estandarizado para H. azteca

por la EPA, y modificada y adaptada para la especie nativa H. curvispina.

Tabla 12.2: Condiciones de ensayo a 10 dias con sedimento directo
utilizando H. curvispina

Condiciones

Temperatura
Fotoperiodo
Renovacion
Recipientes

Volumen de sedimento
Volumen de agua

Agua sobrenadante

N° de organismos
Replicados

Alimentacion

21+1°C

16:8 horas luz/oscuridad

Con renovacion parcial (60 %) cada 24 h
Plasticos de 500 cm?® de capacidad

100 ml

175 ml

Agua no clorada de red (agua de cultivo de
H. curvispina)

10 por recipiente

5 por concentracion

Lechuga procesada cada tres dias

Aireacion Sin aireacion
Duracion 10 dias
Punto final Supervivencia y crecimiento

Aceptabilidad 80 % supervivencia en controles negativos

La metodologia de ensayo mencionada se puede aplicar con diferentes objetivos como se men-
ciono anteriormente. Uno de ellos suele ser la evaluacion del comportamiento de ciertos toxicos en
el sedimento y como las diferencias en las caracteristicas de la matriz pueden afectar su biodisponi-
bilidad. Un ejemplo de ello es un estudio realizado para evaluar la influencia de la materia organica
(MO) en la toxicidad y biodisponibilidad del mercurio en muestras de sedimentos en el anfipodo Hya-
lella curvispina, evaluando la supervivencia y el crecimiento bajo exposicion cronica. La sensibilidad
de la especie en las pruebas en ensayos con agua agua fue LC-50 de 96 h 0.025 mg/L de Hg. Sin
embargo, cuando se realizaron ensayos con sedimentos adicionados con dicho metal en un rango
de concentraciones entre 1 y 10 mg/kg (peso seco) a sedimentos con diferentes contenidos de ma-
teria organica (MO), los resultados indican que los sedimentos con MO no indujeron letalidad bajo
concentraciones de mercurio de hasta 10 mg/kg (peso seco). Por el contrario, los organismos ex-
puestos a sedimentos sin MO se vieron significativamente afectados a la mitad de la concentracion

de ese metal. Los efectos sub-letales fueron evidentes a 3 mg/kg. La presencia y la proporcion de
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MO en el sedimento influyen claramente en la biodisponibilidad del mercurio, afectando la toxicidad
en un nivel diferente segun el punto final que se evalla.

Por otra parte, los bioensayos con sedimentos, son muy utilizados para evaluar la calidad de
cuerpos de agua con diferentes tipos de impacto. Un ejemplo es un estudio realizado sobre el
Rio Lujan, provincia de Buenos Aires, donde se evaluaron sedimentos de fondo de 14 sitios
situados a lo largo de su curso, donde se realizé una caracterizacién fisico-quimica y ademas,
se realizaron pruebas de toxicidad de laboratorio con sedimento completo (10 dias de exposicion)
con cada muestra, utilizando el anfipodo H. curvispina como organismo prueba. El perfil fisico-
quimico de las muestras resulté similar a lo largo del curso del rio, aunque se registraron varios
datos anémalos en el curso medio del rio, principalmente en muestras tomadas aguas abajo de
un gran complejo industrial. Casi el 50% de las muestras indujeron efectos adversos en el anfi-
podo al evaluar los puntos finales subletales y letales. La toxicidad de las muestras en términos
de tasa de supervivencia fue extremadamente alta en dos sitios, en particular en muestras toma-
das aguas abajo del complejo industrial Pilar. La integracion de una seleccion de parametros
fisicoquimicos y toxicoldgicos de los sedimentos permitié discriminar areas de la cuenca del rio

segun el tipo y la intensidad de su condicién particular de contaminacion.

Bateria de Bioensayos e indices ecotoxicolégicos

La determinacion de contaminantes en mezclas complejas de composicion desconocida,
una situacion comun con efluentes tanto liquidos como sélidos, no permite una buena esti-
macion de la toxicidad. Para tales muestras, el enfoque basado en la evaluacion de la toxi-
cidad generalmente se reconoce como el mejor método para evaluar una toxicidad potencial.
La principal ventaja de realizar bioensayos es su caracter integrador. De hecho, integran los
efectos de todos los contaminantes, incluidos los efectos aditivos, sinérgicos y antagonicos.
Proporcionan informacion valiosa sobre la fraccidn biodisponible de los contaminantes sola-
mente; y a su vez integran los efectos de todos los contaminantes, incluidos los no conside-
rados o detectados por analisis quimicos.

Los organismos para evaluar la toxicidad son diversos en su composicion y su sensibilidad a
los toxicos; por lo tanto, a menudo se usa una bateria de bioensayos en lugar de una sola
especie para cubrir una amplia gama de sensibilidades. Los organismos de prueba incluidos en
una bateria incluyen representantes de la cadena alimentaria a nivel de consumidores, produc-
tores y descomponedores. Los criterios para la seleccién de la bateria incluyen poblaciones au-
téctonas, en particular aquellas que son ambientalmente atractivas, con una distribucién amplia
y facil de mantener en el laboratorio. A su vez, existen indices para resumir en un Unico valor los
resultados de multiples pruebas. Un ejemplo es el indice EDAR (Ronco et al., 2005) para cate-
gorizar efluentes. Este indice utiliza la concentracién de la muestra para cada prueba que induce
un efecto del 20%, considerando el LC/IC /EC20. Cuando no es posible determinar un

LC/IC/EC20, se usa la dilucién mas alta que muestra un efecto toxico del 15% o mas, o la muestra
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no diluida (100%) cuando las respuestas toxicas a esta concentracion son inferiores al 15%. Las
diluciones que producen un efecto 100% toxico no se utilizan en el calculo del indice.

En el caso de evaluacion de la toxicidad de sedimentos, se suelen utilizar diferentes fases del
mismo para aplicar una bateria de pruebas, por ejemplo se ensayan elutriados 0 agua de poro
ademas del sedimento directo, utilizando especies de algas, claddceros y peces para las fases
liquidas y anfipodos para el sedimento completo. De esta forma estan siendo evaluadas todas
las rutas de exposicion y los diferentes niveles troficos de la biota.

A su vez, para evaluar la peligrosidad relativa de sedimentos (categorizacion), se pueden
utilizar indices, mediante los cuales se logran unificar resultados de multiples bioensayos de to-

xicidad, junto a informacion fisicoquimica, en un unico valor.
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CAPITULO 13
Biomarcadores de Contaminacion

Jimena Cazenave, Maria V. Amé, Mirta L. Menone

Inicialmente, los biomarcadores fueron desarrollados en el campo de la biologia humana para
brindar diagndsticos tempranos de patologias o para determinar las respuestas del organismo a
diferentes tratamientos. En este contexto, la Organizaciéon Mundial de la Salud (OMS) define a
un biomarcador como cualquier medicion que refleje una interaccién entre un sistema bioldgico
y un peligro potencial que puede ser quimico, fisico o biolégico (WHO, 1993).

Por su parte, desde el campo de la Ecotoxicologia, los biomarcadores se definen como cam-
bios en una respuesta bioldgica que puede relacionarse con la exposicion o los efectos téxicos
d quimicos ambientales (Peakall, 1994). Estas respuestas pueden medirse a distintos niveles de
organizacion subindividual (molecular, celular, fisiolégico, incluyendo cambios conductuales) y
deben demostrar una desviacion del estado normal (Walker et al., 2001). Asi, los biomarcadores
se pueden utilizar tanto para detectar una exposicién (biomarcadores de exposicion) como para
determinar sus consecuencias biolégicas adversas (biomarcadores de efecto). También, los bio-
marcadores pueden denotar la susceptibilidad particular unos organismos respecto a otros de
ser afectados con mayor adversidad por determinados contaminantes. La importancia de su uso
reside, entonces, en su habilidad para proveer un sistema de alerta temprano, a nivel de orga-
nismo, antes de que ocurran cambios a niveles de organizaciéon mayores (poblacién, comunidad,
ecosistema). Ademas, los biomarcadores podrian servir para evaluar cambios 0 mejoras en un
ambiente, posterior a un proceso de remediacion.

En la literatura, el criterio de clasificacién de los biomarcadores es variado. Una de las mas
frecuentes, es aquella que los agrupa en tres categorias: de exposicion, de efecto y de sus-
ceptibilidad (van der Oost et al., 2003). Por otro lado, teniendo en cuenta su respuesta frente a
los xenobidticos, los biomarcadores pueden categorizarse como especificos y no especificos.
Sin embargo, en ciertos casos la clasificacion de algunos biomarcadores se vuelve difusa ya que

se distinguen por la forma en que son usados, y no por una dicotomia inherente.

Criterios para definir un biomarcador 6ptimo

Para que un pardmetro biolégico pueda ser considerado como biomarcador debe seguir cier-

tos criterios basicos como los establecidos por Huggett et al. (1992):
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- Indicador general. Cuando un biomarcador presenta capacidad de responder a una varie-
dad de quimicos contaminantes diferentes, podra utilizarse como un indicador general de
exposicion a mezclas de contaminantes y podra aplicarse a los estudios de “screening”.
Ejemplo: Concentracion o cantidad de adenosina trifosfato (ATP), que es una medida de
la energia metabdlica disponible. La disminucion de la concentracion de ATP ante la ex-
posicidn a algunos contaminantes es un pardmetro no especifico, pero brinda informacién
sobre la tasa de crecimiento de un organismo.

- Sensibilidad relativa. Un biomarcador sensible respondera antes de que se manifiesten
indicadores tradicionales de toxicidad, tales como la letalidad u otros efectos deletéreos.
Esta respuesta temprana de los biomarcadores sensibles es esencial para poder predecir
riesgos y definir un sistema de alerta eficiente. En este sentido, resulta también muy util
que el biomarcador elegido muestre una fuerte dependencia tanto de la concentracion de
los contaminantes como del tiempo de exposicion a ellos, lo cual permitira una prediccion
del riesgo poblacional muy precisa. Ejemplo: La actividad de la enzima acido-6-aminole-
vulinico deshidratasa (ALAD), que es especificamente inhibida por el plomo, es tan sensi-
ble que los resultados obtenidos en tales estudios podrian ser suficientes para remplazar
el analisis quimico en las muestras ambientales.

- Especificidad biolégica y quimica. La especificidad bioldgica se refiere a que el biomarca-
dor pueda tener mayor aplicacion en ciertos grupos de organismos debido, por ejemplo, a
su capacidad metabdlica diferente. La especificidad quimica involucra una respuesta a
determinados quimicos o clases de ellos y no a otros. Ejemplos: La eficiencia de las enzi-
mas de detoxificacidon generalmente es menor en invertebrados respecto a vertebrados
(especificidad biologica); las proteinas denominadas metalotioneinas han sido tradicional-
mente especificas en el secuestro de metales pesados, principalmente de cadmio y zinc
(especificidad quimica).

- Permanencia de la respuesta: Dependiendo de la escala temporal deseada en el estudio,
la reversibilidad puede ser importante, es decir, se refiere a si la respuesta es transitoria
o permanente. Ejemplo: Generalmente los biomarcadores de dafo como los histolégi-
cos, son permanentes y, en cambio, algunas enzimas como las antioxidantes son rever-
sibles debido a su comprobada recuperacion a valores basales cuando cesa la exposi-
cion de los organismos.

- Vinculacion a efectos en niveles de organizacion superior: una respuesta molecular o bio-
quimica es mas relevante cuando su significancia bioldgica se puede vincular claramente
al crecimiento o la reproduccién. Su falta de vinculaciéon no invalida el uso del parametro
en cuestiéon como un biomarcador, pero limita su potencial predictivo. Ejemplo: El indice
mitético de los apices radiculares en plantas es un parametro citolégico que se vincula
directamente al crecimiento del individuo, siendo entonces un biomarcador a nivel celular
que puede vincularse al nivel de organizacién organismo. Mas deseable aun seria un pa-

rdmetro capaz de indicar cambios a nivel de organizacion poblacional.
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- Aplicacion y validacion en el campo. Algunos parametros no pueden ser facilmente medi-
dos en estudios de campo y aquellos que si se han aplicado y su respuesta es similar a la
observada en laboratorio, podrian considerarse validados. Ejemplo: La actividad de las
enzimas de biotransformacién de fase |, tales como las del citocromo P450, se ha validado
en estudios de campo con peces expuestos a diferentes hidrocarburos contaminantes.

- Consideraciones metodolégicas. La variabilidad es por un lado inherente a toda la natura-
leza, pero también se debe tener en cuenta la influencia de factores fisiol6gicos 0 ambien-
tales en la respuesta de un organismo a un téxico. Las respuestas de los biomarcadores
pueden ser confundidas por factores biéticos y abidticos, lo cual complica la interpretacion
de los datos ya que la induccion de una respuesta podria deberse a factores no relaciona-
dos con la exposicion al contaminante. Por otra parte, deben considerarse la reproducibi-
lidad en términos metodoldgicos y el costo implicado en las mediciones. En este sentido,
se desaconsejan aquellos biomarcadores cuya medicion sea demasiado costosa, de-
mande demasiado tiempo o implique técnicas muy sofisticadas. Ejemplo: Es deseable que
un parametro no sea altamente variable, estudios realizados en nuestros laboratorios de-
muestran que los parametros de genotoxicidad tales como micronucleos no son tan varia-
bles como las actividades de enzimas de detoxificacidon y antioxidantes, ademas de la ven-
taja de ser los primeros de muy bajo costo.

- Preservar a los organismos: Un biomarcador ideal debiera se no destructivo, ello refiere a
que su evaluacioén no requiera del sacrificio de los organismos. Muestras de sangre, pelo,
piel y pequenas porciones de otros tejidos suelen ser una opcion para la determinacién de
biomarcadores no destructivos. Por ejemplo, la determinacion de genotoxicidad mediante
la frecuencia de micronucleos (ver Capitulo 7) en eritrocitos nucleados de peces, anfibios,
reptiles o aves, puede realizarse tomando una muestra de sangre sin la necesidad del
sacrificio de los organismos. Por otra parte, la determinaciéon de enzimas de detoxificacion
hepatica requiere por lo general de la extraccion del érgano, lo cual implica el sacrificio de
los individuos. Otros como la enzima acetil colinesterasa (AChE) pueden ser destructivos
si se analizan en el tejido nervioso, pero no destructivos si se miden en los glébulos rojos

de una muestra de sangre.

Algunos ejemplos de biomarcadores

Bioacumulacion

Los biomarcadores de exposicidn incluyen la deteccién y medicion de una sustancia exégena,
o de sus metabolitos, o del producto de la interaccion entre un agente xenobidtico y alguna mo-
Iécula o célula blanco, que se miden en un organismo expuesto. Ademas, proporcionan informa-
cion sobre la relacion entre el medio externo (exposicién) y el medio interno (medicion de la

acumulacion) y acerca de su distribucion en el organismo. Si bien detectar contaminantes en los
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organismos permite comprobar la exposicion a un compuesto quimico, no necesariamente pro-
vee informacion sobre su significancia toxicoldgica. Por otra parte, la metodologia para medir
estos biomarcadores suele ser trabajosa y de alto costo, requiriendo ademas un operador con
experiencia en el procedimiento. Sin embargo, numerosos estudios han demostrado la exposi-
cion a contaminantes ambientales de diversa naturaleza en Argentina. Asi, en peces recolecta-
dos en el rio Suquia (Cérdoba), se detectaron al menos una vez los 20 productos farmacéuticos
analizados en muestras de Jenynsia multidentata (n. v.: madrecita) y Gambusia affinis. Siete de
estos 20 compuestos se detectaron en todas las muestras analizadas (Valdés et al., 2016). En
peces recolectados en los rios Parana y Acaragua (Misiones) se detectaron no sélo productos
farmacéuticos, sino que también se demostré la exposicién a drogas ilicitas (Ondarza et al.,
2019). El avance de la metodologia analitica, como la espectrometria de masas de alta resolu-
cién en conjunto con nuevas propuestas en la interpretacion de espectros de masa, se postulan
como herramientas muy prometedoras para identificar compuestos "no-objetivo" (analitos cono-
cidos, aunque no buscados a priori, 0 bien analitos completamente desconocidos). La bioacumu-

lacion y los factores que pueden modificarla se discuten con detalle en el Capitulo 3.

Biotransformacion

Una vez que un contaminante quimico ingresé a un organismo puede ser excretado como tal,
es decir, con su estructura quimica original (compuesto parental) o ser biotransformado. Las
reacciones de biotransformacion generalmente conducen a la formacién de un compuesto mas
hidrofilico que se excreta mas facilmente que el compuesto original. Idealmente, los metabolitos
generados pueden tener también menor toxicidad (detoxificacion). Sin embargo, se conoce que
algunos compuestos quimicos son convertidos a metabolitos de mayor reactividad (bioactiva-
cion), como es el ejemplo del plaguicida clorpirifés. Las reacciones de metabolizacion son cata-
lizadas por enzimas presentes principalmente en el higado, sin bien se ha reportado una activi-
dad importante en otros tejidos como cerebro e intestino. Las plantas utilizan el mismo sistema
enzimatico y familia de genes en el metabolismo de una amplia gama de xenobidticos que los
animales, introduciendo el término “higado verde” como una conceptualizacion de este parale-
lismo (Sandermann, 1994).

En forma general, la biotransformacién de un compuesto quimico puede dividirse en tres
etapas, segun el tipo de reacciones que se producen. En la fase | ocurren reacciones de oxi-
dacioén, reduccion e hidrélisis de los compuestos quimicos que desenmascaran o adicionan un
grupo funcional reactivo a su molécula. En esta fase interviene para la mayoria de los xeno-
biéticos el Sistema Oxidasa de Funcion Mixta cuyos componentes centrales son las citocromo
P450 (CYP450). Intracelularmente, estas enzimas se encuentran principalmente en el reticulo
endosplasmatico, e incluyen a un gran niumero de isoenzimas con variada afinidad por el sus-
trato. En peces, la isoenzima responsable de la biotransformaciéon de un gran niumero de xe-
nobidticos es la citocromo P4501A (CYP1A), incluyendo los genes CYP1A1 y CYP1A2 (van
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der Oost et al., 2003). La medicion de la deetilacion de la etoxiresorufina a un producto fluo-
rescente, la resorufina, catalizada por CYP1A (a través de la actividad de la etoxiresorufina-O-
deetilasa; EROD) es sin duda el biomarcador mas difundido en la comunidad cientifica y su
determinacién se ha estandarizado en algunos paises. A su vez, la induccién o inhibicion en
los niveles y actividades de las enzimas de biotransformacion de fase | se encuentran entre
los biomarcadores méas sensibles conocidos.

Por otra parte, en la Fase |l de detoxificacién se producen reacciones de conjugacion, me-
diante la adicién de moléculas enddgenas al compuesto quimico contaminante, o a los metabo-
litos del compuesto provenientes de la Fase |. Los compuestos polares con los que puede com-
binarse son: glutatién, acido glucurdnico en animales y glucosa en plantas, glicina, cisteina, sul-
fatos, entre otros. Las enzimas involucradas en esta etapa son, por ejemplo, Glutation S-trans-
ferasa (GST) y Uridina Difosfato Glucuronosil Transferasa (UDPGT). En comparacion con los
sistemas de fase |, la induccion de las enzimas de fase Il es generalmente menos pronunciada
y puede estar enmascarada por factores de variabilidad natural (como sexo, madurez, nutricién,
temporada, temperatura, etc.). La respuesta de estos biomarcadores puede ser causada por una
gran variedad de compuestos quimicos, siendo el sistema capaz de detectar exposiciones a dis-
tintos grados de contaminacién como se observé para Hyallela curvispina recolectada en sitios
de baja y alta contaminacion con hidrocarburos (Del Brio et al., 2019). Sin embargo, sélo tienen
un valor limitado para identificar los agentes causales de la respuesta.

Finalmente, tiene lugar la Fase Il de procesamiento y excrecién tanto en plantas como en
animales. Esta etapa incluye la eliminacion de los productos de reacciones de fase | y Il como se
ha descripto por ejemplo en plantas para conjugados del herbicida atrazina con el tripéptido glu-
tation (GSH). Consiste en la remocién de los aminoacidos glicina y acido glutamico del conjugado
GSH-atrazina importante en plantas y que no tiene equivalente en animales. Un ejemplo de bio-
marcador de esta fase metabdlica en animales es la P-glicoproteina, capaz de expulsar com-

puestos enddgenos o exdgenos hacia el exterior celular como se discute en la siguiente seccion.

Proteinas de estrés, metalotioneinas y resistencia a multixenobiéticos

Algunos contaminantes ambientales, asi como una amplia variedad de condiciones fisicas,
pueden inducir la sintesis de ciertas proteinas. Las mas conocidas son las metalotioneinas (MTs),
las proteinas de estrés, también llamadas “Heat Shock Proteins” (HSP) y las proteinas trans-
membrana de resistencia a multixenobioéticos (MXR).

Las MTs son una familia de proteinas de bajo peso molecular (~7000 Da) con un contenido
de cisteina (con grupos tioles: -SH) del 25% al 30% del total de aminoacidos que las componen
y con la capacidad de unir de seis a siete atomos de metal por molécula. La funcién mas impor-
tante de las MTs esta relacionada con la regulacién homeostatica de metales. Pero ademas,
participan de la detoxificacion de metales esenciales y no esenciales cuando se encuentran en
concentraciones mayores a las requeridas a nivel celular. Estas proteinas han sido identificadas

en bacterias, hongos, invertebrados, vertebrados y también en plantas superiores. Numerosos
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trabajos describen la utilizacion de MTs como biomarcadores de la exposicion a metales en dis-
tintas especies acuaticas, asi como su utilizaciéon en programas de biomonitoreo. Otro grupo de
proteinas con alta afinidad por metales, las fitoquelatinas, se identificaron en plantas y algas y se
utilizan como biomarcadores de la presencia de metales (Newman, 2015). Por otra parte, algunos
estudios demuestran la capacidad antioxidante de las MTs en vertebrados e invertebrados acua-
ticos, aunque esta funcion se encuentra menos estudiada que la anterior. En el camarén de agua
dulce Palaemonetes argentinus se demostré la inducciéon de MTs luego de la exposicion a Zn
(Bertrand et al., 2015), pero también una disminucion de MTs cuando el organismo se expuso al
insecticida clorpirifés. Esta disminucién podria ser un posible mecanismo alternativo activado en
el camarén para prevenir dafios oxidativos (Bertrand et al., 2016). En un biomonitoreo activo
realizado con el mismo organismo los niveles de MTs variaron entre los distintos sitios estudia-
dos, sin embargo no se observo una correlacion significativa con las concentraciones de metales
medidas en agua o en sedimentos. Los niveles de MTs correlacionaron con los niveles intrace-
lulares solubles de metales en el organismo, cumpliendo su funcion bioldgica aun en escenarios
complejos de exposicion (Bertrand et al., 2018).

Las proteinas de estrés son un grupo de proteinas inducibles involucradas en la proteccion y
reparacion de la célula en respuesta a condiciones perjudiciales incluyendo temperaturas bajas
y altas, luz UV, condiciones oxidativas, anoxia, estrés salino, metales pesados y xenobidticos
(Newman, 2015). Se identificaron por primera vez en organismos expuestos a cambios abruptos
de temperatura (5 a 15°C), de alli que se conocieran como “Heat Shock Proteins”. Su nombre
esta dado por el peso molecular, por lo que las mas conocidas son hsp90, hsp70 y hsp60 (con
90, 70 y 60 kDa, respectivamente). Las de 16 a 24 kDa se conocen como LMW (bajo peso mo-
lecular) y la de 7 kDa como Ubiquitina. En un estudio realizado en el bivalvo de la Patagonia
Norte Diplodon chilensis se observd una induccion de expresion de hsp90 en condiciones de
anoxia (<0,2mg O2/L), mientras que no se encontraron cambios en la expresion de hsp70 en
anoxia, hipoxia o normoxia (Yusseppone et al., 2018). Debido a que diferentes condiciones de
estrés pueden inducir diversas proteinas de estrés y en diferente grado, se sugiere el uso de
patrones de induccion de proteinas de estrés (huellas dactilares de proteinas de estrés) compa-
rando situaciones control y de exposicién (Newman, 2015).

Finalmente, el Sistema de Resistencia a Multixenobidticos (MXR) ha sido identificado en
numerosos organismos acuaticos y se propone como posible biomarcador de contaminacion.
La proteina efectora de esta funcion es una P-glicoproteina (Pgp) que esta involucrada en la
eliminacién desde el interior celular de variados compuestos toéxicos enddgenos y exégenos
(moderadamente hidrofébicos, de bajo peso molecular y planos). Estas proteinas, y otras
proteinas de membrana son parte de la familia de transportadores ABC (transportadores
dependientes de ATP. Estas proteinas se expresan en tejidos epiteliales especializados, im-
plicados en la secrecién y la excrecién, tales como el intestino, el higado vy el rifién. La in-
duccion del sistema MXR en J. multidentata se detect6 luego de la exposiciéon a una ciano-

toxina (Amé et al., 2009) y a clorpirifés (Bonansea et al., 2016). Ensayos de campo mostraron
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que existe una relacién entre mayores niveles de expresion y mayor nivel de contaminacién

ambiental (Roméo & Giambérini, 2013).

Estrés oxidativo

Dentro de los biomarcadores bioquimicos mas utilizados hoy dia, por ser muy sensibles tanto
en animales como en plantas, se encuentran los pardmetros indicadores de estrés oxidativo (en-
zimas antioxidantes principalmente y productos de peroxidacion lipidica, como el malondial-
dehido [MDA]).

El estrés oxidativo (para mas detalles ver Capitulo 5) es un efecto demostrado para gran
cantidad de contaminantes de diferente naturaleza (ej.: metales, hidrocarburos poliaromaticos,
xenobidticos organicos tales como plaguicidas). Se define como un desbalance entre la genera-
cion y neutralizacion, mediada por mecanismos antioxidantes, de especies reactivas del oxigeno
(ROS) (también llamados radicales libres) en un organismo. La produccién de ROS puede ser
incrementada por diferentes vias tales como la induccion de citocromos P450, el desacople de
los sistemas de transporte de electrones mitocondrial, y en plantas de la cadena de transporte
de electrones fotosintética.

En la Figura 13.1. pueden observarse las ROS, las defensas celulares capaces de neu-
tralizar el exceso de ROS y sus consecuencias toxicolégicas cuando los sistemas de defensa

no logran ser eficientes.

Los mecanismos de defensa antioxi-
dantes incluyen:
Las consecuencias
toxicoldgicas del es-
trés oxidativo son:

Defensas No enzimaticas:

glutation, - acido Urico, - ascorbato

(Vitamina C), - a- tocoferol (Vitamina

Especies Reactivas del Oxigeno Oxidacion de:
(ROS) E), - B- caroteno (Vitamina A) Lipidos
O Radical anién superdxido # Defensas Enzimaticas: # Proteinas
- Superoxido dismutasa (SOD), Bases del ADN

c H,0, Peroxido de hidrogeno

OH- Radical hidroxilo - Catalasa (CAT), Hidratos de C
- Peroxidasas (Glutation y Ascorba-

toperoxidasas- GPx y AsPx),
- GlutationReductasa (GR)

Exceso de ROS Respuesta de Defensas Respuesta Ineficiente Dario

. F . _F

Figura 13.1: Diagrama del efecto de estrés oxidativo: especies reactivas del oxigeno, defensas celulares
y Sus consecuencias.
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En los peces se ha descripto el efecto de estrés oxidativo, por ejemplo, causado por el insec-
ticida endosulfan, tanto en cultivos de células adrenocorticales de Oncorynchus mykiss (trucha
arco iris) como in vivo en Channa punctatus y en especies nativas de Argentina. En términos
generales se observo un patrén de inhibicion de enzimas antioxidantes con el aumento conco-
mitante del contenido de MDA en diferentes 6rganos de las especies icticolas J. multidentata,
Prochilodus lineatus (sabalo) y Australoheros facetus (chanchita) (Ballesteros et al., 2009a; Ba-
chetta et al., 2011; Crupkin et al., 2013). Este insecticida también es capaz de generar el mismo
efecto en plantas, como lo evidencia la exposicion de la macrofita acuatica Myriophyllum quitense
(gambarrusa) en la que se observo el incremento de las actividades enzimaticas de CAT, GST y
GR y del contenido de peroxido de hidrogeno (H202), una de las ROS (Menone et al., 2008). En
la misma especie este efecto se ha demostrado por exposicidn a azoxystrobina, un fungicida
estrobilurinico muy utilizado hoy dia en Argentina, cuyo mecanismo de accién involucra el des-
acople del sistema de transporte de electrones mitocondrial en hongos, pero que también es
capaz de generar dafio oxidativo evidenciado por la inhibicién de las enzimas CAT y guaiacol
peroxidasa (POD) y el incremento concomitante en los niveles de MDA (Garanzini et al., 2015;
2019). Asi, concentraciones de relevancia ambiental en exposiciones agudas, que reflejarian
pulsos de agroquimicos posibles de detectarse en el ambiente luego de eventos de escorrentia
desde campos de cultivo, fueron capaces de originar estrés oxidativo en especies nativas que
habitan ecosistemas dulceacuicolas de Argentina y los parametros seleccionados constituyeron
biomarcadores de dicho efecto.

Estos biomarcadores son los mas utilizados, principalmente debido a su sensibilidad alta asi
como por la variedad de contaminantes capaces de generar el efecto de estrés oxidativo. En el

Anexo | se detalla la técnica para la medicién de la actividad de la enzima catalasa.

Parametros neuromusculares

Para el normal funcionamiento de los sistemas sensoriales y neuromusculares, en casi todos
los taxa del reino animal, el neurotransmisor acetilcolina es vital, dado que es utilizado para
transmitir impulsos nerviosos a través de la sinapsis. La enzima acetilcolinesterasa (AChE) tiene
una funcién clave en la regulacién o desactivacion de esta transmisién nerviosa mediante la hi-
drolisis de la acetilcolina. Es por ello que cualquier sustancia que inhibe su actividad catalitica
determinara que la acetilcolina se acumule en las terminaciones nerviosas y permanezca por
mas tiempo estimulando sus receptores postsinapticos, lo cual puede provocar temblores, dis-
funcién motora y la muerte del animal. Los peces, por ejemplo, mueren cuando la actividad de
AChE disminuye mas del 70-80%.

Los plaguicidas organofosforados (OPs) y carbamatos inhiben la actividad de AChE. Dicha
inhibicién ha sido, por lo tanto, utilizada para evaluar la naturaleza y extensién de la exposicion
de la vida silvestre a este tipo de compuestos. La medicion de AChE es mas sencilla, rapida y
menos costosa que los analisis quimicos de OPs y carbamatos, los cuales son metabolizados y
eliminados rapidamente. Por el contrario, la inhibicion de AChE puede persistir mas tiempo, lo

cual serviria para demostrar la exposicion previa de los organismos a estos compuestos. Por
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ejemplo, en monitoreos en el rio Reconquista se observd inhibicion de AChE en el cerebro del
pez Cnesterodon decemmaculatus recolectados en sitios donde no se encontré en agua canti-
dades detectables de insecticidas OPs (de la Torre et al., 2005).

A pesar de la utilidad como un biomarcador especifico, en los ultimos afios, se ha generado
evidencia de que otros toxicos (ej., otros plaguicidas, detergentes, metales, toxinas de cianobac-
terias) exhiben actividad anticolinesterasica.

Otros posibles biomarcadores neuromusculares son las alteraciones que pueden generar de-
terminados toxicos sobre la estructura de las miofibrillas del musculo esquelético y su capacidad
de contraccion. Asi, por ejemplo, se han detectado proteinas miofibrilares muy susceptibles al

estrés oxidativo como indicadoras de toxicidad del insecticida endosulfan (Crupkin et al., 2018).

Genotoxicidad

Si bien en el presente libro hay un capitulo particularmente sobre estos efectos (ver Capitulo
7), aqui mencionaremos los mas utilizados en bioindicadores vegetales, particularmente en ma-
crofitas acuaticas. En 1984 el “International Programon Chemical Safety (IPCS)”, auspiciado por
el Programa de las Naciones Unidas para el Desarrollo (PNUD), inicié un estudio colaborativo
para evaluar el uso de bioensayos de corto plazo con plantas para la deteccion de sustancias
potencialmente mutagénicas y carcinogénicas. Entre los modelos de bioensayos utilizados se
encuentra el ensayo de pelos estaminales en Tradescantia palludosa para detectar mutaciones
génicas, el ensayo de aberraciones cromosomicas en apices de raiz en Vicia faba y el de micro-
nucleos (MN) en T. palludosa. Hoy dia, estos ensayos estan estandarizados, siendo el principal
a nivel citogenético el test de aberraciones cromosdémicas en células mitéticas, usualmente cuan-
tificadas en apices radicales, tanto en especies terrestres modelo (ej.: Allium cepa, V. faba) como
en especies alternativas como la palustre Bidens laevis. El test de Aberraciones Cromosdmicas
en Anafase-Telofase (ACAT), se aplica para la evaluaciéon de aguas provenientes de fuentes
naturales (rios, lagos, lagunas), de efluentes industriales y domésticos y de quimicos solubles e
insolubles en agua (Mudry y Carballo, 2006). Como ejemplo podemos mencionar su uso para
definir genotoxicidad de plaguicidas de uso actual en bioensayos de laboratorio utilizando la es-
pecie palustre B. laevis (Pérez et al., 2014, Moreyra et al., 2019). Este biomarcador es metodo-
I6gicamente simple, confiable y de bajo costo. A nivel molecular, y no tan comun como en ani-
males, se estudia la fragmentacion del ADN nuclear mediante el ensayo “cometa”. Esta técnica
estd basada en la visualizacion del dafio en el ADN en células individuales, y comenzo a utilizarse

en los 1990°s en V. faba (Koppen y Verschaeve 1996).

Perturbacion endécrina

La OMS define a los perturbadores enddcrinos (para mas detalle ver Capitulo 8) como sus-
tancias exdgenas que alteran la funcién del sistema endocrino y consecuentemente causan efec-
tos adversos sobre la salud de un organismo, de su progenie, o de sus poblaciones (OMS/PISQ,
2002). Los perturbadores enddcrinos actuan imitando o antagonizando las hormonas endégenas,

alterando el patréon normal de sintesis, almacenamiento, liberacién, transporte, metabolismo,
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union, accion y eliminacion de las hormonas o modificando los niveles de sus receptores. La
medicion de cualquier disfuncién enddcrina podria ser utilizada como biomarcador. Sin embargo,
so6lo algunas pocas respuestas han sido lo suficientemente estudias para ser aplicadas en estu-
dios ecotoxicologicos. Una de ellas es la expresion de vitelogenina (proteina precursora de la
yema del huevo) cuyo uso como biomarcador de perturbacion endécrina esta aceptado en ver-
tebrados, pero aun es discutido en invertebrados (Amiard & Amiard-Triquet, 2015). En condicio-
nes naturales, solo las hembras maduras producen esta proteina. La induccion de vitelogénesis
en machos o la variacion en sus niveles de expresion son evidencia directa de exposicion a
sustancias con actividad estrogénica, como ha sido observado en machos de Gambusia affinis

aguas abajo de una planta depuradora de liquidos cloacales (Rautenberg et al., 2015).

Hematologia

Los biomarcadores hematolégicos son importantes para el diagndstico del estado de salud
general de los vertebrados. Dentro de los parametros sanguineos se incluyen el conteo de
glébulos rojos, contenido de hemoglobina, hematocrito, indices hematimétricos derivados (vo-
lumen corpuscular medio, hemoglobina corpuscular media, concentracién de hemoglobina cor-
puscular media), cantidad de glébulos blancos, frecuencia leucocitaria, etc. El uso de estos
biomarcadores resulta barato y rapido, y una alteracion en sus valores puede indicar etapas
tempranas de enfermedad. Sin embargo, no son especificos y requieren el conocimiento previo
de sus valores de referencia, dado que pueden verse alterados por una variedad de factores
intrinsecos y extrinsecos (ej, sexo, estadio reproductivo, estado nutricional, edad, estacionali-
dad, calidad ambiental).

Este tipo de biomarcadores responden al estrés ambiental y exposicion a diferentes xenobio-
ticos. Se han empleado, por ejemplo, para monitorear las respuestas de los peces a metales,
plaguicidas, sitios contaminados y, por lo tanto, su estado de salud en tales condiciones adversas
(ej., Cazenave et al., 2005, Da Cufa et al., 2011).

Histopatologia

La histologia es una herramienta util para evaluar particularmente los efectos subletales y
cronicos de la contaminacion. Las alteraciones histoldgicas son el resultado de cambios bioqui-
micos y fisioldgicos en un organismo y sirven para predecir posibles efectos sobre otros procesos
o niveles de organizacion bioldgica (crecimiento, reproduccion, comportamiento, poblacion) (Hin-
ton & Laurén, 1990). El uso de estos biomarcadores permite el examen de diferentes érganos o
tejidos, e incluso de animales enteros (ej., huevos, larvas, adultos de especies pequefias). Otra
ventaja que poseen estos biomarcadores es que son relativamente faciles de medir, utilizandose
métodos convencionales (fijacion, procesamiento, tincién) que no son costosos. Ademas, el
avance tecnolégico permite analisis cuantitativos de las patologias observadas (morfometria,
medicion de areas afectadas, etc.), lo cual favorece el desarrollo de métodos estandarizados

para la descripcién y evaluacién de los cambios observados.
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La capacidad para identificar alteraciones dependera no solo de la correcta preparacion de
los cortes histolégicos sino también de la experiencia del investigador para detectar y clasificar
las patologias. Algo a tener en cuenta es que, al igual que otros biomarcadores, varios factores
pueden generar cambios histopatoldgicos (ej., hormonas, estado nutricional, ciclos estacionales).
Otra desventaja del uso de estos biomarcadores es que raramente un compuesto toxico pueda
estar asociado a un solo tipo de lesién. A pesar de ello, son frecuentemente utilizados, tanto en
estudios de campo como de laboratorio, dado que brindan una visién a un nivel de integracion
mayor que los marcadores bioquimicos o fisioldgicos.

Entre los organismos acuaticos, los peces representan uno de los grupos mas estudiados a
nivel histolégico. Si bien varios érganos pueden ser evaluados, el higado y las branquias resultan
estratégicos desde el punto de vista toxicoldgico. Las branquias constituyen un tejido particular-
mente susceptible a contaminantes ambientales debido a que se encuentran en contacto directo
con el medio, por lo que representan la primera barrera para el ingreso de toxicos. A partir de la
identificacion de diversas patologias en este 6rgano, es posible inferir la afecciéon de una o mas
de sus multiples funciones (respiracion, regulacion iénica, excrecion de desechos nitrogenados).

Por otra parte, el higado juega un rol clave en el metabolismo energético y respuesta de
defensa a compuestos toxicos exdgenos. Su analisis histoldgico puede evidenciar desbalances
metabdlicos debido a un mayor depdsito de glucégeno o lipidos (ej., a través de la observacion
de vacuolas en sus hepatocitos), alteraciones estructurales o patologias producto de exposicio-

nes cronicas, entre otras.

Biomarcadores fisiolégicos o de condicion

Al evaluar el impacto de los contaminantes sobre las plantas y animales, no debe pasar por
alto un examen de su morfologia, aspecto y otras caracteristicas generales sobre su condicion.
A partir de algunas medidas somaticas pueden calcularse de manera sencilla, barata y rapida
varios indices. Tales mediciones sirven para identificar a los ejemplares mas sensibles de una
poblacion, proporcionar informacion sobre las reservas de energia y posiblemente la capacidad
de los animales para tolerar los contaminantes.

Dentro de este grupo de biomarcadores pueden mencionarse el factor de condicién (relacion
entre el peso corporal y la longitud) que sirve para evaluar el estado general de los peces, y el
indice hepatosomatico (relacion entre el peso del higado y el peso total del organismo) para
identificar posibles enfermedades del higado. Si bien se ha demostrado que estos indices res-
ponden a la exposicion a una amplia variedad de compuestos téxicos, también presentan fluc-
tuaciones estacionales Yy fisioldgicas asociadas a cambios en la alimentacion, disponibilidad de
nutrientes, desarrollo y maduracién sexual, etc.

En plantas, los biomarcadores fisiolégicos mas utilizados son los pigmentos fotosintéticos,
clorofilas “a” y “b” y carotenoides. Algunos xenobioticos pueden afectar la sintesis de estos pig-
mentos directamente y otros indirectamente como los herbicidas que interrumpen la sintesis de
membranas. Estos parametros resultan mas sensibles que otros indicadores de estrés como la

biomasa o la tasa relativa de crecimiento, si bien los efectos de algunos contaminantes quimicos
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sobre estos pigmentos pueden ser influenciados por condiciones de crecimiento ambientales. El
contenido y/o composicion de pigmentos se usa generalmente también en microalgas, donde el
contenido de pigmento equivale a la biomasa de algas vivas. En todos los casos, son biomarca-

dores facilmente medibles y aplicables a estudios de laboratorio y de campo.

Comportamiento

El comportamiento consiste en una serie de actividades explicitas observables del cuerpo
entero, el cual opera a través del sistema nervioso y asiste a los animales para sobrevivir, crecer
y reproducirse (Beitinger, 1990). Desde una perspectiva ecotoxicoldgica, la observacion de cam-
bios en el comportamiento permite evaluar los efectos subletales de quimicos, identificar modos
de accion toxica, y proveer un nexo entre procesos celulares y las consecuencias ecoldgicas de
la contaminacién ambiental (para mas detalle ver Capitulo 9).

Los biomarcadores comportamentales se usan con éxito en organismos acuaticos, particular-
mente en peces y microcrustaceos. Varios estudios evaluaron los efectos de pesticidas sobre el
comportamiento de peces nativos (Ballesteros et al., 2009b, Bonifacio et al., 2017), incluso de-
mostrandose la correlacion entre la inhibicion de AChE y una disminucion de la actividad natato-
ria en la especie J. multidentata expuesta al insecticida clorpirifés (Bonansea et al., 2016).

Por otro lado, los estudios de comportamiento pueden brindar informacién con un mayor rea-
lismo ecoldgico, como por ejemplo cuando se estudian los efectos de contaminantes sobre la
relaciéon predador-presa. Un ejemplo de ello es el estudio de Gutiérrez & Negro (2014) quienes
observaron que el clorpirifés causé una alteracion en la interaccion trofica entre el camarén Ma-
crobrachium borellii y el cladécero Ceriodaphnia dubia.

A pesar de su utilidad, estos biomarcadores no son incluidos rutinariamente en evaluaciones
de riesgo o establecimiento de criterios de calidad del agua. Los principales problemas que han
limitado la aceptacién del comportamiento como herramienta regulatoria son la dificultad para
asociar cambios comportamentales con un quimico especifico y la carencia de ensayos estan-
darizados y verificacion en campo (Newman & Unger, 2011).

Por el contrario, existen protocolos estandarizados para evaluar algunos comportamientos de
ciertos organismos terrestres, tales como el test de evasién de lombrices de tierra (ISO, 2005) o
aves (OECD, 2011). Estos ensayos han sido usados por algunos grupos de trabajo en nuestro
pais (Addy Orduna et al., 2013, Salvio et al., 2016).

Consideraciones finales

La utilizacién de biomarcadores claramente permite obtener informacién que no puede ser
obtenida desde la medicién de residuos quimicos en las distintas matrices ambientales (agua,
sedimento, suelo, biota). Es importante tener en cuenta que un enfoque que hace uso de para-
metros bioldgicos no remplaza las estrategias de monitoreo quimico, sino que los complementa,

brindando informacién sobre los efectos de los contaminantes de forma integradora dado que
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reflejan que el contaminante esta presente, ha sido incorporado por los organismos y/o ha gene-
rado un efecto toxico.

Si bien los biomarcadores resultan particularmente utiles cuando sus respuestas pueden re-
lacionarse directamente a una clase de compuesto quimico, la medicion de un conjunto de bio-
marcadores inespecificos y a diferentes niveles de organizacién bioldgica, permite una evalua-
cion integral del estado de salud o condicion de los organismos expuestos. Particularmente, en
las evaluaciones de calidad del agua, donde en general existen escenarios complejos de expo-
sicion (ej., mezclas de compuestos quimicos y otros factores de estrés), se recomienda el uso
de una bateria de biomarcadores complementarios para comprender como responde un orga-
nismo a la carga total de contaminacion en un area. Este enfoque multibiomarcador viene siendo
usado desde hace un tiempo y, junto con herramientas de analisis estadistico apropiadas, per-
mite obtener una mirada global del potencial impacto de los contaminantes sobre la salud de los
organismos bajo estudio. Asi, el uso de baterias de biomarcadores es fundamental en estudios
actuales de contaminacion ambiental y ecotoxicologia.

Aunque los biomarcadores se presentan como herramientas valiosas para el monitoreo am-
biental, esta claro que se necesita mas informacioén sobre los niveles basales y la variabilidad na-
tural de estas respuestas en especies nativas. En Argentina las investigaciones en este campo se
han incrementado en los ultimos afos, hecho que ha permitido observar la sensibilidad general-
mente mayor de las especies nativas en relacion a las especies modelo del hemisferio norte. Por
otra parte, se necesitan llevar a cabo mas estudios que validen en campo los resultados obtenidos
en condiciones de laboratorio. La variabilidad debida a otros factores (ambientales tales como la
temperatura o inherentes a los individuos tales como el sexo o la talla) debe ser comprendida y
debe estar dentro de limites aceptables para evitar falsos negativos o falsos positivos.

Si bien queda mucho trabajo por delante para evaluar e interpretar las respuestas de los bio-
marcadores y desarrollar procedimientos de control de calidad aceptables, los esfuerzos para

incorporarlos en programas de monitoreo de rutina seguramente seran beneficiosos.

ANEXO I: Técnica Catalasa- Biomarcador del efecto de estrés
oxidativo en animales y plantas

CATALASA (Beutler, 1982)

Fundamento:

El peréxido de hidrégeno es una especie reactiva de oxigeno que se genera producto del meta-
bolismo aerobio y que es dafiina para la célula dado que puede reaccionar con diferentes biomolécu-
las oxidandolas. Por ello, en la evolucion biolégica se han originado enzimas como la catalasa que
especificamente cataliza la descomposicion de H202 de acuerdo con la siguiente reaccion:

catalasa
2 H02 —— > 2H20 + O2
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Esta enzima es particularmente abundante en los peroxisomas de los hepatocitos y su alta
procesividad y facil determinacion la hace un biomarcador comiunmente en ecotoxicologia para

evaluar el estatus del sistema antioxidante.

Procedimiento:

Homogenizacion del tejido: La muestra de higado o tejido a evaluar suele homogenizarse
en solucion tampon (fosfato o Tris-HCI) a pH 7,2 utilizando un mortero u homogeneizador de
vidrio (tipo Potter- Elvehjem), rotor-estator (tipo Politrén o Ultra-Turrax) o de ultrasonido. En
tejidos animales la relacién tejido:solucion tampon suele ser de 1:4. El procedimiento debe
realizarse siempre manteniendo el frio en bafo de hielo para evitar procesos degradativos.
Para una mayor purificaciéon de la enzima, el homogenato debe filtrase a través de una gaza
estéril y luego centrifugarse en una centrifuga de mesada refrigerada a la mayor potencia
disponible (ej. 10.000 g por 20 min a 4 °C). La actividad de la catalasa sera evaluada en el
sobrenadante resultante. Por lo general requiere de una dilucién posterior del homogenato
(ej. 1:100) en la misma solucion tampon para evitar la formacion de burbujas de Oz en la

cubeta dada la alta procesividad de la enzima.

Determinacion de la actividad enzimatica:

Blanco Muestra
(W) (ML)
Tris-HCI 1M, EDTA 5mM, pH 8.0 50 50
H202 (12 uM) - 900
H20 930 30
Incubar a 37°C por 10 min
Muestra (extracto enzimatico) 20 20

Comentarios y calculos:

La velocidad de descomposicion de H20: por catalasa se puede seguir por la disminucion de
la absorbancia medida espectrofotométricamente a 240 nm.

La reaccion es lineal sélo durante los primeros 3 0 4 minutos. Por lo tanto, el registro de la
densidad 6ptica debe comenzar inmediatamente después de la adicion del extracto.

La actividad enzimatica especifica se calcula usando un coeficiente de extincién molar de € =
43.6 (M cm™) y se expresa como cantidad de enzima que degrada 1uM de H202/min/mg pro-
teina. Para este célculo debe determinarse la cantidad de proteinas totales en el homogenato
que puede ser realizado por el método de Lowry (1951) o Bradford (1976). Alternativamente el
valor de la actividad podria ser normalizado por la masa de tejido, pero el error de la estimacion

sera mayor debido a posibles diferencias en la eficiencia de la homogeneizacion.
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CAPITULO 14
Evaluaciéon de Riesgo Ecoldgica
Pablo M. Demetrio

La produccién de bienes y servicios por parte del hombre pueden generar una variedad de
estresores fisicos, quimicos y biolégicos que producen o pueden producir impactos negativos
sobre el ambiente y la integridad estructural y/o funcional de los ecosistemas. En consecuencia,
resulta fundamental disponer de metodologias apropiadas que permitan identificar los principales
peligros y efectos sobre los ecosistemas, evaluar los riesgos asociados y gestionar las medidas
necesarias para su manejo.

La Ecotoxicologia tiene dentro de sus objetivos, proporcionar conocimiento basico para la identi-
ficacién y valoracion de la peligrosidad de diferentes sustancias quimicas. Esta informacién puede
incorporarse en un esquema conocido como Evaluacion de Riesgos, siendo una valiosa herramienta
disponible para evaluar el riesgo de una sustancia sobre la salud humana y el medio ambiente; y ha
sido adoptada de manera amplia en distintas legislaciones nacionales e internacionales.

Los tomadores de decisiones tienen el desafio de resolver problemas ambientales complejos
asociados con las presiones crecientes generadas por las actividades humanas sobre los eco-
sistemas. Estos desafios se hacen dificiles por la cantidad y diversidad de perturbaciones huma-
nas y se amplifica mas por la comprensién imperfecta de los sistemas ecoldgicos. El proceso de
la Evaluacion de Riesgos aborda la complejidad ecoldgica intentando incorporar la incertidumbre
en la caracterizacion de los impactos provocados por el hombre sobre los ecosistemas.

La Evaluacion del Riesgo Ecoldgico es el proceso por el que se define la probabilidad de un
determinado estrés para producir efectos ecolégicamente adversos; en la bibliografia se utiliza
la sigla ERA (Ecological Risk Assessment) para hacer referencia a este proceso. En el presente
capitulo focalizaremos la ERA para la evaluacion de estresores quimicos individuales, aunque
hay que mencionar que el esquema utilizado se ha generalizado tanto para multiples estresores
como para estresores de otra naturaleza (no solo de origen quimico).

Las ERAs se derivan de necesidades especificas para evaluar los impactos en el medio am-
biente inducidos por el hombre. Ademas del contexto vinculado a la investigacion académica,
muchas ERAs realizadas son motivados por la legislaciéon y llevadas adelante por organismo
gubernamentales; como asi también por la industria privada para determinar futuros riesgos y
responsabilidades asociados con el desarrollo, uso y eliminacién de productos nuevos o existen-

tes (por ejemplo, plaguicidas y productos quimicos industriales).

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 309



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

Origenes de la ERA

La legislacién ambiental establecida en los Estados Unidos durante la década del ‘70 y ‘80 requirid
evaluaciones de los riesgos para la salud publica y el medio ambiente. Como consecuencia de esto
se gener6 una metodologia formalizada para la ERA. La ERA tiene sus raices metodoldgicas fusio-
nando herramientas de las evaluaciones de seguros tradicionales (seguros de vida, por ejemplo) con
enfoques de la evaluacion ecoldgica (Evaluacion de Impacto Ambiental), siguiendo los lineamientos
del enfoque de riesgos sobre salud humana que se encontraba con mayor grado de desarrollo en
ese momento. En los '90 quedé completado el marco conceptual hoy conocido, diferenciandose las
metodologias de la ERA y aquellas enfocadas sobre salud humana; e incorporando, ademas a las
partes interesadas durante el proceso (stakeholders) y la figura del gestor de riesgo.

Debido a la inclusién o no de la salud humana dentro de la evaluacién hay que diferenciar la
Evaluacion de Riesgo Ambiental de la Evaluacion de Riesgo Ecoldgica; |la diferencia entre ambas
radica en el alcance de las unidades potencialmente afectadas. Por un lado, la Evaluacion de
Riesgo Ecolégico solo considera la evaluacion de los potenciales efectos sobre las unidades
ecoldgicas (lo que muchas veces se considera medio natural) sin incluir la poblacién humana,
mientras que la Evaluacién de Riesgo Ambiental tiene como alcance la evaluacién de riesgo de
los potenciales efectos de los impactos ambientales sobre seres humanos y el medio natural. En
el presente capitulo siempre estaremos en el marco de la Evaluacién de Riesgo Ecoldgica, salvo

que ese se especifique el caso contrario

Marco Conceptual

La estructura y terminologia de la ERA se puede observar en la Figura 14.1. Distintos paises
(Canada, Australia, paises europeos, entre otros) siguieron abordajes similares generando me-
todologias propias sin grandes diferencias estructurales en el marco conceptual. Para el presente
capitulo seguiremos como base los lineamientos de la USEPA (United States Environmental Pro-
tection Agency); focalizando en el eje técnico-cientifico que es el coloreado en la Figura 14.1.
Segun la USEPA, el proceso de la ERA se constituye a través de la caracterizacion de efectos y
la caracterizacion de la exposicion. Ambos componentes forman parte de tres fases:

1. La etapa de formulacién del problema define claramente la problematica que se va
abordar. Esta etapa identifica el alcance, la sustancia de interés y los receptores o entidades
ecoldgicas de preocupacion en la evaluacion; como asi también las rutas de exposicion. Los
supuestos y los criterios asociados para tomar decisiones deben estar claramente estableci-
dos. Se deben considerar los puntos finales de evaluacion apropiados; también las relacio-
nes entre ellos y las mediciones. Esta etapa también deberia incluir un modelo conceptual
del sitio que identifica las rutas de exposicién que vinculan el estresor a los receptores. El

modelo conceptual del sitio es un componente clave de cualquier evaluacién de riesgos que
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integra los elementos de la evaluacién para proporcionar un "diagrama de flujo" utilizado para

lograr los objetivos planteados.

Evaluacion de Riesgo Ecoldgico
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Figura 14.1. Estructura de la Evaluacion de Riesgo Ecoldgico. Modificado a partir de USEPA (1998)

2. La etapa de analisis del riesgo incluye los analisis de los perfiles de exposicion y de
efectos ecoldégicos, cuantificando tanto (1) el grado de exposicion in situ de los receptores o enti-
dades ecoldgicas de preocupacion a la sustancia de interés y (ll) los efectos adversos asociados
con la sustancia de interés:

() Esta etapa cuantifica la exposicién potencial de un receptor a la sustancia de interés
en el sitio. Es importante identificar las vias de exposicion relevantes y estimar la

intensidad, frecuencia y duracion de la exposicion. Estos calculos incluyen informa-
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cion sobre la entidad o receptor y dependiendo de cual sea este, la informacién ne-
cesaria (dieta, nivel tréfico, habitat, factores de bioacumulacién, entre otros). La es-
trategia, en la mayoria de los casos, consiste en sobreestimar los niveles de exposi-
cién intencionalmente garantizando que la ERA sea conservativa.

(Il) Esta etapa cuantifica las relaciones entre la dosis o concentracion de la sustancia de
interés y la asociada con efectos biolégicos agudos o crénicos sobre los receptores o
entidades ecoldgicas. Estas estimaciones pueden basarse en estudios de laboratorio
o de campo. Si las evaluaciones directas no estan disponibles podrian utilizarse datos
de un receptor similar al de preocupacién o sustancias quimicas similares a la sus-
tancia de interés. Esto debe realizarse con el debido cuidado en el caso de las extra-
polaciones correspondientes y explicitando claramente la razén de su uso.

3. La caracterizacidn del riesgo integra la informacién de los efectos ecolégicos y la infor-
macién de exposicion para evaluar el riesgo, con la posterior formulacion de conclusiones y re-
comendaciones. En este punto el riesgo es estimado y caracterizado. Utilizando un enfoque ba-
sado en el peso de la evidencia se pueden evaluar los resultados de los pasos previos y formular
una conclusién general. Estos enfoques abarcan desde decisiones relativamente cualitativas ba-
sadas en el juicio de expertos a decisiones mas cuantitativas.

Las ERAs se llevan a cabo utilizando un enfoque en pasos o escalonado. El nivel inicial es
una evaluacion de tipo screnning (busqueda rapida) donde las suposiciones son muy conserva-
doras, considerandose niveles “seguros” y se utilizan datos genéricos del sitio. Los resultados
que indican que no hay riesgo se aceptan solamente con un nivel alto de confianza, y la evalua-
cion en este caso se considera completa. Por el contrario, si los resultados indican que existe
riesgo aun con un nivel bajo de confianza la ERA avanzaria al siguiente nivel de evaluacion. Al
avanzar a niveles superiores en la ERA, lo conservativo se va reduciendo progresivamente utili-
zando datos mas sitio-especificos y aumentando la complejidad de los abordajes para mejorar
la confiabilidad de los resultados. Los niveles superiores de la ERA pueden utilizar modelos de
mayor complejidad y enfoques probabilisticos. Incluso en estos niveles superiores, existe un

grado de incertidumbre; la misma debe ser reconocida y puesta de manifiesto en la propia ERA.

Tipos de Evaluaciones

La aproximacion al riesgo puede alcanzarse desde diferentes abordajes. El primer abordaje
es generar sistemas de clasificacion o scoring de sustancias, como en caso del USEPA Hazard
Ranking System, en este caso solo se utiliza la informacion de la toxicidad sin informacion vin-
culada a la exposicion (Figura 14.2.a). En un sentido estricto seria una escala basada en la toxi-
cidad de la sustancia y no una escala de riesgo; sin embargo, este abordaje ha sido util y am-
pliamente utilizado en la priorizacion de sustancias en normativas internacionales.

Por otro lado, cuando se integra la informacion de la exposicion, ademas de la de efectos

(toxicidad) la evaluacion generalmente se realiza siguiendo uno de dos enfoques: deterministico
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o probabilistico. EI método més sencillo y ampliamente utilizado entre los dos mencionados es
el deterministico. Para la sustancia de interés deberia realizarse un cociente de riesgo (Figura
14.2.b). Estos cocientes comparan una concentracion de efecto en relacion a una concentracion
de exposicion. En este enfoque se emplean supuestos conservadores y, en muchos casos, fac-
tores de seguridad para asegurar que se protejan los receptores o entidades ecolégicas mas
sensibles. Estas herramientas son utiles para la deteccién efectiva de los receptores que clara-
mente no estan en riesgo y cuales deben estudiarse con mayor detalle. Aunque normalmente se
utiliza en evaluaciones de riesgo, estos cocientes en realidad no cuantifican realmente un riesgo
y no hay que interpretar su valor como proporcional a la magnitud de este (Solomon et al, 2000).

Los enfoques probabilisticos caracterizan el riesgo utilizando distribuciones estadisticas para re-
presentar la variabilidad en los parametros de entrada, como las concentraciones de la sustancia de
interés y los efectos ecoldgicos adversos o puntos finales ecotoxicoldgicos (Figura 14.2.c). Simula-
ciones mediante computadores o modelos estadisticos se pueden utilizar para representar o predecir
estas variables. La salida de una ERA probabilistica es una distribucién que refleja la incertidumbre

asociada con las variables de entrada; esta distribucion se asocia con el concepto formal de riesgo.

Figura 14.2. Tipos de enfoques para aproximar al riesgo. a) categorizaciéon de sustancias sin informacion
de la exposicion, b) enfoque deterministico mediante cocientes de exposicion y toxicidad y c) enfoque
probabilistico asociado con el concepto de riesgo.

Caracteristicas de la Evaluacién de Riesgos

Se conoce como Evaluacion de Riesgo Ecologica al proceso de evaluar y cuantificar la pro-
babilidad que un efecto adverso ocurra sobre los ecosistemas como resultado de un estresor o
una combinacion de estresores. Se evalla el riesgo sobre los receptores de preocupacion o
entidades ecologicas de interés asociados con distintos estresores. La ERA puede ser utilizado
en un contexto de peso de la evidencia para identificar los riesgos ambientales y para la gestion
de estos. Por lo tanto, constituye una herramienta para la gestiéon de actividades humanas po-
tencialmente generadoras de efectos no deseables sobre el medio, pudiéndose ser tanto de ca-

racter prospectivo como retrospectivo.
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Un estresor se refiere a cualquier entidad fisica, quimica o biolégica u ocurrencia que causa o
tiene el potencial de causar dafo a los organismos vivos. El dafio puede referirse a impactos directos
o indirectos. Por ejemplo, una ERA que investigue el impacto de un plaguicida en las aguas superfi-
ciales puede evaluar las comunidades de macrdfitas en busca de evidencia de cambios en la abun-
dancia o diversidad que resulte directamente de la toxicidad del plaguicida. Ademas, la ERA puede
examinar las comunidades de peces e invertebrados bentdnicos en busca de evidencia de impactos
indirectos, tales como la reduccién de la abundancia o diversidad resultante de la pérdida de habitat.

Una ERA es un proceso cientifico riguroso y exhaustivo utilizado para cuantificar la magnitud
del riesgo atribuible a un factor estresante Unico o una combinacion de factores de estrés en un
lugar determinado. En su abordaje se pretende determinar la probabilidad de que un estresor
genere o haya generado un efecto adverso sobre el ambiente, asi como establecer las medidas
adecuadas para su control. El objetivo final de este proceso es permitir a los gestores de riesgos
identificar, priorizar y, en ultima instancia, gestionar los riesgos. La gestion del riesgo es un pro-
ceso distinto y separado mediante el cual se desarrollan e implementan estrategias para contro-
lar, mitigar o manejar el riesgo. Los gestores de riesgos integran conclusiones y recomiendan
acciones de una ERA con consideraciones técnicas y socioecondmicas para determinar si se
requieren acciones correctivas y, de ser asi, seleccionan las estrategias apropiadas.

El riesgo se define como la probabilidad que un evento no deseado ocurrira. De esta manera
el riesgo ecoldgico se refiere a la probabilidad de ocurrencia de un efecto ecoldgico no deseado.
En la mayoria de los casos se considera la evaluacion de las consecuencias de un evento no
deseado conjuntamente con la estimacion de su ocurrencia. Es fundamental conceptualizar el
resultado del riesgo obtenido en una ERA en funcién de la situacién considerada. El riesgo esti-

mado siempre esta dado en funcion del escenario de exposicion y de efectos de la evaluacion.

Formulacion del problema

Es este punto se define claramente la naturaleza y objetivo de la ERA, de ahi se desprende su
importancia. Describe las fuentes potenciales de riesgo (estresores) identificando los impactos eco-
I6gicos no deseados (puntos finales), considerando la naturaleza de los impactos ecoldgicos en rela-
cién a los estresores y produce un modelo conceptual del conjunto de la evaluacién. En este punto
los asesores de riesgo participan para definir entre las partes interesadas (stakeholders) los objetivos
de la ERA. El modelo conceptual debe considerarse abierto a modificaciones vinculadas a cambios
de objetivos y/o nueva informacion. No existe una manera Unica de realizar el modelo conceptual,
aunque en muchas normativas existen ejemplos para tomar como modelos (Figura 14.3.).

Después de generar el modelo conceptual, la fase de formulacién del problema continua
desarrollando un plan para implementarlo. Posteriormente se caracterizan los estresores, se
identifican aspectos especificos de los efectos ecoldgicos de interés y cuales serian los datos
necesarios para la situaciéon planteada, asi también, como las medidas que podrian utilizarse

para relacionar cuantitativamente los estresores con los efectos ecoldgicos esperados. En esta
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etapa las partes implicadas realizan las sugerencias necesarias y son consideradas para incor-
porar en el modelo conceptual final. Una vez que finaliza esta etapa se continta con el analisis

que caracteriza la exposicion al estresor y los efectos ecoldgicos de interés.

Tasa de
ingreso

Transporte
y destino

Exposicidn-
respuesta

Exposicidn-
respuesta

! Sustancia 4 Sustancia i Entidades 4 Entidades
Fuente p| enel P sitio de »| afectadas | afectadas
ambiente exposician directamente indirectamente

Figura 14.3. Modelo conceptual genérico. Los rectangulos naranjas son entidades y los évalos azules procesos

Fase de Analisis

Caracterizacion de la Exposiciéon

La exposicidn se caracteriza por identificar los procesos y mecanismos que ponen en contacto
los organismos con los estresores de interés y cuantifican la magnitud, frecuencia y duracion de
este contacto. Para que exista riesgo debe existir contacto con el estresor, coincidir en tiempo y
espacio. La naturaleza de los estresores y los distintos tipos de efectos ecoldgicos a evaluar
influiran en el analisis de exposicion. Cada estresor tendra una escala espacio-temporal donde
sera relevante su analisis. Por ejemplo, un pequefio derrame téxico puede ser local y a corto
plazo, o el ingreso por escorrentia superficial de un plaguicida que se degrada rapidamente a un
cuerpo de agua, también. En cambio, otro tipo de estresores pueden ejercer impactos ecoldgicos
en grandes extensiones como el caso de un gran derrame por un buque petrolero con efectos a
largo plazo sobre el ecosistema (Tabla 14.1).

La naturaleza de los estresores especificos otorga informacion sobre los procesos y mecanismos
que deberian ser evaluados en un ERA. Los contaminantes quimicos que se encuentran en el am-
biente son transportados por las fases fluidas, agua y aire. Algunos pueden acumularse en los orga-
nismos y ser transmitidos a través de la red tréfica. Algunos compuestos organicos son relativamente
insolubles en agua y son adsorbidos en suelos y sedimentos, mientras otros se mantienen en solucién
y son posteriormente transportados con el agua. La caracterizacién de la exposicién deberia focali-
zarse sobre los fendmenos de transporte mas que en los procesos fisico-quimicos.

Los tipos de efectos ecoldgicos incluidos en el modelo conceptual también pueden pro-
porcionar informacién para el analisis de exposicion. Los organismos ocupan ciertas dimen-
siones espacio-temporales. Los habitats tienen una extension espacial mensurable y los pro-
cesos ecologicos exhiben tasas caracteristicas. Tales observaciones pueden servir de guia
para el analisis de exposicion (Tabla 14.1.). Por ejemplo, el conocimiento del momento en

que se produce una etapa sensible de un ciclo de vida (por ejemplo, huevos, larvas) y la
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duracién de la misma pueden focalizar la evaluacion correspondiente de los estresores de
interés y ser mas significativa que cuantificar una exposicién a largo plazo en un monitoreo
que podria no contemplar el momento critico del periodo de exposicion. Del mismo modo,
los cambios estacionales en la luz, la temperatura, la precipitacidén y otros factores fisicos
pueden dar lugar a variabilidad espacio-temporal en la exposicion. El punto importante es
contemplar esa variabilidad, y que tanto a partir de los procesos que influyen en el estresor,
como de las caracteristicas de las entidades ecoldgicas de interés, se tengan en considera-

cion para abordar un andlisis significativo de la exposicion.

Tabla 14.1: Escalas de observacion en la ERA. Ejemplos
de entidades y funciones

Escala Espacial Escala Temporal Entidades Funciones
Nivel Organismo Horas-Dias Organismo Supervivencia
(hasta m?) Crecimiento

Reproduccién
Microcosmos Dias-Meses Organismo Supervivencia
(hasta m?) Poblacion Crecimiento

Comunidad Produccion

Campo Dias-Afos Organismo Supervivencia
(m2-km?) Poblacion Crecimiento

Comunidad Produccién

Monitoreo Ambiental  Afios Organismo Supervivencia
(m2-km2) Poblacion Crecimiento

Comunidad Ciclado

Se pueden utilizar distintos enfoques de manera secuencial para evaluar la exposicion. Se pue-
den desarrollar casos del “peor-escenario” que asuman valores maximos del estresor. Por ejemplo,
las concentraciones de productos quimicos téxicos al final de un efluente se pueden usar sin tener
en cuenta la dilucién fisica, las alteraciones quimicas o la degradacion bioldgica que, de lo contrario,
reduzca las concentraciones a las que realmente estarian expuestos los organismos de interés.
Este enfoque esta sesgado hacia la sobreestimacion de la exposicion y el riesgo. Si resultan riesgos
aceptables de estas exposiciones extremas, la evaluacion podria detenerse razonablemente. Las
determinaciones analiticas del escenario de exposicién son, sin duda, las mas faciles de defender
cientificamente (suponiendo un muestreo y un analisis correcto) y serian los aportes mas realistas
a una ERA. También la exposicion puede estimarse usando modelos experimentales (por ejemplo,
microcosmos, mesocosmos) 0 modelos matematicos, estos ultimos mayormente basados en las
propiedades fisicoquimicas de las sustancias de interés.

La caracterizacion de la exposicion conduce finalmente a un perfil de exposiciéon. Para las
sustancias quimicas, el perfil incluye la naturaleza de la fuente, rutas de exposicion, identificacion

de compartimentos ambientales de preocupacion (por ejemplo, suelos, agua, sedimentos, biota),
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estimaciones o medidas de las concentraciones de exposiciéon (magnitud, tiempo, duracion, re-

currencia) e incertidumbres asociadas a estas concentraciones.

Caracterizacion de los Efectos

El nimero y diversidad de los diferentes tipos de efectos ecoldgicos, que son motivo de preo-
cupacion potencial, distinguen en parte al ERA de la evaluacién mas tradicional del riesgo para
la salud humana. La diversidad de efectos refleja la naturaleza integral de la ecologia y las cien-
cias ambientales. Los ecdlogos han reconocido distintos niveles de organizacion que son utiles
para describir el mundo natural. Estos niveles tradicionales incluyen organismos, poblaciones,
comunidades y ecosistemas. Las ERAs comunmente identifican mas de un tipo de efecto ecolo-
gico de interés en la formulacién del problema. Los efectos ecoldgicos de preocupacion identifi-
cados durante la formulacion del problema deben ser ecolégicamente importantes, sensibles al
estresor y relevantes para la gestion de riesgos.

Los puntos finales de evaluacién son una expresion explicita de valores ambientales a prote-
ger, definido operacionalmente sobre una entidad ecolégica y sus atributos (Punto Final de Eva-
luacién = entidad + atributo). Los puntos finales en la ERA pueden incluir distintos efectos a
diferentes niveles de organizacion (Tabla 14.2.). Una ERA podria abordar modificaciones en pro-
cesos fisioldgicos basicos (respiracion, fotosintesis) y los correspondientes efectos subletales
(crecimiento) o letales sobre los organismos.

Las ERAs focalizan en muchos casos los impactos en las poblaciones. La dinamica de las po-
blaciones ha sido un tema de estudio ecolégico por mas de un siglo y no sorprende que los puntos
finales a nivel de poblacién se hayan convertido en algo convencional en la ERA. En la practica, se
evallan los efectos sobre el tamafio poblacional de una o mas especies de interés. Es frecuente
que las especies oficialmente designadas como amenazadas o en peligro de extincion sean las
seleccionadas para la ERA. Puntos finales a nivel poblacional incluyen, por ejemplo, reducciones
en el tamanio de la poblacion, tasa reproductiva disminuida, alteraciones genéticas y la probabilidad
de extincion local. En el caso que las especies elegidas sean social o econdmicamente no desea-
bles (plagas, especies invasoras, cianobacterias toxicas), el punto final seria en sentido contrario,
la probabilidad del aumento poblacional. Los modelos matematicos de poblaciones tienen una larga
historia de desarrollo y su inclusién en la ERA es cada vez mas frecuente.

La teoria ecoldgica reconoce que las poblaciones individuales no persisten aisladas, digamos
en un vacio ecolégico. El nimero de especies, las abundancias relativas y absolutas, asi como la
coocurrencia espacio-temporal definen la estructura de la comunidad. Una variedad de metodolo-
gias ha sido desarrollada por ecologos para describir esta estructura y alteraciones en la misma
han sido incluidas como puntos finales de las ERAs. Estas alteraciones pueden incluir reduccion
en la diversidad o cambios en la estructura en respuesta al estresor de interés. indices de integridad
biética y medidas de similitud entre comunidades se han introducido también en las ERAs.

La ecologia sistémica aborda importantes mecanismos e interrelaciones entre procesos bié-
ticos y abidticos que determinan la estructura y funcion del ecosistema. Los efectos de estresores

en procesos fundamentales del ecosistema (produccion primaria, respiracion total del sistema,
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descomposicion, ciclo de nutrientes) son cada vez mas importantes como puntos finales en las
ERAs. El concepto de ecosistema también enfatiza la dependencia en funcién de la escala y la
asimetria de las interacciones ecoldgicas. Incluso en sistemas muy complejos, no todos los com-
ponentes y procesos son de igual importancia. La delimitacion de las escalas criticas y las rela-
ciones de materia-energia en los ecosistemas pueden ayudar a definir las escalas espacio-tem-
porales relevantes en el disefio de la ERA.

El reconocimiento de factores estresantes que operan a grandes escalas, como la lluvia acida o
el cambio climatico, condujo a considerar los impactos a nivel de paisaje en la ERA. Los puntos finales
a escala de paisaje en la evaluacion de riesgos incluyen alteraciones en la distribucion espacial y
extension de los diferentes tipos de habitat dentro de los paisajes. Cambios en el tamario, formas y

la proximidad de areas con habitat similares (parches) pueden ser cuantificadas y modeladas.

Tabla 14.2: Ejemplos de puntos finales de evaluacidon genéricos en la ERA

Entidad Atributo

Organismo Tasas fisiologicas (fotosintesis)
Anormalidades

Supervivencia

Crecimiento

Reproduccion

Poblacién Tamano poblacional
Alteraciones genéticas
Tasa reproductiva

Extincién local

Comunidad y ecosistemas Riqueza especifica
(ensambles) Abundancia
Produccion
Area

Funcion especifica (ej remocion de solidos)

Estructura fisica

Relaciones Exposicion-Respuesta

En esta seccion de la metodologia general de la ERA se desarrollan las relaciones funcionales
entre los estresores y las respuestas ecoldgicas de interés. Las funciones exposicidon-respuesta
son fundamentales para la ERA. Fundamentalmente, la ERA podria describirse como el desa-
rrollo y la aplicacion de las incertidumbres de las funciones de exposicidn-respuesta en la eva-
luacion de los impactos ecoldgicos. Para un factor estresante dado, estas funciones estiman la
severidad de la respuesta ecoldgica esperada en relacion con la magnitud, frecuencia y duracion
de la exposicion. La derivacion de las funciones de exposicion-respuesta depende de la cantidad
y calidad de los datos disponibles.

Las fuentes de datos que podrian usarse en la construccion de estas funciones de exposicion-

respuesta incluyen: los resultados de bioensayos de toxicidad (agudos, cronicos) realizados bajo
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condiciones controladas de laboratorio, medidas directas de exposicion- respuesta en experi-
mentos controlados de campo y la aplicacidn de relaciones estadisticas que estiman los efectos
biolégicos de sustancias quimicas en base a las propiedades toxicolégicas de las mismas. En
ausencia de datos directos que sean relevantes, la relacion exposicion-respuesta utilizara extra-
polaciones entre efectos ecoldgicos y/o sustancias similares con datos disponibles. En algunos
casos los efectos seran extrapolados de especies estandarizadas a especies que son de interés
en la evaluacion, pero se carece de datos. De la misma manera, podria utilizarse datos disponi-
bles de sustancias que tengan propiedades fisicoquimicas similares para extrapolar a una nueva
sustancia sin datos experimentales (ej. QSAR).

Los mecanismos de accién (MoAs) implican reacciones bioquimicas especificas por los cua-
les las sustancias inducen efectos en los organismos. Los modos de accion son mas generales
y fenomenolégicos; un modo de accién implica un resultado toxicolégico comun pero no necesa-
riamente el mismo mecanismo subyacente. Hay que considerar que los términos mecanismo de
accion y modo de accion no se usan de manera consistente en la literatura en muchos casos.
Los MoAs son importantes en la evaluacion del riesgo ecoldgico, porque las sustancias con un
MoA comun se espera que debieran comportarse de manera similar toxicolégicamente, e incluso,
podrian usarse indistintamente en algunos modelos que intentan predecir el efecto de mezclas
de sustancias en el contexto de la ERA.

Las funciones de exposicion-efecto (o exposicion-respuesta) generalmente son no lineales,
monotdnicas y sigmoidales (Figura 14.4.); a excepcién de algunos estresores en que se ha de-
mostrado comportamientos que se apartan del descripto (ej, hormesis). Los analisis de las rela-
ciones de exposicién-efecto deben apuntar a modelar el cambio de la respuesta biolégica en
funcion de la exposicion. Sin embargo, los resultados de las pruebas u observaciones se reducen
mayormente a un punto que resume los resultados. La terminologia para estos valores es incon-
sistente en la practica y puede ser confusa. La intensidad de los estresores o agentes se define
como concentracion, ya que es la unidad mas comun en la evaluacion de riesgos ecoldgicos. Sin

embargo, se puede sustituir por la dosis, por el tiempo o por distintos niveles de la concentracion.

1007

50

Respuesta (%)

Estresor

(concentracion)
50

Figura 14.4: Relacion Exposicién-Respuesta. La linea continua negra es el modelo tedrico, los puntos
y las barras de error coloreadas son resultados experimentales. EC50, NOEC y LOEC definidos en el texto.
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Si se ha utilizado el analisis de regresion para desarrollar un modelo que relacione la res-
puesta con la exposicion, la estimacion inversa puede derivar un nivel de exposicidén correspon-
diente a un nivel de efectos especificado. Para variables cuantales, aquellas que son proporcio-
nes de sujetos que muestran un rasgo dicotdmico como supervivencia/muerte o presencia/au-
sencia, estos se denominan ECp, la concentracién que causa el efecto en la proporcion p de
organismos expuestos. La concentracion letal mediana, LCso, €s una ECp donde el valor de p es
0.5y el efecto evaluado es la mortalidad. Para variables continuas, es frecuente utilizar la ICp, la
concentracion que inhibe la respuesta en la proporcion p.

Si se utilizan prueba de hipétesis generalmente se derivan dos puntos finales de prueba. El
primero es la menor concentracion que causa un efecto que es significativamente diferente
(desde el punto de vista estadistico) del control o referencia, conocido como LOEC (Lowest Ob-
served Effects Concentration). El segundo es la mayor concentracion evaluada experimental-
mente que esta debajo del LOEC, que seria entonces la mayor concentracion evaluada sin efecto
observado, el NOEC (No Observed Effects Concentration).

Caracterizacién del Riesgo

La caracterizacion del riesgo implica la combinacion de los perfiles de exposicion con las
relaciones exposicion-respuesta para estimar los riesgos ecoldgicos en la ERA. Existen una va-
riedad de métodos para la estimacién del riesgo, estando su utilizacién condicionada a los datos
obtenidos sobre exposicion y efectos durante la fase anterior.

El método deterministico, conceptualmente, relaciona mediante un cociente una estimacion
puntual de la concentraciéon de efecto (toxicidad) y una estimacion puntual de la concentracién
de exposicion de la sustancia de interés. Estas relaciones se conocen generalmente como co-
cientes de riesgo (RQ, Risk Quotient) o peligro (HQ, Hazard Quotient); dependiendo de las nor-
mativas, objetivo y tipo de las evaluaciones (prospectivas o retrospectivas), pero todas siguen el
mismo abordaje conceptual.

El nimero de datos utilizados es bajo en general, por lo que se asocia un grado de incerti-
dumbre en las estimaciones de este tipo (ej. escasez de parametros y de especies ensayadas,
valores genéricos de los modelos y variabilidad natural). Algunos autores adoptan el peor esce-
nario posible para contrarrestar esta incertidumbre, basandose en el “principio precautorio”; utili-
zando la mayor concentracion medida o estimada en el ambiente y la concentracion de efecto
del grupo mas sensible de organismos. Para las sustancias quimicas un método simple es dividir
las concentraciones de exposicion por los valores de referencia toxicoldgicos (TRV, Toxicity Re-
ference Values). Por ejemplo, una LOEC o una LC50 son TRVs.

Entonces el cociente de riesgo (RQ = exposicién/toxicidad) compara una concentracion am-
biental predicha o medida respecto a un valor de referencia ecotoxicoldgico. En cuanto a la ter-

minologia, se ha generalizado la de los ERAs europeos, que utilizan las siglas, PEC (Predicted
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Environmental Concentration) y PNEC (Predicted No-Effect Concentration), para las concentra-
ciones de exposicion y efectos para el calculo del cociente, respectivamente. Los cocientes igua-
les o mayores a 1 implicarian la posibilidad de riesgo y deberian evaluarse de manera mas de-
tallada; cocientes menores a 1 serian el caso contrario. En este enfoque se emplean supuestos
conservadores y, en muchos casos, factores de seguridad para asegurar que se protejan los
receptores o entidades ecoldgicas mas sensibles (por ejemplo: 10, 100 o 1000 segun la extrapo-
lacion sea mayor entre el dato utilizado y lo que se desea evaluar/proteger).

Estos cocientes son utiles en las primeras fases de evaluacién para reducir el nimero de
estresores o receptores ecoldgicos a evaluar con mayor detalle, a modo de screnning, conside-
rando que tiene un sesgo hacia sobreestimar el riesgo. Su valor sirve como herramienta de apro-
ximacion al riesgo, aunque sensu stricto representa un peligro, dado que no se asocia con una
probabilidad de ocurrencia. Su uso asume que las condiciones de exposicion y efecto evaluadas
se dan en todo momento y en todo lugar y, como se dijo previamente, no hay que interpretar su
valor como proporcional al riesgo. En algunos casos las agencias ambientales generan niveles
de preocupacion (LOCs, Levels Of Concern) para ser comparados con los cocientes obtenidos
y decidir las acciones regulatorias.

Si el cociente es mayor a la unidad la mayoria de las normativas recomiendan un analisis
probabilistico de los escenarios de exposicion y efecto, dado que disminuye la incertidumbre
respecto a los cocientes mencionados. Los métodos probabilisticos para la Evaluacion de Riesgo
Ecolégico (PERA, Probabilistic Ecologic Risk Assessment) se recomiendan para niveles supe-
riores en el proceso de la ERA. Estos métodos utilizan Distribuciones de Sensibilidad de Especies
(SSD, Species Sensitivity Distribution) de manera conjunta con la Distribuciones de las Concen-
traciones de Exposicion (ECD, Environmental Concentration Distribution) para describir el riesgo
de efectos adversos. La ventaja de la PERA es que utiliza toda la informacion pertinente de los
datos de toxicidad sobre distintas especies y, cuando se combina con distribuciones de la expo-
sicion, permite estimaciones cuantitativas de los riesgos.

El supuesto basico de la SSD es que la sensibilidad frente a un téxico de un conjunto de
especies puede ser descripto por una distribucién de probabilidad. Se podria definir la SSD
como una distribucion estadistica que describe la variaciéon de la toxicidad entre un conjunto
de especies para una determinada sustancia. Cuando se habla de conjunto de especies nos
referimos a un taxén especifico, un ensamble de especies o una comunidad natural. Dado que
no conocemos la verdadera distribucion de los puntos finales de toxicidad, la SSD es estimada
a partir de una muestra y visualizada como una funcion de distribucion acumulada que es la
integral de una funcion de densidad de probabilidad (Figura 14.5.). La curva acumulada sigue
la distribucién de los datos de sensibilidad obtenidos de pruebas ecotoxicolégicas, con con-
centraciones de efecto derivadas de pruebas de toxicidad agudas o crénicas, por ejemplo,

valores de LCso 0 NOEC, respectivamente.
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Figura 14.5: SSD. Generacion de la SSD acumulada tedrica a partir de datos experimentales (derecha) y la SSD como
funcién de densidad (izquierda).

En primera instancia se utilizé esta metodologia para la evaluacién de riesgos prospectivos
para generar Criterios de Calidad Ambiental ante la demanda de la sociedad de niveles “seguros”
de contaminantes. Se utilizé para el calculo de concentraciones peligrosas (HC: Hazardous Con-
centrations), concentracion de la sustancia que afecta a una proporcién (p) de las especies
(HCp). El valor de corte de 5% de especies de la cola izquierda de la distribucion (HCs), se ha
utilizado tradicionalmente para obtener concentraciones ambientales seguras, bajo el supuesto
de que los ecosistemas pueden tolerar un cierto grado de estrés quimico. Entonces con un
objetivo de proteccion, que generalmente era el de proteger el 95% de las especies, se utilizé
habitualmente el HCs, aquella concentracion ambiental del contaminante de interés que afectaria
el 5% de las especies. De modo general se habla de HCp siendo p el valor de porcentaje de
afectacion aceptado como objetivo de proteccién (Figura 14.6.).
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Figura 14.6. SSD: aplicacion en el contexto de la ERA y la generacion de Criterios de Calidad Ambiental. PAF: Porcentaje
potencialmente afectado (Potentially Afected Fraction). HCs: concentracion de riesgo (Hazardous Concentrations) 5%
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Posteriormente se utilizé esta herramienta en el contexto de la ERA, siguiendo el camino
inverso, dada una concentracion ambiental cual seria la fraccion afectada; en este caso se
encuentra implicito el concepto de riesgo. La fraccidén de especies afectadas (egje y) que es
obtenida a partir de la SSD para una concentracion ambiental (¢je x) dada se conoce como
PAF (Potentially Afected Fraction) de las especies y es utilizada como una medida de riesgo
ecolégico. Una forma de conceptualizarlo es considerarla la fraccion de especies, dentro del
conjunto de especies utilizada para la construccion de la SSD, que se espera sea (potencial-
mente) afectada sobre su nivel de no-efecto a una concentracion ambiental dada.

Como se dijo previamente para la construccién de la SSD se pueden utilizar datos expe-
rimentales de especies de un taxén especifico, un ensamble de especies o una comunidad
natural. El numero y tipo de datos con las cuales se construye es relevante para derivar la
SSD y las conclusiones que se obtienen a partir de la misma. Estos datos deberian ser
ecologicamente y estadisticamente representativos, pero siempre esta la restriccion de los
datos disponibles. En el caso de la generacién de criterios de calidad ambiental los datos
cronicos de toxicidad son preferibles y en muchas normas se establece una diversidad ta-
xonoémica minima. En la ERA frecuentemente se utilizan mas datos de toxicidad aguda dado
la abundancia en relacion a los cronicos. Es importante el criterio para seleccionar los datos
de toxicidad para generar la SSD dado que si se seleccionan datos incorrectos se invalida
las conclusiones que de ahi se generen. El ensamble taxondmico (vertebrados, invertebra-
dos, organismos fotosintéticos) utilizado para construir la SSD tiene una influencia signifi-
cativa en la evaluacién.

Siguiendo criterios estadisticos se podrian ajustar distintos modelos teéricos de probabili-
dad a los datos empiricos, siendo los mas utilizados, la distribucién normal, logistica y log-
normal. Esta ultima de mucha tradicién de uso en las ciencias ambientales para describir con-
centraciones ambientales que en general presentan distribuciones sesgadas hacia la derecha;
por esa razoén al aplicar logaritmo ese sesgo se corrige y se aproxima a una distribuciéon normal
siendo frecuentemente utilizada en la ERA. Otros abordajes no implican una distribucion esta-
distica definida, pero son necesarias herramientas informaticas para poder realizarlas.

Como todo abordaje metodoldgico, la SSD tiene sus limitaciones y criticas. Por un lado,
se intenta con pocos datos de laboratorio generar estimaciones para una gran de niumero de
especies en el ecosistema. Por otra parte, no se utiliza informacién asociada con la estructura
y funcion de la comunidad biolégica; las interacciones no son consideradas. Y por ultimo se
considera que todas las especies tienen la misma importancia, teniendo evidencia desde la
teoria ecoldgica que esto no es asi dentro de una comunidad. Por estas razones se han
generado distintos estudios para validar la herramienta metodoldgica, verificando prediccio-
nes de las SSD en mesocosmos y en estudios de campo para distintas sustancias, como por

ejemplo el endosulfan.
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Ademas del enfoque de la SSD, experimentos en laboratorio o bajo condiciones controla-
das de campo (por ejemplo, microcosmos, mesocosmos) se pueden utilizar para caracterizar
riesgos ecoldgicos. Los sistemas experimentales brindan oportunidades para exponer sobre
las unidades ecoldgicas de interés los estresores. Tales experimentos pueden ser el Unico
meétodo practico para evaluar los riesgos planteados por estresores no considerados previa-
mente. Este enfoque también puede resultar esencial en la evaluacién de los riesgos plan-
teados por interacciones con factores que son desconocidos. El modelado y la simulacién
computacional pueden ser usados también para estimar riesgos ecolégicos. Tras décadas
de construccién de modelos de investigacion ecoldgica es logico que algunos de estos pue-
dan resultar utiles para estimar los riesgos planteados por diversos estresores en organis-
mos, poblaciones, comunidades y ecosistemas. Para ser Utiles estos en la caracterizacion
del riesgo, el modelo debe incluir como variables dependientes al menos algun punto final
de evaluacion e incluir al estresor como una variable independiente. Un aspecto critico en la
seleccion de modelos seria la capacidad para derivar relaciones exposicion-funcién entre el
estresor y los impactos ecolégicos de interés.

Si pensamos en los escenarios de exposicion y efectos no como un punto (lo que hacemos
al utilizar el cociente) sino como variables aleatorias, obtenemos una caracterizacion del
riesgo probabilistica que se basa en el solapamiento de ambas. De la misma manera que
obtuvimos una SSD para caracterizar el escenario de efectos, por analogia podemos pensar
en el escenario de exposicion. Para esto se construye una ECD a partir de los valores medi-
dos o estimados en el ambiente.

Una vez que se tienen ambas distribuciones, ECD y SSD, se podria incluir en el mismo
grafico, considerando que se debe expresar las abscisas de cada distribucién en las mismas
unidades de concentracion y en la misma escala. En la Figura 14.7. de arriba hacia abajo
se observan mayores solapamientos entre el escenario de exposicion y el escenario de efec-
tos. Intuitivamente, aunque se puede demostrar formalmente, se puede observar que el
grado de solapamiento entre las distribuciones de la ECD y la SSD cuantificaria el riesgo.
Hay que dejar en claro que las ECD y SSD podrian tener cualquier tipo de distribucién de
probabilidad y que no necesariamente deberian ser la misma distribucion, pero el concepto

subyacente para la interpretacion es el mismo.
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Figura 14.7: Distribuciones de Exposicion (ECD) y de Efecto (SSD). De arriba hacia abajo se dan escenarios de

mayor riesgo que se visualizan como un mayor solapamiento entre las distribuciones de probabilidad.

A partir de las funciones de densidad ECD y SSD se pueden generar, utilizando como paso
intermedio las distribuciones acumuladas de las mismas, lo que se conoce como Curva de Pro-
babilidad Conjunta (JPC, Joint Probability Curve) como se muestra en la Figura 14.8.a. Existen
diferentes estilos de presentar estos graficos, pero conceptualmente todos se construyen a partir
de dos distribuciones (ECD y SSD) que estan parametrizadas del mismo modo, en el caso ejem-
plificado mediante log(concentracion). En estos tipos de grafico visualizamos conjuntamente los
escenarios de exposicion y efectos. En nuestro caso se generd un Grafico de Perfil Acumulado
(CPP, Cumulative Perfil Plot) donde el eje y tiene los valores de PAF acumulado de la SSD y el
eje x los valores acumulados de la ECD. Otra JPC muy utilizada es el Grafico de Perfil de Exce-
dencia (EPP, Exceedence Perfil Plot) donde el eje y grafica la excedencia (1- ECD acumulada)
y el eje de las x tiene los valores acumulados de la SSD (Figura 14.8.b).
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Estos tipos de grafico son frecuentemente utilizados para la comunicacion del riesgo. El Area Bajo
la Curva (AUC, Area Under Curve) de una JPC se considera una medida numérica del Riesgo Eco-
l6gico total de la sustancia que un administrador de riesgos intentara minimizar. En las JPC de la
Figura 14.8.b las AUC son idénticas. Cuanto mayor sea el AUC, mayor sera el Riesgo Ecoldgico,
mientras que la forma de la curva permite diferenciar entre un evento de efecto adverso severo con
baja probabilidad de ocurrencia y un evento de efecto adverso leve con alta probabilidad de ocurren-
cia. Considerando JCP-CPP, como se ve en la Figura 14.9. (superior), el punto A y el B son dos
escenarios contrastantes. El punto A se asocia a un escenario de efectos adversos severos altamente
probable. Para conceptualizar esto pensemos que un PAF de 0,75 implica que el 75% de las especies
utilizadas para construir la SSD se verian afectadas; y ese escenario de efectos se asocia con un
valor de 0,25 de la ECD acumulada o 0,75 de excedencia. Esto implica que se daria al menos el 25%
de las veces encontrar valores de concentraciones ambientales que afecten al menos el 75% de las
especies. Otra manera de interpretarlo es que el 75% de las especies seran afectadas y esta propor-
cion de efecto se presentaria en el 75% (0,75 de excedencia) de los casos en los escenarios evalua-

dos. En el caso del punto B el razonamiento analogo lleva a la conclusion inversa.
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Figura 14.9. Curva de Probabilidad Conjunta (JPC). Escenarios de mayor (rojo)
a menor (verde) riesgo y su relacion con el area bajo la curva.
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De esta manera se puede pensar en el gradiente de mayor a menor riesgo con solo visualizar
las distintas curvas (Figura 14.9., inferior). Ademas de la visualizacion como se dijo previamente el
AUC de la curva generada es una medida del Riesgo Ecoldgico. Para calcular el riesgo el problema
a resolver seria evaluar la probabilidad que el valor de la concentracion de exposicion (EC, Envi-

ronmental Concentration) sea mayor a la concentracién de efecto (SS, Species Sensitivity):
Pr(logEC >logSS$)

Si ECD y la SSD son ambas distribuciones normales, se puede utilizar un resultado conocido
de la teoria de probabilidades para la diferencia de dos variables aleatorias independientes y

normalmente distribuidas (X;y X, ).
Pr(logEC >logSS)=Pr(X; > X, )=Pr(X; — X, >0)

Siendo (X; — X,) normalmente distribuida con media p, - x,y = 11 — U, Yy desvio estandar

Ox, - x,) = 017 + 0,7%; entonces

Prixt, > X,) = @ (u)

Siendo @ la funcion acumulada normal estandar, X; = log EC, con sus parametros y; y o, ¥
X, =logSS, con sus parametros u, y a,. El valor obtenido estara en el intervalo [0,1] consistente
con una definicidon probabilistica del riesgo y permitira cuantificarlo para la situacion evaluada.
Se puede demostrar que coincide numéricamente con la AUC. Hay que considerar que la rela-
cion entre el grado de solapamiento entre las distribuciones (ECD y SSD), el AUC de la Curva
de Probabilidad Conjunta y su valor numérico como medida del Riesgo Ecolégico se verifica aun
si las distribuciones no fueran normales.

El riesgo implica incertidumbre. La ERA fue disefiada para incluir la incertidumbre como un
componente integral del proceso de evaluacion. Las fuentes de incertidumbre incluyen la varia-
bilidad natural en los fendmenos ecoldgicos y ambientales, como asi el sesgo y la imprecisiéon
asociados con las funciones exposicion-respuesta. Esta ultima fuente de incertidumbre aumenta
si las funciones derivadas implicaban extrapolaciones, como por ejemplo laboratorio-campo o
especie-especie. El conocimiento incompleto de los fendmenos ecoldgicos incorpora también
incertidumbre a la ERA:

Las incertidumbres inherentes al proceso de la ERA pueden describirse cuantitativamente
usando, por ejemplo, intervalos o distribuciones estadisticas. Estos métodos disponibles pro-
pagan esta incertidumbre a través del proceso de estimacion de riesgo y, algunas alternati-
vas computacionalmente intensivas trabajan directamente desde los datos y propagan la in-
certidumbre en el analisis. Estos métodos incorporan la incertidumbre incorporandola al ana-
lisis de manera consistente con una definicidn probabilistica del riesgo. Los analisis numéri-
cos de sensibilidad e incertidumbre pueden utilizarse para examinar la incertidumbre e iden-
tificar las fuentes claves de sesgo e imprecision en la estimaciéon cuantitativa del riesgo. Al

identificarse estas fuentes se pueden focalizar los recursos y asignarlos de manera eficiente
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para obtener nuevos datos y generar nuevas estimaciones para reducir la incertidumbre.
Este ciclo puede repetirse hasta un nivel considerado aceptable o hasta que no pueda ser
reducida la incertidumbre.

Un punto a relevante es no confundir incertidumbre con variabilidad. La primera se rela-
ciona con el desconocimiento del sistema, la segunda es una propiedad de un conjunto de
entidades que difieren entre ellas. Modelados mas avanzados separan estos dos conceptos
en los resultados.

De manera general la caracterizacion del riesgo para la ERA consiste en integrar la informa-
cion disponible sobre exposicion y efectos, siempre considerando la incertidumbre, ponderar la
evidencia y presentar las conclusiones en una forma apropiada para el administrador de riesgos
y las partes interesadas. La integracion de la informacion de exposicion y efectos debe llevarse
a cabo para cada linea de evidencia independiente para que las implicaciones de cada uno se

presenten explicitamente.

Ejemplo simplificado de una ERA

El siguiente ejemplo intenta acercar el abordaje, secuencia de pasos y criterios a explicitar
en una ERA. Seguramente la intencién didactica que tiene el siguiente apartado es a costa
de una simplificacion. Gran parte del trabajo de una ERA consiste en la busqueda, ordena-
miento y tabulacion de informacion; con sustancias donde el conocimiento es amplio la tarea
mencionada es realmente grande. Las referencias de la informacién utilizada, propiedades
de la sustancia, destino ambiental, criterios adoptados para la caracterizacion del riesgo y
lineas de evidencia no presentadas en el presente ejemplo pueden encontrarse en Giesy &
Solomon (2014) y Demetrio (2012).

Formulacion del problema

En la region de estudio existen cultivos que utilizan distintos plaguicidas para su manejo y en
funcion de los volumenes de uso se selecciond como sustancia a evaluar el insecticida organo-
fosforado clorpirifos (CAS 2921-88-2) para estimar los riesgos ecologicos asociados a cuerpos
de aguas superficiales préximos a producciones donde existe aplicacion de este.

Se han realizado monitoreos en cuerpos de agua de la regidn en eventos de post-aplica-
cién del insecticida, evaluaciones del decaimiento del insecticida y determinado concentra-
ciones en la escorrentia de parcelas experimentales. Los resultados en la region estan en
linea con lo observado a nivel internacional que reportan exposiciones episddicas de menos
de 2 dias de duracién. Partiendo de la aplicacion en cultivos, las principales rutas potenciales
de exposicién a organismos acuaticos son la escorrentia superficial y la erosion, con aportes

menores mediante deriva. A partir de los resultados mencionados se decidié que el escenario
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a evaluar es el de exposicion aguda asociado a pulsos de entrada de los plaguicidas al
cuerpo de agua, debido a la aplicacion o escorrentias superficiales posteriores provocadas
por precipitaciones. La via de exposicién a evaluar es el contacto directo desde el agua
(Figura 14.10).

El clorpirifos ejerce su accion bioldgica produciendo inhibicién irreversible de la acetilcolines-
terasa, generando que la acetilcolina no se libere del sitio receptor y el impulso nervioso se man-
tenga permanentemente, resultando este exceso en pardlisis y finalmente la muerte del orga-
nismo. Dentro de los animales, los artrépodos son los reportados como los organismos mas sen-
sibles. Los productores primarios, que carecen de la enzima, presentan efectos directos con con-
centraciones de exposicidon mayores.

Los invertebrados, que incluyen los artrépodos acuaticos, son el receptor ecoldgico seleccio-
nado por ser los organismos mas sensibles al clorpirifés. El punto final de evaluacion es la dis-
minucion de la supervivencia de los invertebrados acuaticos. Hay que destacar al grupo como
de alta relevancia ecoldgica en las comunidades acuaticas y se asume que su proteccion man-

tendra la integridad del ecosistema.

Fuente Compartimentos Receptores
Escorrentia y erosion Productores
Aplicacion Deriva v Primarios
plaguicida > Agua. ——
cultivo Otras superficial Invertebrados
-
Sedimento Vertebrados

Figura 14.10: Modelo Conceptual: Las flechas en negro son las de interés para la presente evaluacion. El ancho de las
flechas es relativo a la importancia en la exposicion.

A partir del modelo conceptual propuesto (Figura 14.10) el plan de analisis comprende gene-
rar perfiles de exposicion utilizando concentraciones en cuerpos de agua post-aplicacién/esco-
rrentia, y perfiles de efectos, utilizando valores de bioensayos de toxicidad en laboratorio. Se
realizara con estos perfiles una caracterizacion del riesgo mediante cocientes y posteriormente
una evaluacion probabilistica.

Fase de Analisis

Caracterizacion de la exposicion

Para caracterizar el escenario de exposicion a partir de los trabajos mencionados se realiz6é

una estadistica descriptiva de los valores medidos (EC: Environmental Concentration) en las

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS | UNLP 330



PRINCIPIOS DE ECOTOXICOLOGIA — PEDRO CARRIQUIRIBORDE (COORDINADOR)

aguas de la region (Tabla 14.3). Se observan que para escenarios agudos post-aplicacién/esco-
rrentia el valor maximo es de 10,8 ug/l que seria considerado el “peor escenario”. La relacion
entre la media y la mediana sugieren una distribucion de tipo log-normal, frecuente de encontrar

en las concentraciones de xenobidticos en el ambiente.

Tabla 14.3: Estadisticos descriptivos utilizados para generar el escenario
de exposicion (EC) para clorpirifés (ug/l)

n Minimo Maximo 1° Cuartil Mediana 3° Cuartil Media

19 0,014 10,8 0,39 0,95 2 2,37

Caracterizacion de los efectos

Para caracterizar el escenario de efectos (SS: Species Sensitivity) se obtuvieron valores de
LCso de ensayos agudos (< 96 hs), consistente con el escenario de exposicion planteado, para
invertebrados acuaticos de agua dulce a partir de la base de datos ECOTOX (n: 110). Se pre-
sentan los valores de las especies (autdctonas y no) mas sensibles para utilizar en la evalua-
cion (Tabla 14.4).

Tabla 14.4: Datos de las especies de invertebrados mas
sensibles al clorpirifés (pg/l)

Especie Autéctona LCso (ug/l) Tiempo (h)
Daphnia ambigua No 0,035 48
Hyallela curvispina Si 0,060 48
Daphnia magna No 0,100 48
Palaemonetes argentinus Si 0,490 24

Caracterizacién del riesgo

Abordaje Deterministico

Se calcularon los cocientes de riesgo, entre la concentracidn maxima (“peor-escenario”
RQmax) y mediana (RQmed) respecto al valor de referencia de toxicidad para el grupo de inverte-

brados; el VRT seleccionado fue el menor valor de LC50 informado para el grupo (Tabla 14.5).
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Tabla 14.5: Cocientes de Riesgo

Efectos Exposicion
LCso (ug/l) agua superficial (ug/l) RQmax RQmed
Especie Autéctona maxima mediana
Daphnia ambigua No 0,035 10,8 0,95 309 27
Hyalella curvispina Si 0,060 10,8 0,95 180 16

El cociente mayor a la unidad en todos los casos implicaria riesgo para efectos agudos sobre
los invertebrados en los escenarios de exposicion planteados. Este método supone que las con-
centraciones en el ambiente no cambian en el tiempo y el espacio y que los datos relacionados
con el efecto son los adecuados para ser extrapolados directamente al campo. Si bien el cociente
para caracterizar el riesgo fue construido pensando en una condicién de “peor-escenario”
(RQmax), hay que destacar que aun con los valores medios (RQmed) de la concentracion de clor-
pirifos el cociente implicaria riesgo. Los valores de RQ obtenidos sobrepasan los valores de LOC

de la USEPA indicando potencial riesgo agudo en organismo acuaticos.

Abordaje Probabilistico

Para este tipo de analisis se consideran la EC y la SS variables aleatorias; y siguiendo los
lineamientos de calculos vistos previamente consideraremos a las mismas como variables nor-
malmente distribuidas. Por esta razén este supuesto debe verificarse, sino los calculos asociados
al riesgo no serian validos. Se utilizé la prueba de normalidad de Shapiro-Wilks siendo la hip6-
tesis nula (Ho) que las observaciones tienen distribucién normal y la alternativa (H1) que las ob-
servaciones no tienen distribucion normal; obteniendo el estadistico de la prueba (W) y el valor
de p asociado.

Se construyeron a partir de los datos de EC y SS las distribuciones log-normales y se verifico

si posterior a la transformacion ajustaban a una distribuciéon normal.

Tabla 14.5: Cantidad de datos, media, desvio estandar, estadistico de Wilks
y valor de p asociado para la generacion de la ECD y SSD

Variable n Media D.E. Wilks p
log EC 19 -0,0832 0,7475 0,9409 0,5067
log SS 110 0,3361 0,7621 0,9699 0,1362
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A partir de los datos de EC (Tabla 14.3.) se genero la ECD log-normal y se estimé mediante
19 datos de concentraciones medidas en cuerpos de agua de la region, teniendo una media de
-0,0832 y un desvio estandar de 0,7445; la prueba de normalidad tuvo un p > 0,05 por lo que no
hay evidencia para rechazar Ho.

A partir de los datos de SS (Tabla 14.5.) se gener6 la SSD log-normal (Figura 14.11.) y se
estimé mediante 110 datos de LCso con las restricciones mencionadas previamente obteniendo
una media de 0,3361 y un desvio estandar de 0,7621; como en el caso de la ECD la prueba de
normalidad tuvo un p >0,05 por lo que no hay evidencia para rechazar Ho. A partir de la SSD se
estimé la HCs en 0,119 pg/l (LI90%= 0,075 pg/l - LS90%= 0,178 pg/l) y la HCso en 1,642 ugl/l
(LI90%= 2,168 pg/l - LS90%= 2,862 ug/l). De la Tabla 14.3 se observa que la mediana de EC >

HCs implicando un potencial riesgo.

SSD acumulada

o

L T T T T T T T T T T 1
-4 -3 2 -1 0 1 2 3 4

Log concentracion

Figura 14.11: SSD generada para invertebrados

Dado que tanto la ECD y la SSD verificaron el supuesto normalidad se calcul6 el Riesgo

Ecolégico

- —0,0832 — 0,3361
Pr(X, > X, ) = c1>< h— >= q)(

Vo2 + 0,2 \/0,74752 + 0,76212

) = (—0,3927) = 0,3472

Este valor se asocia con el AUC de la Curva de Probabilidad Conjunta calculada a partir de
la ECD y SSD generadas (Figura 14.12.).
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Figura 14.12: Curva de Probabilidad Conjunta

Considerando escenarios de exposicion agudos generados principalmente por eventos post-
aplicacién/escorrentia existe riesgo alto para los invertebrados acuaticos en estos cuerpos de
aguas superficiales dado que el AUC calculado (Riesgo Ecoldgico = 0,35) es mayor a 0.33 o
33%. Segun la Curvad de Probabilidad Conjunta en al menos el 50% de las veces que se generen
estos escenarios de exposicion el 30% de las especies (PAF aprox. 0,3) de invertebrados se
veran afectada negativamente. Bajo estas condiciones, 10% (PAF de 0,1) de las especies de
invertebrados seran afectadas y esta proporcién de especies podria afectarse en el 77% (0.77=
1- 0,23) de los actuales escenarios de exposicion.

Dentro de las limitaciones y alcances de las conclusiones de la presente evaluaciéon hay que
considerar que solo se esta teniendo en cuenta el efecto directo sobre el ensamble de inverte-
brados en un escenario de exposicion aguda. Existen incertidumbres asociadas con la represen-
tatividad de los perfiles de exposicion (reparto y vida media del clorpirifos en funcion de caracte-
risticas de los cuerpos de agua) y perfiles de efectos (efectos subletales, representatividad, res-
puesta laboratorio-campo). Habria que considerar el efecto directo del clorpirifés sobre vertebra-
dos acuaticos y el efecto indirecto sobre estos por las relaciones tréficas al disminuir drastica-
mente los invertebrados. Otro punto que no contempla la presente evaluacion es la tasa repro-
ductiva de muchos invertebrados que si las condiciones son favor