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Resumen

La region del Alto Valle de Rio Negro y Neuquén es una zona de cultivo
intensivo de frutales con una alta tasa de aplicacién de agroquimicos de las
familias de organofosforados y carbamatos. Debido a que el principal blanco de
accion de estos plaguicidas es la enzima acetilcolinesterasa presente en el sistema
nervioso y uniones neuromusculares de la mayoria de los animales, afectan tanto
a los organismos a los cuales estan dirigidos como a aquellos que no constituyen
su blanco especifico.

En esta tesis se evaluaron biomarcadores bioquimicos y moleculares de
exposicion a plaguicidas organofosforados: (metil azinfos y paratiéon) y
carbamatos (carbarilo) en peces juveniles, para identificar aquellos mds sensibles
que permiten predecir efectos deletéreos sobre las especies. Se evalué asi mismo,
la relacién entre inhibicién de colinesterasas y mortalidad.

La toxicidad aguda de ambos organofosforados fue mayor que la
correspondiente al carbarilo para los juveniles de Carassius auratus (carasius) y
Oncorhynchus mykiss (trucha arcoiris). La susceptibilidad de ambas especies
frente a los organofosforados evidencié diferencias importantes, resultando la
trucha arcoiris 1000 veces més sensible a metil azinfos (CLso: 7,2 pg/L) que el
carasius (CLso 7180 ug/L). La toxicidad aguda del carbarilo estuvo en el mismo
orden de magnitud para ambas especies.

Las colinesterasas cerebral y muscular resultaron fuertemente inhibidas a
concentraciones subletales (7 a 100 veces menores a la CLso) de los
organofosforados alcanzando el 80-95% de inhibicién sin observarse sintomas
evidentes de intoxicacién, hecho que sugiere que otros blancos podrian ser
responsables de los efectos letales. Con carbarilo, se requieren para ambas
especies concentraciones 340 a 400 veces mayores para lograr una inhibicién
equivalente de las enzimas. Las cinéticas de inhibiciéon y recuperaciéon de
colinesterasa por exposiciéon a organofosforados revelaron que se requieren

tiempos mayores a 35 dias para lograr la recuperacion de la actividad enzimatica
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Resumen

a valores controles, mientras que 4 dias son suficientes para recuperar la
actividad de las enzimas luego de la exposicién a carbarilo. La exposiciéon de
juveniles de Cyprinus carpio (carpa) a la concentracién subletal de 50 pg/L de C-
paration revel6 una bioacumulacién preferente en higado, con concentraciones 4
a 6 veces mads altas que en otros 6rganos. Los biomarcadores evaluados en este
6rgano, glutation reducido, perdxidos lipidicos, no revelaron efecto del
insecticida; mientras que la colinesterasa cerebral result6 inhibida en un 90%. El
analisis de blancos secundarios en juveniles de O. mykiss expuestos a metil
azinfos y carbarilo demostré efectos a nivel del sistema antioxidante y
detoxificante en higado y rifién, disminuyendo el contenido de glutation
reducido endégeno y alterandose la actividad de la catalasa y glutation S-
transferasa. Se observaron efectos relevantes sobre la fosforilaciéon proteica en
diferentes o6rganos. No se observé induccién de proteinas de estrés por
exposicién a estos insecticidas pero si un alto nivel constitutivo de Hsp 60 y Hsp
70 que tendria un efecto protector sobre la especie. Se observd también la
induccién del citocromo P450-1A en higado de O. mykiss por exposiciéon a

carbarilo.

Se concluye que la colinesterasa constituye un biomarcador perdurable en
el tiempo, resultando util para sefialar eventos de contaminacion por estos
toxicos aun después de la desaparicién de los mismos en el cuerpo de agua. Sin
embargo, la falta de correlaciéon entre la inhibicion de la enzima blanco de
cerebro y la mortalidad indica que la sola inhibicién de esta enzima no podria ser
la causa principal de toxicidad aguda y que el analisis de los mecanismos de
accion secundarios debe ser considerado. Los efectos del metil azinfos y carbarilo
a nivel del sistema antioxidante de O. mykiss revelan la capacidad de inducir
estrés oxidativo y destacan la utilidad del glutatién reducido y la catalasa como
biomarcadores. Las proteinas de estrés, en estas especies, no resultan buenos
biomarcadores para las familias de plaguicidas analizadas. En cambio, si lo
serian las alteraciones en la fosforilacién proteica, que proveen una herramienta
interesante para monitorear la cascada de sefalizacion celular y el

funcionamiento normal de la célula.
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Abstract

ABSTRACT

The high application rate of pesticides against fruit tree pests in Rio

Negro and Neuquén Valley produces an important impact on the present
organisms from neighbor ecosystems. The organophosphates and carbamates
are the most frequently used pesticides in this region as well as in the world.
The acetylcholinesterase, present in the nervous system and the neuromuscular
junction, is the principal molecular target in most of the animals. Therefore,

these pesticide families affect both the target and non-target species.

Biochemical and molecular biomarkers of organophosphates (azinphos
methyl and parathion) and carbamate (carbaryl) exposure were evaluated in
juvenile fish in order to identify the most sensitive ones. In addition, the

relationship between cholinesterase inhibition and mortality was determined.

The organophosphates showed higher acute toxicity to Carassius auratus
(goldfish) and Oncorhynchus mykiss (rainbow trout) than the toxicity of
carbamate. The toxicity of azinphos methyl was 1000-fold higher in rainbow
trout (CLso 7,2 pg/L) than the one observed in goldfish (CLso 7180 ug/L). The

acute toxicity of carbaryl was in the same order of magnitude for both species.

The brain and muscle cholinesterases were strongly inhibited following
exposure to sub lethal concentrations of organophosphates (7 to 100-fold
smaller than the CLso). However, there were not evident symptoms of
intoxication at the 80-95% cholinesterase inhibition suggesting that other targets
could be responsible for the lethal effects. On the other hand, concentrations of
carbaryl 340- to 400-fold higher are required in order to achieve an equivalent
enzyme inhibition for both species. The kinetics of both inhibition and recovery
of cholinesterase showed that 4 days are required for a complete enzyme
recovery after carbaryl exposure whereas, more than 35 days are needed for the

recovery after organophosphate exposure.
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Abstract

The exposure of juvenile Cyprinus carpio (carp) at a sub lethal
concentration of 50 pg/L of 14C-parathion revealed 4 to 6-fold higher
bioaccumulation in liver than the one observed in other organs. While brain
cholinesterase was 90% inhibited at this concentration, other biomarker assayed

(reduced-glutathione, lipid peroxide) didn't reveal the insecticide effect.

The analysis of secondary targets in juvenile O. mykiss exposed to
azinphos methyl and carbaryl showed effects on the antioxidant and
detoxifying system in liver and kidney. The observed effects were a decrease in
the content of reduced-glutathione and an alteration in catalasa and glutathione
S-transferase activities. There were also effects on protein phosphorylation in
different organs. There was no induction of heat shock proteins due to
insecticide exposure, however the high level of Hsp 60 and Hsp 70 observed
would have a protective effect on this species. Nevertheless, induction of
cytochrome P450-1A in the liver of O. mykiss due to carbaryl exposure was

observed.

We conclude that cholinesterase constitutes a useful biomarker of
exposure to these pesticide families, even after their disappearance in the
aquatic ecosystems. However, the lack of correlation between the brain target
enzyme and mortality suggests that cholinesterase inhibition would not be the
main event of acute toxicity. The ability of azinphos methyl and carbaryl to
produce oxidative stress in O. mykiss revealed the usefulness of reduced-
glutathione and catalase as biomarkers. On the other hand, the stress proteins
did not appear to be a good indicator of these pesticide exposures whereas the
protein phosphorylation may provide a useful tool to track the cascade of

cellular signaling and normal cell function.

XXIII



I. Introduccion

I. INTRODUCCION

1. PLAGUICIDAS Y EL HOMBRE

Desde la antigiiedad el hombre ha estado interesado en controlar los
organismos que resultan dafiinos para su salud o sus sistemas productivos. Con
el surgimiento de la agricultura intensiva, se ha impuesto el uso de compuestos

producidos y aplicados a tal fin, denominados plaguicidas.

Los plaguicidas se definen como cualquier sustancia o mezcla de ellas
destinadas a prevenir, destruir, repeler o mitigar plagas. Los organismos plaga
pueden ser insectos, roedores, malezas, asi como huéspedes de otros

organismos no deseados (Costa 1997).

Existen numerosas clasificaciones de los plaguicidas, una de ellas se
realiza sobre la base de los organismos que son su blanco de accién. Utilizando
este criterio es posible diferenciar entre otros, insecticidas, funguicidas,

herbicidas, rodenticidas, etc. (Tabla 1).

Los plaguicidas son probablemente el grupo de compuestos téxicos que
tiene mayor diseminacion en el ambiente. Para mediados de la década de 1980
la aplicacion mundial de los mismos se estim6 en tres millones de toneladas por
afio (IARC 1991). Estos compuestos difieren con otras sustancias quimicas
nocivas en que son necesariamente toéxicos para los sistemas biolégicos y son
depositados deliberadamente en el ambiente (Chambers y Carr 1995). A pesar
de estas caracteristicas, la necesidad de una alta productividad de los sistemas
agricolas para satisfacer los requerimientos del mundo actual, hace que sea
imposible, en lo inmediato, prescindir de su uso. La tabla 2 destaca el elevado
porcentaje de pérdidas en agricultura, particularmente en cultivos de cereales,

debido a la accién de diversas plagas.
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Tabla 1 Clasificacién de los plaguicidas segtin los organismos blanco

Plaguicida Organismo blanco  Principal Modo de Accion Ejemplos
Organofosforados
Carbamatos
Insecticidas Insectos Accién neurotéxica
Piretroides
Organoclorados
Desacoplantes Pentaclorofenol
Inhibidores de germinaciéon de Hexaclorobenzeno
Fungicidas Hongos
esporas, o de crecimiento del Dicarboximidas
micelio Ditiocarbamatos
Inhibidores de la fotosintesis, Tiazinas
respiraciéon, o sintesis proteica Bipiridilos (Paraquat)
Herbicidas Vegetales
Mimetizantes de la accién de Acetanilidas (Alaclor)
hormonas vegetales Clorofenoxidos (2,4 D)
Anticoagulantes Superwarfarinicos
Producen edema pulmonar Tioureas
Rodenticidas Roedores

masivo

Interferencia en el metabolismo

Derivados del éacido

fluoroacetico

Tabla 2: Pérdidas mundiales en cultivos de cereales por accion de plagas (%)

Plagas

Cultivos Total
Malezas Enfermedades Insectos
Trigo 10 9 5 24
Maiz 13 10 13 36
Sorgo 18 10 9 37
Avena 10 10 7 27
Cebada 9 8 4 21
Centeno 15 3 2 20
Arroz 11 9 28 48

(Bulacio y col. 2001).
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En Argentina, al igual que en otras regiones del mundo, la explotacién
fruti-horticola constituye una importante actividad econémica. Se destaca la
produccion de manzanas y peras siendo la zona del Alto Valle de Rio Negro y
Neuquén la principal region productora del pais. En esta regién el uso de
plaguicidas para control de plagas es una practica comun. Los insecticidas mas
utilizados pertenecen al grupo de los organofosforados y carbamatos.
Aproximadamente 1.527.742 Kg de fosforados fueron aplicados anualmente en
esta region en los afios 1995-1998 (Loewy y col. 2003) (Tabla 3). El uso intensivo
de estos compuestos en conjunto con las practicas agricolas vigentes y la
topografia del terreno estimula la contaminacién de sistemas aledafios a las

zonas de cultivo.

Tabla 3: Ventas Anuales de Insecticidas Organofosforados en Argentina

Afos
Compuesto 1995 1996 1997 1998
Metil azinfos 412692 609158 635100 422700
Clorpirifos 21000 40000 45800 43000
Fosmet 96600 184400 210698 6200
Metidation 58100 35400 52500 66900
Ventas Totales 1099614 1861665 1787772 1361917

Ventas expresadas en Kg.

Las ventas en la region del Alto Valle de Rio Negro y Neuquén estan consideradas
como el 80% del total de ventas de insecticidas en el pais (Tomado de Loewy y col.
2003).
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2. INSECTICIDAS

Los insecticidas son un grupo particular de plaguicidas que se han
desarrollado para el control de insectos y son ampliamente empleados en
agricultura y en el control de plagas domésticas. Otro uso sumamente
importante es en salud publica, en el control de vectores de enfermedades como

malaria, oncocercosis, chagas, etc.

La mayoria de los insecticidas ejercen su accién téxica en las especies blanco
afectando el sistema nervioso. Es justamente debido a su accion neurotéxica y al
alto grado de conservacion del sistema nervioso, que se ven afectados otros
organismos “no blanco”, principalmente animales, tanto invertebrados como

vertebrados.

Dentro del grupo de insecticidas se pueden encontrar diferentes clases de
acuerdo a su estructura quimica. Los mas utilizados en la actualidad son los
organofosforados, carbamatos y piretroides mientras que los organoclorados,
que tienen excelentes propiedades insecticidas, han sido ampliamente
utilizados en el pasado pero son escasamente empleados en la actualidad
debido a su alta persistencia en el ambiente y su magnificacién a lo largo de la
cadena trofica. Los compuestos mds inofensivos para el ambiente, entre los
citados, son los piretroides. Los organofosforados y carbamatos poseen en

cambio una alta toxicidad aguda acompafiada de baja persistencia (Costa 1997).

2.1 Mecanismos Comunes de Toxicidad de Organofosforados y
Carbamatos.

Los plaguicidas carbamatos y organofosforados (OFs) acttan como
compuestos neurotdxicos al inhibir a la enzima acetilcolinesterasa (AChE) que
cumple un papel fundamental en el sistema nervioso central y periférico

catalizando la hidroélisis del neurotransmisor acetilcolina (ACh). Cuando la
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enzima es inhibida por OFs o carbamatos la ACh se acumula en la hendidura
sindptica provocando la sobre-estimulacion de los receptores colinérgicos
pudiendo llegar hasta la saturacion de los mismos (Matsumura 1986). Los
sintomas de intoxicacién con estos compuestos incluyen los correspondientes a
una crisis colinérgica. Sus principales manifestaciones en el hombre son:
aumento de las secreciones, fasciculacion muscular, alteraciones
cardiovasculares, miosis y efectos en el sistema nervioso central, como
confusién mental, dolor de cabeza, debilidad, convulsiones, y finalmente coma.
En caso de exposicion masiva la muerte ocurre por asfixia (Costa 1997,
Chambers 1992). En animales vertebrados los sintomas varian de acuerdo a la
especie siendo algunos semejantes a los expuestos anteriormente. En el caso de
los peces, es probable que la causa de muerte sea también la asfixia debido a
una combinacién de factores que incluyen la pardlisis de los musculos que
mueven el agua a través de las branquias, bradicardia inducida
colinérgicamente y desviacion de la sangre en los filamentos debido a una

resistencia branquial incrementada (Zinkl y col. 1991).

2.2 Organofosforados

Los ésteres organofosforados representan el principal grupo de
insecticidas en uso en estos dias. Como se ha mencionado previamente, su
accioén toxica se vincula con la inhibicién de la enzima AChE en los terminales
colinérgicos del sistema nervioso central, periférico y auténomo asi como en las

terminales neuromusculares.

Son un grupo quimico diverso y su clasificacién es compleja; sin
embargo, comparten una estructura comtn derivando del 4cido fosférico.

En los OFs utilizados, cuatro atomos estan directamente unidos al fésforo

central, generalmente tres por enlaces simples y uno con un enlace covalente

coordinado, representado cominmente como un enlace covalente doble. Este
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altimo enlace es con un atomo de oxigeno o de azufre (Ecobicon 1982). Dos de
los restantes sustituyentes pueden ser cadenas alquilo, tanto metilo, etilo o
propilo, o grupos arilo, unidos mediante un oxigeno, un azufre o un nitrégeno
al fésforo; mientras que el enlace restante del fésforo pentavalente se realiza con
un grupo que varia ampliamente entre los compuestos y se denomina grupo

saliente (Costa 1997) (Figura 1).

o

trofenilfosforotioato ﬁ
Paration

(CH30)2P—S—CH2—I|\I

N§N
O— CH=CCl,

0, 0-dimetil S-4-oxo-

1 2,2-diclorovinil fosfato 3(4H)-ﬂmeql fo

Diclorvos Metilaz

S
CH30_ | ﬁ’

>P— §— CH— C——0—C,Hs
CH;0

Figura 1: Estructura basica de los organofosforados y ejemplos. P fdsforo
pentavalente, R1 y Rz (grupos sustituyentes), X grupo saliente.

Frecuentemente los compuestos OFs han sido denominados
organofosfatos debido a que los triésteres del acido fosforico, los fosfatos, son
los prototipos de la familia. En estos compuestos los cuatro 4tomos que rodean

al fésforo son de oxigeno, por lo cual son altamente reactivos. No obstante, mas
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numerosos son los OFs que portan el grupo P=S como los fosforotioatos que
incluyen insecticidas importantes como el paration entre otros y los
fosforoditioatos en los que el segundo dtomo de azufre forma un tioester. A este
grupo pertenecen el malatién y el metil azinfos (Figura 1). Los fosforotiolatos se
consideran mas toxicos y se utilizan frecuentemente como insecticidas en
suelos. Otros grupos mas pequefios incluyen a las fosforamidas y a los

fosfonatos (Chambers 1992).

2.2.1 Metabolismo de los Organofosforades

Luego de su absorcién por los organismos los compuestos OFs sufren
reacciones de biotransformaciéon. En general, los xenobiéticos son
transformados a metabolitos menos téxicos y mas polares que pueden ser
eliminados mas facilmente del organismo. Dos grupos de reacciones
enzimdticas estdn involucrados en la detoxificacion de estos compuestos
quimicos. Los procesos metabdlicos primarios o detoxificaciones de Fase I
incluyen reacciones enzimaticas oxidativas, reductivas e hidroliticas para
formar metabolitos reactivos o de mayor polaridad. El proceso secundario o
detoxificacién de Fase II conjuga los metabolitos resultantes de las reacciones de
Fase I con sustituyentes end6genos para aumentar su solubilidad en agua y su
posibilidad de ser eliminados por orina (Ecobicon 1982). En algunos casos, el
metabolito producido en la fase I puede resultar mas téxico que el xenobidtico
original. En la figura 2 se ilustran algunos de los tipos de reacciones enzimaticas

caracteristicas de las fases I y IL
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OXIDASAS DE FUNCION MIXTA

FASE I Epoxido hidrolasa

Oxidacién Flavina monooxigenasa
Reduccion Aldehido, alcohol dehidrogenasa
Hidrolisis

— TOXIC0 ?

!

. FASETL GLUTATION-TRANSFERASAS
Eliminado Conjugacién GLUCURONOSIL-TRANSFERASAS
SULFO TRANSFERASAS

Acetil, amino aciltransferasas

Quinona reductasa

PRODUCTO
HIDROFILICO

Figura 2: Metabolismo de un xenobiético via fase I y/o II. En peces los procesos
cuantitativamente mas importantes de fase I son los oxidativos (letras maytsculas), y de fase II
son la conjugacion con el glutatién para compuestos electrofilicos y con el acido glucurénico
para compuestos nucleofilicos (letras maytsculas) (Adaptado de George 1994).

En el metabolismo de los OFs en particular los P=S, algunas de las
reacciones de fase I conducen a la activacién de esos compuestos, es decir,
generan metabolitos més téxicos que los primitivos. Ejemplo de esto es la
reaccion denominada desulfuracion oxidativa. Por el contrario, la detoxificacién
metabolica de los OFs se realiza principalmente por el clivaje de alguno de los
grupos unidos al atomo de fésforo, lo cual usualmente da lugar a una molécula
cargada negativamente, que es menos activa como agente anticolinesterasico, y
al mismo tiempo mds hidrosoluble y por lo tanto facilmente eliminada del

organismo (Jokanovic 2001).
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Las reacciones que involucran una activaciéon de los OFs son diversas,
entre ellas se distingue la desulfuracién oxidativa, la oxidacién del grupo
tioéter, oxidacion de grupos amida e hidroxilaciéon de cadenas laterales (Eto

1974).

La activacion de los fosforotioatos, fosforoditioatos y fosforotiolotionatos
a sus correspondientes formas oxén ocurre en insectos y en vertebrados a través
de la desulfuracién oxidativa. Un clasico ejemplo de la misma es la conversion
de paratién a paraoxén (Figura 3). Esta reaccion es catalizada por enzimas de
fase I denominadas en conjunto oxidasas de funcién mixta (OFM) y requiere de
la presencia de NADPH y oxigeno molecular. Estas enzimas incluyen al sistema

dependiente de citocromo P450.

Algunos OFs que contienen tioéteres pueden ser activados por
monooxigenasas en plantas y animales. La reacciéon ocurre en dos pasos
formandose primero los sulféxidos y luego las sulfonas. Otras reacciones que
conducen a la activacion de OFs son la oxidacion de grupos amida y la
hidroxilacién de grupos alquilo. La hidroxilacién de sustituyentes alquilo del
anillo de algunos OFs produce metabolitos reactivos como ésteres fosfato o

cetonas; por ejemplo en la oxidacion del diazinon y el fenitrotion.

Activacion
(OFM) 0,0-dietil O-p-nitrofenilfosfato
ﬁ Paraoxon

C,H50
\P —0— NO,
CyHs
Hidrolisis
0, 0-dietil O-p-nitrofenilfosforotioato (Esterasas)

S
CyH50
N

P—OH + HO— NO,

Paration

CoHs

p-nitrofenol Acido dietiltiofosférico

Figura 3: Activacion y detoxificacion metabdlica del paration.
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Como ya se ha mencionado previamente, la detoxificaciéon involucra la
ruptura de enlaces de diferentes grupos con el fosforo, estos pueden ser
anhidridos (P=0O, P=S y P-F) y uniones de tipo alquilester. Una reaccién
importante de detoxificaciéon de OFs es la hidroélisis enzimatica por esterasas.
Existen distintos tipos de actividades de esterasas que acttian sobre los OFs. En
primer lugar, las fosfotriesterasas, denominadas también A-esterasas, son
hidrolasas de triésteres fosféricos (Vilanova y Sogorb 1999). Estas a su vez
puede dividirse en dos grupos: arildialquilesterasas (EC 3.1.8.1) y
diisopropilfluorofosfatasas (EC 3.1.8.2). Ambas requieren la presencia de
cationes divalentes y por tanto son inhibidas por agentes quelantes. Los
productos de hidrélisis pueden ser dialquilfosfato y aril alcohol (hidrdlisis del

paraoxon) o acido diisopropilfosférico y fluor (hidrélisis del DFP).

Las enzimas carboxilesterasas (CarbE EC 3.1.1.1) son capaces de catalizar
la hidrolisis de ésteres carboxilicos presentes en algunos OFs como el malatién
y malaoxén (Fukuto y Metcalf 1969). Los productos de esta reaccién son los
monodacidos de malation o malaoxén que son inactivos. Estas enzimas son
ubicuas en la naturaleza aunque en insectos presentan menos actividad que en
mamiferos y otros vertebrados (Hodgson y col. 1991). Esta diferencia en la
capacidad catalitica entre especies posibilita que estos compuestos sean buenos
insecticidas pero presenten baja toxicidad para mamiferos y otros vertebrados.
Asimismo, las CarbE participan en la detoxificaciéon de OFs de otras maneras.
Una de ellas por unién directa a los OFs, lo cual disminuye la concentracién
libre de estos compuestos con capacidad de interactuar con la enzima AChE en
tejidos vitales (Maxwell 1992). Esta forma de detoxificacién involucra ademas la
fosforilaciéon del residuo de serina del sitio activo en la CarbE (inhibicién) con
pérdida del grupo saliente, acompafiada de una alta capacidad de reactivacion
espontdnea (Jokanovi¢ 1996, Dettbarn y col. 1999). Este proceso es
particularmente importante en las exposiciones crénicas o subcrénicas a bajas

concentraciones de OFs.
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La O-dealquilacion oxidativa, oxidacién de los triésteres del Aacido
fosfoérico a diésteres, es también una reacciéon importante en la detoxificacion de
los OFs catalizada por las OFM, en la cual se rompe la unién entre oxigeno y el
grupo alquilo. Los productos formados son el derivado monoalquilado y el
aldehido. Ademas, otras enzimas como las glutation S-transferasas (GSTs) y
monooxigenasas microsomales también producen O-dealquilacién de los OFs

(Jokanovic¢ 2001).

Otra reaccién de detoxificacién se denomina de-arilacién oxidativa. Esta
reaccion es catalizada por las OFM microsomales que en presencia de oxigeno y
NADPH pueden realizar tanto la desulfuraciéon oxidativa (activacion) como el
clivaje de la union entre el fésforo y el éster con el grupo arilo (detoxificacion).
Ambas reacciones comparten un intermediario comun inestable (Chambers
1992). La de-arilaciéon oxidativa produce como resultado los productos de
hidrdlisis, en el caso del paration el 4cido dietiltiofosférico y p-nitrofenol ambos

inactivos.

Es importante detallar el papel que cumple el tripéptido y-L-Glutamil-L-
cisteinilglicina denominado glutation reducido (GSH) y las enzimas GSTs (EC
2.5.1.18) en la detoxificacién de compuestos OFs. Las diferentes formas de GSTs
tienen importancia en la conjugaciéon de diversos compuestos exégenos que
poseen sustituyentes electrofilicos. En el metabolismo de los OFs algunos de los
sustratos son conjugados directamente con el GSH, mientras que otros deben
ser transformados primero en metabolitos electrofilicos. Existen numerosas
reacciones de detoxificacion de los OFs catalizadas por estas enzimas
(Motoyama y Dauterman 1980). Una de ellas es la conjugacién O-alquil que
ocurre en la demetilacion del metil azinfos, malatién, metilparation y
metilparaoxén. Las enzimas GST muestran una marcada afinidad por los OFs
que contienen grupos metoxi mientras que esta ruta metabdlica es insignificante
para aquellos compuestos que poseen grupos etoxi. Otra importante reacciéon

ocurre al conjugarse el grupo arilo del grupo saliente, por ejemplo en el caso del

11
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paration, con el GSH. En otras reacciones, un radical del grupo arilo o

directamente el fésforo del OF se conjuga con el GSH.

La importancia relativa de los diferentes mecanismos de detoxificacion
presentes en las especies influye en la tolerancia de las mismas a la presencia de
estos compuestos. En general las enzimas GST son mas activas en mamiferos
que en insectos brindando una toxicidad selectiva de ciertos compuestos. Estos
mecanismos metabdlicos de detoxificacién estan presentes asimismo en

diversas especies de peces (George 1994).

2.2.2 Mecanismo de Accién de los Organofosforados

La inhibicién de la enzima AChE por los insecticidas OFs ocurre por una
reacciéon quimica en la cual un residuo de serina del sitio activo de la enzima es
fosforilado de manera analoga a la acetilaciéon que ocurre durante el proceso
catalitico del sustrato endégeno (ACh). El sitio activo de la enzima AChE
consiste en dos dominios principales, el sub-sitio esterasico en el cual se
encuentra el residuo de serina activo, el grupo imidazol de un residuo de
histidina ademés de un grupo acidico de tirosina (triada catalitica), y el sub-sitio
aniénico donde se une el amonio cuaternario positivo de la ACh. La enzima
posee una zona hidrofébica contigua a ambos sub-sitios que es importante para

la unién de sustratos con grupos arilos (Quinn 1987, Fukuto 1990).

El mecanismo por el cual AChE hidroliza al neurotransmisor ACh
involucra varios pasos. El sustrato ACh es atraido al sitio activo de la enzima
por interaccion electrostética sobre la carga positiva de su amina cuaternaria,
formando un complejo enzima-sustrato reversible. Se produce luego la
acetilacion del residuo de serina del sitio esterdsico, catalizado por los grupos
imidazol y 4cidico presentes en la triada catalitica, con la liberacién de colina
que es reabsorbida por el terminal presindptico. Un tercer paso involucra la

rapida deacetilacion regenerandose la enzima libre (Fukuto 1990, Matsumura
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1985). El proceso global puede sintetizarse con las ecuaciones representadas en

la figura 4.
HCh AOH
EH + ACh » (EH'ACh) .~ [ EA EH
T + HzO ‘

Figura 4: Reaccién de la enzima AChE con el sustrato natural: acetilcolina. EH es la
enzima, EH* ACh es el complejo enzima-sustrato, EA es la enzima acetilada, HCh es la
colina liberada y AOH el 4cido acético.

Al contrario de la enzima acetilada que sufre rapidamente hidroélisis para
dar acido acético y enzima libre, la enzima fosforilada por reaccién con los OFs
es altamente estable y carente de capacidad esterasica siendo practicamente
irreversible su inactivaciéon. La reaccion de inhibicién ocurre en dos pasos
sucesivos ilustrados en la Figura 5. El primer paso es la formacion del complejo
enzima-inhibidor, donde K4 es la constante de disociacién del complejo en la
enzima y el OF libre (Kd = kz/ ki1). Este paso puede ser reversible. El segundo
paso involucra la transferencia de un d4tomo de hidrégeno de la enzima al grupo
saliente X y la unién del 4tomo de fésforo del OF al oxigeno de la serina, lo que
provoca la liberacién del grupo saliente y las fosforilaciéon de la enzima. La
constante de fosforilacién ks o kp es una medida de la reactividad del OF. La
constante de inhibicion bimolecular ki, depende de las dos constantes
mencionadas (ki = kp/Kd) y es un pardmetro muy util en la estimacién de la
potencia inhibitoria de los diferentes OFs (Fukuto 1990, Matsumura 1985). La
propiedad mé&s importante para que un OF tenga alta capacidad
anticolinesterdsica es que su atomo de foésforo sea altamente reactivo. Sin
embargo, en algunos casos, las propiedades estéricas fundamentales en el
primer paso del proceso inhibitorio pueden ser también relevantes para

determinar la capacidad anticolinesterasica (Hansch y Deutsh 1966).
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(§) 0 (0]
Rt I I
E-OH + (RO): PX «— [E-OH+(RO): PX] E-OP(OR): + X
k2 ks
Paso 1 Paso 2

Figura 5: Reacciéon de los OFs con la enzima AChE. E-OH es la enzima,
EOH ¢ (RO)P(=0)X es el complejo enzima-inhibidor, X- corresponde al grupo saliente,
E-OP(=0)-(OR); es la enzima fosforilada.

2.2.2.1 Reacciones de la Enzima Fosforilada: Reactivacién y Envejecimiento

La enzima fosforilada puede sufrir reacciones posteriores. Dos procesos
resultan de interés, la reactivacion y el envejecimiento. La reactivaciéon es la
remocion del OF por hidrdlisis, regenerdndose la enzima activa por liberacién
del dialquilfosfato de la molécula primitiva de insecticida. Aunque en el caso de
los OFs este proceso es extremadamente lento a nulo, la tasa de reactivacion
varia considerablemente dependiendo de la naturaleza de los grupos alquilo
presentes en cada OF. La enzima fosforilada con OFs dimetilados se reactiva
mas rapidamente. Adicionalmente, la naturaleza de la enzima también es
importante, dado que la tasa de reactivacion de las colinesterasas y
pseudocolinesterasas pueden variar de una especie a otra y entre tejidos

(Matsumura 1985).

Por otra parte, el proceso de reactivacion puede acelerarse en gran
medida por medio de ciertos agentes quimicos como las oximas o aminas
cuaternarias (Wilson y col. 1992). Estos compuestos quimicos actian como
aceptores para una segunda transfosforilacion, y son muy importantes como
terapia quimica en la intoxicacién con anticolinesterasicos. Entre ellos, los mas
conocidos y empleados son las sales de la piridina-2-aldoxima cuaternaria (2-
PAM) y las oximas bis-cuaternarias como el cloruro de trimetileno bis-4

formilpiridina (TMB-4).
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El segundo proceso que puede sufrir la enzima fosforilada es el
envejecimiento, que consiste en la de-alquilacion del OF, conduciendo a una
enzima AChE-mono-alquilfosforilada que es refractaria a la reactivacién. El
proceso de envejecimiento es mas rdpido cuando los grupos presentes son
metoxi que cuando son etoxi, mientras que las AChE fosforiladas con OF que
contienen grupos n-propoxi casi no experimentan envejecimiento. A pesar de
los numerosos esfuerzos realizados, atin no se ha conseguido un reactivador de
la enzima envejecida. En este caso, la recuperacion de la actividad en el
organismo depende exclusivamente de la sintesis de novo de la enzima

(Chambers 1992).

2.3 Carbamatos

Los carbamatos, en su mayoria, son derivados sintéticos del compuesto
natural fisostigmina o eserina, un alcaloide aislado de las semillas de la planta
de Calabar Physostygma venenosum. Este compuesto es anticolinesterasico
debido a que tiene un arreglo espacial y estructural semejante al sustrato

natural de la enzima AChE, la acetilcolina.

La estructura béasica de los carbamatos es el 4cido carbdmico, monoamida
del diéxido de carbono, que se descompone rapidamente en este dltimo y
amonio (Figura 6). El 4cido carbamico puede ser estabilizado por uniones ester
con grupos arilo o alquilo origindndose compuestos con propiedades
insecticidas. La mayoria de los compuestos utilizados en la actualidad son N-
metil carbamatos en los cuales el grupo unido al oxigeno es un arilo, un

heterociclo o una oxima (Figura 6).

A mediados de los afios 1930s se sintetizaron ditiocarbamatos que
resultaron excelentes funguicidas y herbicidas pero no presentaban
propiedades insecticidas. El primer insecticida carbamato fue el Dimetan (5,5-

dimetil-3-oxo0-1 ciclohexenil-1 N, N-dimetilcarbamato). En 1956 se introduce un
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nuevo insecticida carbamato, el carbarilo, en el cual el grupo arilo es el alfa-
naftil. Este insecticida ha sido y es actualmente el carbamato mas utilizado
debido a su baja toxicidad en mamiferos (DLso 500-700 mg/Kg), a que es
facilmente biodegradable pero estable frente al calor y luz, y es un insecticida

de amplio espectro siendo efectivo contra una gran variedad de insectos

(Matsumura 1985).

Acido carbamico

O

(@) C NH

CH;

1-naftil- N-metilcarbamato

Carbarilo
o-isopropoxifenil metilcarbamato

Propoxur

NH

CH3 CH;

2-metil-2-(metiltio)propionaldehido O-(metilcarbamoil) oxima
Aldicarb

Figura 6: Estructura quimica del acido carbamico y algunos insecticidas N-metil
carbamatos.
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2.3.1 Metabolismo de los Carbamatos

La principal ruta de metabolismo de los carbamatos es la oxidaciéon
asociada a las enzimas OFM. Los productos de la oxidaciéon pueden resultar
mds o menos toxicos que los productos de origen, pero generalmente no
pierden totalmente su toxicidad. Debido a esto, las reacciones de conjugacién de
los metabolitos generados por oxidacién cobran singular importancia, siendo
esta segunda ruta altamente relevante para la detoxificacién de los carbamatos.
Las reacciones de hidrdlisis generalmente son de menor importancia, pero tanto

éstas como las de conjugacion son claramente vias de detoxificacién.

Las reacciones de oxidacion pueden clasificarse en dos grandes grupos:
hidroxilacién de los anillos y oxidaciéon de las cadenas laterales. En todos los
casos se introduce inicialmente un atomo de oxigeno a la molécula (Fukuto
1972). Se citan como ejemplo la hidroxilacion de los grupos alquilo
sustituyentes del grupo arilo, la N-demetilaciéon de aminas unidas al grupo
arilo, y la O-dealquilaciéon de las cadenas sustituyentes del grupo arilo. Puede
ocurrir también la hidroxilaciéon del grupo N-metilo asi como la S-oxidacién o

sulfoxidacién de los tioéteres.

En el metabolismo de algunos carbamatos pueden formarse &cidos
mercapturicos como consecuencia final de la conjugacién de metabolitos con el

GSH por las enzimas S-alquil o S- aril transferasas.

Dado que los carbamatos son ésteres capaces de sufrir hidrélisis por
enzimas esterasas, de acuerdo a la estructura de cada compuesto carbamato y a
la especie o tejido a considerar, esta ruta metabélica de detoxificacion podra
adquirir mayor o menor relevancia (Matsumura 1985). En la mayoria de los
insectos, por ejemplo, el carbarilo es escasamente metabolizado por la via
hidrolitica (Ecobicon 1982). Los productos de hidrélisis enzimatica son similares
o idénticos a los obtenidos por hidrdlisis quimica, un aril-alcohol mas el acido

carbamico metilado o dimetilado. Este wltimo es inestable, como se ha
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mencionado anteriormente, y rdpidamente se descompone en didéxido de

carbono y metil o dimetilamina.

2.3.2 Mecanismo de Accién de los Carbamatos

Estos insecticidas al igual que los OFs son agentes anticolinesterdsicos.
Los ésteres de carbamatos a diferencia de algunos OFs como los fosforotioatos y
fosforoditioatos, no requieren activacién para ejercer su accién
anticolinesterdsica, por tanto son inhibidores directos de la enzima. Ademas de
su efecto sobre AChE, inhiben también esterasas presentes en otros tejidos,
como la butirilcolinesterasa plasmatica y las carboxilesterasas o aliesterasas
(AliE) no especificas. Sin embargo el papel fisiol6gico de estas esterasas no esta
claro, excepto por la posible capacidad de hidrélisis sobre los mismos ésteres
carbamicos. Ciertos carbamatos como la eserina inhiben especificamente AChE
pero no AliE, mientras que otros son potentes inhibidores de estas enzimas

(Matsumura 1985).

El mecanismo de inhibicién de la enzima AChE por los insecticidas
carbamatos es semejante al descripto para los OFs, sin embargo existen
diferencias importantes en la reactivacién de la enzima. En la figura 7 podemos

evidenciar los pasos de la reacciéon de los carbamatos con la enzima AChE.

0 : 0 0
I i, Il Il
E-OH + X-CNHCH3 «— [E-OH*X-CNHCH3] T» E-OCNHCH: + X
k 3
2 ks
Paso 1 Paso 2 Paso 3

E-OH + CH3NH: + CO:

Figura 7: Reaccion de los carbamatos con la enzima AChE. E-OH es la enzima, E-
OH*XC(=O)NHCHs es el complejo enzima-inhibidor, E-OC(=O)NHCHj es la enzima
carbamilada, X- es el grupo saliente liberado, CH3NH2 es metilamina y CO: es el
diéxido de carbono.
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El primer paso consiste en la formacion de un complejo enzima-
inhibidor. Este paso es reversible, por lo cual el complejo puede disociarse
liberando la enzima y el carbamato. El segundo paso consiste en la
carbamilacion del residuo de serina del sitio esterdsico de la enzima
produciendo la inhibicién de la misma y la liberaciéon del grupo saliente (X). El
tercer paso involucra la hidrélisis de la enzima carbamilada en presencia de
agua regenerando la enzima activa y liberando el 4cido mono o
dimetilcarbamico que luego se descompone rdpidamente a metil o
dimetilamina y diéxido de carbono. Este paso constituye una diferencia
marcada entre la inhibiciéon producida por OFs y carbamatos. La regeneracion
de la enzima carbamilada por hidrdlisis espontdnea es mucho mas répida
comparada con la regeneraciéon espontdnea de la enzima fosforilada (Fukuto
1990, Costa 1997). Por esta razoén, la inhibiciéon de AChE por OFs se considera
irreversible mientras que algunos autores consideran la inhibicién por
cabamatos como un proceso reversible. Sin embargo, sélo el primer paso es
estrictamente reversible debido a que la reactivacion espontanea de la enzima

carbamilada no restituye el insecticida original.

Otra diferencia entre ambos insecticidas anticolinesterasicos radica en
que mientras en el caso de los OFs se requiere una alta reactividad para lograr
una mayor potencia inhibitoria, en el caso de los carbamatos se requiere un
buen ajuste entre el compuesto y el sitio activo de la enzima. Los carbamatos

con constante K; menor (afinidad mayor) son mejores anticolinesterasicos.
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3. DINAMICA EN EL MEDIO AMBIENTE Y CONTAMINACION DE
SISTEMAS ACUATICOS

La mayor fuente de contaminacién por plaguicidas proviene de los
residuos resultantes de la aplicacion de los mismos para el control de plagas en
la agricultura o en el control de vectores de enfermedades humanas. Otras
fuentes de contaminacién son los plaguicidas utilizados en &reas urbanas, y los
desechos industriales. También contribuyen a la contaminaciéon ambiental
derrames que ocurren durante el transporte, distribucién y almacenamiento de
los plaguicidas (Matsumura 1985). Cualquiera sea el origen de la
contaminacion, los plaguicidas entran en el ambiente, son absorbidos por los
diversos constituyentes del mismo y transportados a otros lugares por
movimientos de agua y aire. También pueden ser transformados quimica y
biol6gicamente en compuestos de menor o mayor toxicidad. Las propiedades
fisicas y quimicas de los compuestos son importantes para predecir el destino
de los plaguicidas en el ambiente. Las rutas de disipacién desde el sitio de
aplicacion estaran influenciadas también por los sistemas agricolas y el método
de aplicacién (Plimmer 1988). La figura 8 ilustra el método de aplicaciéon de
plaguicidas mds cominmente empleado en los montes frutales del Alto Valle

de Rio Negro y Neuquén.

Gran parte de los insecticidas OFs y carbamatos se descomponen
lentamente en agua o pH acido pero rapidamente en medio alcalino. En el caso
de los carbamatos, los hidroxilos presentes en el médio alcalino se unen al
insecticida formando un compuesto intermediario que luego se escinde
liberando un alcohol y el ién metilo o dimentilcarbamilo, el cual posteriormente
puede unirse a un protén y finalmente descomponerse en diéxido de carbono y
metilamina. La estabilidad de estos compuestos se ve también severamente
afectada por la fotodegradaciéon por ondas ultavioleta cortas y por oxidacion

debida a la exposicién al aire (Ecobicon 1982).
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Figura 8: Aplicacion foliar de plaguicidas en montes frutales del Alto Valle de
Rio Negro y Neuquén con maquina fumigadora (Foto gentileza de Liliana Cichén
INTA Alto Valle).

Los insecticidas OFs y carbamatos son aplicados directamente en el suelo
para su absorcién via sistémica o sobre las superficies foliares. Sin embargo,
aunque la aplicacién se realice sobre las superficies foliares, la mayor
proporcion se deposita finalmente sobre la superficie del suelo durante la
aplicacion o un corto tiempo después, si se producen lluvias o se efectia riego
por aspersion. En algunos casos puntuales los OFs pueden ser aplicados
directamente sobre cuerpos de agua (Racke 1992). Varios procesos de transporte
y degradacion de estos insecticidas interacttian para determinar su destino final
en el ambiente. Los procesos de transporte que determinan la redistribucion de
los residuos incluyen movimientos de aire (volatilizacion y dispersiéon de

aerosoles) y agua (lixiviado y escurrimiento superficial) (Figura 9).
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PLAGUICIDA

1

VOLATILIZACION

ACUIFERD FREATICO

Figura 9: Representaciéon esquematica de los
principales fenémenos implicados en la dinamica
de plaguicidas (Tomado de Loewy 2000).

3.1 Volatilizacién

Durante el proceso de aplicacion de los insecticidas mediante
vaporizadores existe una alta probabilidad de pérdida por evaporaciéon y
desplazamiento del aerosol. Los insecticidas OFs y carbamatos presentan un
amplio rango de presiones de vapor. Por lo tanto la volatilizacién puede ser
importante para algunos compuestos més que para otros (Racke 1992). Estos
compuestos también pueden ingresar a la atmoésfera con el vapor de agua o
adsorbidos en particulas. Los plaguicidas volatilizados regresan a los
ecosistemas terrestres o acuéticos ya sea por deposiciéon de las particulas como
por precipitaciones en forma de lluvia, nieve o granizo, o depositados como
niebla (Plimmer 1988). Las precipitaciones pluviales son una via importante de
entrada de plaguicidas y otros contaminantes atmosféricos a los diferentes
cuerpos de agua (Glotfelty y col. 1987). Glotfelty y col. (1987) han encontrado
plaguicidas como el paratién, malatién, diazinon y paraoxén entre otros, en las
nieblas en diversas localidades agricolas de California, USA. La relevancia

ambiental de la volatilizacién de los residuos de OFs y carbamatos es baja
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comparada con otros compuestos mas persistentes debido a que en la atmosfera

estos dos grupos de insecticidas estan sujetos a fotodegradacion (Racke 1992).

3.2 Lixiviacidn, percolado y escurrimiento superficial

En el ambiente, el agua puede proveer el mejor medio de transporte de
sustancias de un lugar a otro. La carga de plaguicidas estd generalmente
confinada a las capas superficiales del suelo. La lixiviacién involucra el
movimiento de residuos de plaguicida a través de los perfiles del suelo hacia el
agua subterrdnea con el agua de percolado. El flujo de agua a través de la
estructura porosa del suelo es lento y los insecticidas son removidos del mismo
por procesos de absorcién y adsorcién y biodegradacién por lo cual se dificulta
su llegada al agua subterranea. Sin embargo, existen mecanismos por los cuales
estos compuestos pueden ser transportados rdpidamente al agua subterranea.
Un mecanismo es el flujo rdpido del agua infiltrada a través de macroporos del
suelo ocasionados por la descomposicién de materia organica o el accionar de
invertebrados. Otro mecanismo es el transporte de los insecticidas formando
complejos con coloides moviles arcillosos o de materia organica (Vinton y col.

1983).

Otra ruta potencial de movimiento de insecticidas es el transporte con el
agua o sedimentos sobre la superficie de los campos fumigados, o
escurrimiento superficial. De acuerdo a la solubilidad de cada compuesto los
residuos pueden moverse en la fase soluble o adsorbidos a las particulas que
son erosionadas del suelo. Bajo condiciones normales de precipitacion, esta via
de pérdida de insecticida no resulta muy importante. Sin embargo, si puede
serlo cuando se produce una erosién severa debido a la ocurrencia de tormentas
de alta intensidad poco después de la aplicacién de los plaguicidas (Racke1992),

o debido al riego por inundacién en ciertas zonas agricolas.
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En algunos casos aislados los insecticidas pueden ser aplicados
directamente sobre cuerpos de agua para controlar larvas acuéticas de
diferentes especies plaga como mosquitos. La entrada indirecta de estos
compuestos a los sistemas acudticos puede ocurrir por dispersiéon de los
aerosoles, volatilizacién y en menor media por escurrimiento superficial de
residuos. Los OFs y carbamatos aplicados directamente el agua o que llegan de
manera indirecta, tienden a disiparse rdpidamente de la columna de agua por
particion con el sedimento, por volatilizacién, fotodegradaciéon, hidrélisis y

degradacién microbiana.

Sin embargo, en el Alto Valle de Rio Negro y Neuquén se detect6 la
presencia de los insecticidas OFs metil azinfos, fosmet, dimetoato y metidation
y del carbamato carbarilo en aguas superficiales y subterraneas (Loewy y col
1999, 2002). El metil azinfos fue el residuo que se detecté con mayor frecuencia
debido a su uso frecuente en el control de las principales plagas de la

fruticultura.

Hay que considerar, que si bien la mayoria de los insecticidas OFs y
carbamatos se hallan en los sistemas acuaticos de agua dulce en concentraciones
muy bajas para causar la muerte inmediata de la biota (Loewy y col. 2002), su
recurrente aplicacion y la bioacumulacién de los mismos puede causar en
ultima instancia disfunciones que reducen la supervivencia de los organismos

expuestos (De La Vega Salazar y col. 1997).
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4. BIOACUMULACION EN ORGANISMOS ACUATICOS

Los compuestos quimicos hidrofébicos y persistentes pueden acumularse
en los organismos acuaticos a través de diferentes vias: por captacion directa
desde el agua por las branquias y la piel (bioconcentracién); por Ila
incorporacion de particulas suspendidas (ingestion); o por la consumicion de
alimento contaminado (biomagnificacién) (Van der Oost y col. 2003). Los
contaminantes presentes en la biota estdn determinados por las cinéticas de
captaciéon y eliminacién que son caracteristicas tanto de los compuestos
quimicos como de los organismos. La figura 10 ilustra el modelo de la
distribucién de los contaminantes en los diferentes compartimentos presentes

en los sistemas acuéticos y su acumulacién en la biota.

FABS (biota sedimento)

Koc (sedimento — agua) BCF (biota — agua)

Kexc
Sedimento

Cs

KnmEer

BMF (biota — alimento)

Figura 10: Modelo de bioacumulacién para organismos acuaticos. Koc coeficiente de
absorcién, BCF: factor de bioconcetracién, BMF: factor de biomagnificacion, FABS
factor de acumulacion biota-sedimento, C: concentraciéon y K constante de velocidad de
intercambio. Los subindices S, W, F, B. EXC y MET se refieren a sedimento, agua,
alimento, biota, excrecién y metabolismo respectivamente (Adaptada de Van der Oost
y col. 1996).
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El factor de bioconcentraciéon (BCF) se define como la proporciéon de la
concentracién del compuesto quimico en el organismo entero con respecto a la
concentracion en el agua, una vez alcanzado el estado estacionario (Serrano y

col. 1997a).

El factor de biomagnificacion (BMF) es el cociente entre la concentracién
del compuesto quimico en la biota y la concentracién del mismo en el alimento,

una vez alcanzado el estado estacionario (Mackay y Clark 1991).

Los insecticidas OCs y otros compuestos organicos como los bifenilos
policlorados (PCBs) son compuestos altamente estables y persistentes ademas
de lipofilicos, por lo cual, tienden a bioconcentrarse en los organismos acuéticos
y su biomagnificaciéon a lo largo de la cadena tréfica es sumamente significativa.
Los residuos de OCs se pueden encontrar en aire, suelo y agua, asi como
también en organismos acuaticos incluidos peces e incluso en diversos tejidos

humanos (Olsson y col. 1999, Valters y col. 1999).

Los insecticidas OFs y carbamatos han reemplazado a los OCs por
presentar ventajas indudables como su baja persistencia y su facil
metabolizacion. Sin embargo, estos insecticidas son compuestos lipofilicos en su
gran mayoria, y por tanto tienden a bioconcentrarse en los organismos
acuaticos, aunque es escasa o nula su biomagnificacién. Efectivamente, la via de
ingestion con el alimento no constituye la principal ruta de entrada en el caso
de los OFs y carbamatos. El agua, por el contrario, provee un excelente medio
de transporte de estos insecticidas y la mayoria de los organismos acuéticos
presentan ademds extensas superficies de contacto con la misma (Matsumura
1985). En los peces, la captaciéon de oxigeno mediante la ventilacion branquial
facilita la captacion simultdnea de los compuestos quimicos presentes en el
agua. Los diferentes mecanismos de incorporaciéon y eliminacién en los peces
estdn resumidos en la figura 11. El crecimiento si bien no es un método de
eliminacion de toxicos, conduce a una disminucion en la concentracion de los

mismos por incremento de la masa corporal.
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Figura 11: Dibujo esquemaitico de un pez mostrando los
procesos de captaciéon y eliminaciéon de compuestos quimicos
(Adaptado de Mackay y Clark 1991).

Gran cantidad de estudios realizados a campo o en laboratorio, sefialan
la capacidad de los organismos de bioacumular insecticidas OFs y carbamatos.
Datta y col. (1998) han informado la presencia de clorpirifos en renacuajos de la
rana arboricola (Hyla regilla) y trucha de arroyo (Salvelinus fontinalis) que
habitaban aguas de sistemas pluviales cercanos a los cultivos en California.
Estudios de laboratorio realizados con bivalvos de agua dulce o marinos han
demostrado su capacidad de bioacumulacién de compuestos OFs (Serrano y
col. 1997b, Dauberschmidt y col. 1997). También se ha comprobado en
laboratorio la alta capacidad de bioconcentraciéon de OFs y carbamatos en
diversas especies de peces, aunque su eliminacién resulta también
relativamente rapida (El-Alfy y col. 2002, Perkins y Schlenk 2000, Sancho y col.
1998, Tsuda y col. 1996).
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Knuth y col. (2000) evaluaron la persistencia y distribucién del OF metil
azinfos en un mesocosmos litoral. El tiempo medio de disipaciéon (TDso) luego
de la aplicacion aérea de 20 pg/L fue de 2 dias, mientras que para disipar el 95
por ciento se necesit6 10,2 dias. Estos autores encontraron también una
bioacumulacién méxima en peces adultos Pimephales promelas (fathead
minnows) luego de tres horas de aplicado el insecticida. A pesar de la rapida
captacion del insecticida, no se detectaron residuos en peces luego de 8 dias.
También observé bioacumulacion del metil azinfos en las macréfitas a las 24

horas posteriores a su aplicacion.

Asimismo, en diversos organismos acudticos presentes en el embalse de
Ignacio Ramirez de Méjico, incluidos peces autéctonos e introducidos, se
encontré metilparation (OF) en cantidades varios ordenes de magnitud
mayores a las halladas en agua y sedimentos. Este embalse recibe irrigacion de
zonas aledafias de cultivos agricolas (De La Vega Salazar y col. 1997). Los
autores observaron una alta bioconcentracion en huevos y larvas de peces
viviparos endémicos de esa zona, indicando un riesgo de declinacién del
tamafio de esas poblaciones. Estudios posteriores en esa misma region
revelaron concentraciones del orden de los pg/L de los OFs metilparation y
malatién en agua, en el fito y zooplancton, como también en musculo de peces
(Favari y col. 2002). La presencia de estos insecticidas en ambientes acuéticos,
incluso en concentraciones bajas o por tiempos reducidos, implica un riesgo
debido a su bioacumulaciéon y a su potencial toxicidad para los organismos

acuaticos.
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5. TOXICIDAD

La presencia de contaminantes en el ambiente representa en si misma un
riesgo para los seres vivos. Sin embargo, para poder predecir o evaluar la
magnitud de ese riesgo, se deben establecer conexiones entre los valores
externos de exposicion, los niveles internos de contaminacion de tejidos y la
aparicion de efectos adversos (Van der Oost y col. 2003). Resulta necesario por
lo tanto, evaluar la toxicidad en los organismos, lo cual esté relacionado con la
mortalidad, la manifestacion de sintomas clinicos o la presencia de alteraciones
especificas. La relacion entre niveles téxicos en los organismos y la respuesta a
los mismos es bastante compleja y depende de varios factores toxicocinéticos y
genéticos (Gil y Pla 2001). Los efectos ecotoxicolégicos son dependientes de las
fracciones biodisponibles de los contaminantes, y de las concentraciones en los
blancos que a su vez inducen efectos moleculares que originan manifestaciones

toxicas en los organismos (Figura 12).

BIODISPONIBILIDAD TOXICIDAD

Materia receptores
organica disuelta crecimiento
/ Toxicidad en membranas Reduccién en
Organismo i e
Materia Narcosis reproduccion
Org. particulada Disturbios en la Disfuncionalidad
- 0 ;
homeostasis celular Mutagenicidad
0 s . Carcinogenicidad
Sedimentos Inhibicion de enzimas _
Particulados Alteraciones de
comportamiento
Adaptacion

Figura 12: Relacion entre biodisponibilidad de los contaminantes, concentraciones
en el blanco, efectos moleculares y respuestas observadas (Adaptado de Escher y col.
1997).
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Uno de los parametros mdas convenientes y directos para medir el efecto
de contaminantes, sobre la vida silvestre es la “dosis letal cincuenta” o
“concentracion letal cincuenta” (CLso), que se define como la concentraciéon que
produce una mortalidad del cincuenta por ciento de los organismos expuestos
(Matsumura 1985). Los valores de CLso pueden establecer una estimacién inicial
de la toxicidad de una determinada sustancia y pueden ser utilizados para
monitorear la toxicidad de efluentes o proveer un punto de partida para la
investigacion de tépicos mas complejos en toxicologia (Sprague 1988). Los datos
de toxicidad aguda revelan la susceptibilidad relativa de los organismos a los
plaguicidas y a otros xenobidticos, y permiten realizar comparaciones entre

diversas especies o grupos de organismos.

No obstante, los datos obtenidos de los ensayos de toxicidad aguda no
representan de manera cabal los riesgos ecolégicos de un determinado
plaguicida (Matsumura 1985). Las concentraciones de los insecticidas en los
ecosistemas acuéaticos o terrestres raramente alcanzan concentraciones letales, a
pesar de lo cual su presencia produce efectos en los organismos no blanco que
deben ser evaluados. Las respuestas de los organismos a las concentraciones
subletales pueden ser separadas en respuestas del organismo completo, como
reproduccion y crecimiento, y respuestas dentro del organismo (Sprague 1988).
Estas ultimas involucran el uso de técnicas bioquimicas y fisiolégicas y

permiten la determinacién de mecanismos de toxicidad de los contaminantes.

El mecanismo de toxicidad fue definido por la Agencia de proteccién
Ambiental de Estados Unidos (1997) como “los principales pasos que
conducen a un efecto adverso de salud luego de la interaccion de un
plaguicida con blancos biolégicos”. Los mecanismos de toxicidad pueden ser

descriptos con el conocimiento profundo de las cascadas de efectos que

siguen a la interaccion del compuesto quimico con sus blancos bioldgicos

(Pope 1999).
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En el caso de los insecticidas OFs y carbamatos como ya ha sido
mencionado previamente, el mecanismo de toxicidad mdés conocido es la
interaccion con la enzima AChE y su posterior inhibicion. Sin embargo, varios
estudios sugieren que algunos OFs poseen sitios de accion adicionales o
secundarios capaces de modificar la progresién de los pasos subsiguientes a la

inhibicién de AChE.

Los OFs fosforilan un residuo de serina en el sitio activo de AChE pero
son capaces ademas de fosforilar residuos de serina presentes en otras enzimas.
Una molécula blanco para algunos OFs es la esterasa neurotdxica, cuya
inhibicion se correlaciona con el inicio de la neurotoxicidad retardada
(Richardson 1984). Algunos insecticidas OFs a altas concentraciones, incluido el
metil azinfos, pueden unirse in vitro con receptores colinérgicos nicotinicos en el
6rgano eléctrico del torpedo (Eldefrawi y Eldefrawi 1983). Estos insecticidas
pueden incluso actuar como agonistas de receptores muscarinicos a
concentraciones menores (Van den Beukel y col. 1996). El carbarilo por otra
parte, puede provocar una desensibilizacién de receptores muscarinicos en
peces de manera dependiente de la concentracion (Jones y col. 1998). Este
mismo compuesto es capaz de unirse al receptor de grupos arilo (Ah-R) que
acttia como factor de transcripcién e induce la sintesis del citocromo P450 1A

(Denison y col. 1998).

Otros efectos no colinérgicos han sido observados en diferentes especies,
entre ellos alteraciones en el sistema esquelético (Karen y col. 2001, Meneely y
Wyttembach 1989), en los pardmetros hematolégicos (Jyothi y Narayan 1999,
Singh y Sharma 1998), en actividades enzimaticas relacionadas con el
metabolismo (Ramaswamy y col. 1999, Rao y Rao 1983), y alteraciones
histopatolégicas diversas (Dutta y col. 1998, Richmonds y Dutta 1989, Fanta y
col. 2003). Ademas, el paration y otros OFs afectan la permeabilidad y
composicién lipidica de las membranas biolégicas (Magnarelli y Pechén de
D’Angelo 1997, Lopes y col. 1997). Mientras que compuestos de ambos grupos

afectan de diversas maneras a los sistemas antioxidantes y de detoxificacion de
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xenobi6ticos (Anguiano y col. 2001, Orug y Uner 2000, Panemangalore y Bebe
2000, Yarsan y col 1999, Hai y col. 1997a).

5.1 Biomarcadores

Uno de los métodos para cuantificar la interaccion de los seres vivos con
los xenobioticos es el monitoreo a través de los denominados biomarcadores
(Gil y Pla 2001). Este término en un sentido amplio, incluye cualquier medicién
que refleje una interaccion entre un sistema biol6égico y un peligro potencial
tanto quimico como fisico o biolégico (WHO 1993). Peakall (1994) lo define
como un cambio en una respuesta bioldgica (molecular, celular, fisiolégico o
comportamental) que puede relacionarse a la exposicion a los efectos toxicos de
quimicos ambientales. Walker y col. (1996) lo define como una respuesta
biolégica a un agente quimico o grupo de agentes quimicos pero no la sola
presencia del agente o sus metabolitos en el cuerpo. Los biomarcadores son
medidas realizadas en los fluidos celulares, en células o tejidos que indican
modificaciones bioquimicas o celulares debido a la presencia y magnitud de los

contaminantes (NRC 1987).

Otros autores han diferenciado entre biomarcador y bioindicador (Van
Gestel y Van Brummelen 1996). El primero es cualquier respuesta a un quimico
ambiental al nivel sub-individual, medido en un organismo o en sus productos
indicando una desviacion del estatus normal que no se puede detectar en el
organismo entero. Un bioindicador se define como un organismo que brinda
informacion sobre las condiciones ambientales de su hébitat por su presencia o

ausencia, o por su comportamiento.

Los efectos deletéreos sobre las poblaciones son dificiles de detectar
porque la mayor parte de los mismos tienden a manifestarse luego de largos
periodos. Esto conduce a que cuando finalmente se tornan claros, el proceso
destructivo ha avanzado mas alla del punto en el cual se podria revertir. Esto

altimo pone de manifiesto la necesidad de establecer sefiales de alarma
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tempranas, que reflejen las respuestas biologicas a las sustancias toxicas de
origen antropogénico o ambiental. En la figura 13 se visualiza el orden

secuencial de las respuestas de los sistemas bioldgicos al estrés inducido por

contaminantes.
Sefales Tempranas molecular
Biomarcadores subcelular (organela)
celular
Exposicion tejidos
a poluentes sistemas (6rganos)
organismo
poblacion
omunidad
Efectos tardios ecosistema

Figura 13: Representacion esquematica del orden secuencial de respuestas al estrés
producido por contaminantes en sistemas biolégicos (Modificado de Bayne y col.
1985).

El biomarcador ideal deberia poseer determinadas caracteristicas:
« que el muestreo y analisis sean simples de realizar y de bajo costo,
« que sea especifico para un tipo particular de exposicion,
« que refleje un cambio temprano, subclinico y reversible,
« que la linea de base esté bien definida para distinguir entre variaciones
naturales y estrés inducido por contaminacion,

« que su uso sea éticamente aceptable.

Pocos biomarcadores cumplen con la totalidad de estos requisitos.
Existen marcadores especificos como AChE o ALAD (dehidratasa del acido
aminolevulinico) y otros inespecificos como los efectos sobre el sistema inmune

o el dafio en el ADN.

Ademéds, los biomarcadores pueden ser subdivididos en tres clases,
biomarcadores de exposicion, efecto, y susceptibilidad (NRC 1987, WHO 1993).
Los primeros involucran la deteccién y medida de una sustancia exégena o su

metabolito, o el producto de interaccién de un xenobiético y una molécula o
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célula. Los biomarcadores de efecto incluyen alteraciones bioquimicas,
fisiol6gicas u otras en los tejidos o fluidos de un organismo que puedan ser
reconocidas y vinculadas con dafio a la salud. Por ultimo, los biomarcadores de
susceptibilidad indican la habilidad de un organismo (inherente o adquirida)
para responder a la exposiciéon de un determinado xenobidtico, incluyendo
factores genéticos, caracteristicas de los receptores o polimorfismos enzimaticos

que alteran la susceptibilidad de un organismo a la exposicion.

La divisién entre biomarcadores de exposicion y de efecto no siempre es
clara, la mayoria de los biomarcadores son efectos biolégicos o bioquimicos
luego de una cierta exposiciéon, lo cual los convierte en indicadores tanto de

exposiciéon como de efecto (Van der Oost y col. 2003).

Diversos parametros bioquimicos han sido evaluados por sus respuestas
frente a sustancias toxicas y su uso potencial como biomarcadores en peces y
otros organismos. Entre ellos figuran las enzimas de detoxificacion de
xenobidticos y sus metabolitos asi como también los blancos especificos de cada
contaminante. La enzima AChE ha sido y es muy utilizada como biomarcador
especifico de exposicion/efecto para los insecticidas OFs y carbamatos en
diversos organismos acudticos y terrestres. Sin embargo, recientemente se ha
incrementado el interés en analizar la potencial aplicacion de blancos
secundarios de accién de estos compuestos como biomarcadores (Pope 1999).
Entre ellos, los compuestos y las enzimas relacionadas con la defensa celular
antioxidante, el metabolismo, la induccién de proteinas y los efectos sobre la

senalizacion celular.

Los biomarcadores que han sido mas extensivamente estudiados en
peces son las enzimas involucradas en la detoxificacion de xenobiéticos y sus
metabolitos. En estos organismos, el higado es el 6rgano cominmente
involucrado en la detoxificacion de compuestos extrafios a través de los
sistemas enzimaticos de biotransformaciéon y antioxidantes. Las enzimas del
sistema de oxidasas de funciéon mixta (OFM) son sensibles a determinados

grupos de contaminantes ambientales y han sido muy utilizadas como
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biomarcadores de exposicion. El citocromo P450 1A, uno de los componentes de

los sistemas enziméaticos de OFM, es el biomarcador més estudiado y utilizado

para el monitoreo de contaminacién en ambientes acuaticos, particularmente en

peces (Bard y col. 2002, Web y Gagnon 2002, Ghosh y col. 2000, Egaas y col.

1999). En la tabla 4 se detallan los principales biomarcadores que se analizan en

peces a fin de evaluar la exposiciéon a o el efecto de los contaminantes

ambientales en los ecosistemas acudticos.

Tabla 4: Biomarcadores de peces apropiados para su implementacién en

evaluaciones de riesgo ambiental

BIOMARCADORES Ejemplos
Enzimas de - Fasel Oxidasas de Funcién mixta, Citocromo
Biotransformacion P450-1A (CYP1A)

- Fase 2

Enzimas Antioxidantes

Productos de Bitransformacion

Proteinas

Parametros Hematologicos
Parametros Inmunolégicos

Disrupcion endocrina reproductiva

Parametros Neurotoxicos
Parametros Genotoxicos

Parametros Histopatoldgicos y

Morfofisiologicos

Glutation S-Transferasa, GST

UDPGT: UDP-glucuroniltransferasas
Catalasa, Superoxido dismutasa

Metabolitos Biliares
Proteinas de estrés (HSP)
Metalotioneinas(MT)

Proteinas de Resistencia a Maultiples

xenobidticos (MXR)
Transaminasas Séricas (AST, ALT)
Estatus de linfocitos y leucocitos

Vitelogenina (VTG), Proteina de la zona
radiada (ZRP)

Acetilcolinestrerasa (AChE)
Aductos de ADN, dafo en el ADN

Indice  hepatosomatico,  factor  de

condicion (FC)
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5.1.1 Acetilcolinesterasa (AChE)

La enzima acetilcolinesterasa AChE (EC 3.1.1.7) estd presente en el
sistema nervioso central y periférico. Como ha sido mencionado previamente,
su funcién es hidrolizar el neurotransmisor acetilcolina (ACh). Este es liberado
en respuesta a un potencial de accién que llega al terminal presinaptico
colinérgico y difunde a través de la hendidura sindptica para unirse a su
receptor en la membrana postsindptica. Eventualmente originara un potencial
de accién en la neurona postsindptica o la contraccion del musculo en el caso de
uniones neuromusculares. La enzima AChE rapidamente hidroliza la ACh
impidiendo su acumulacién y la subsiguiente sobre-estimulacién del receptor

colinérgico (Quinn 1987).

Esta enzima posee diferentes formas moleculares, que corresponden a
variadas estructuras cuaternarias y ademas a diferentes modos de anclaje de la
enzima. En invertebrados, principalmente en insectos, esta multiplicidad de
formas se debe a la presencia de varios genes codificantes. Sin embargo, en
vertebrados ésta se debe principalmente a una modificacion luego de la
transcripciéon (Massoulié y col. 1999). Las formas moleculares se pueden ser
agrupadas en dos clases principales, las formas globulares (G) y las formas
asimétricas (A) (Quinn 1987). Las primeras consisten en monémeros (G1), o
dimeros (Gz2) y tetrdmeros (Gs) de la enzima, en los cuales las unidades
cataliticas estdn unidos por puentes disulfuro. Las formas asimétricas contienen
diferentes dominios: las unidades cataliticas, las colas de coldgeno y/o las colas
hidrofébicas (Figura 15). La forma asimétrica A12 es la principal AChE presente
en las uniones neuromusculares de vertebrados (Gaspersic y col. 1999),
mientras que otras moléculas con colas de colageno, ademés de una forma Ga
con cola hidrofébica, son importantes en las sinapsis entre neuronas. La
variedad de sistemas en los cuales funciona la enzima AChE, sistema nervioso
central y periférico ademas de musculo y otros 6rganos, probablemente explica

la multiplicidad de sus formas (Massoulié y col. 1999).
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Figura 14: Formas moleculares de AChE. Gla, G2a y G4a : formas globulares
anfifilicas, G4na: tetrdmero soluble, PRIMA G4a: tetramero asociado a membrana, A4y
A 8: formas asimétricas con cola de coldgeno, A12: forma asimétrica con hidrofébica
(col Q) (Adaptado de Massoulié 2002).

Ademas de la enzima AChE presente generalmente en la membrana
postsindptica o hendidura sindptica y que hidroliza predominantemente al
sustrato ACh, existen otras colinesterasas (ChEs) capaces de catalizar la
hidrdlisis de otros sustratos, predominantemente ésteres de colina. Entre ellas
se encuentra la butirilcolinesterasa (BuChE) presente en plasma de vertebrados
asi como en diversos 6rganos y que ha sido denominada falsa colinesterasa en
oposicién a la AChE (verdadera ChE) (Corbett 1974, Habig y Di Giulio 1991). Se
desconoce la funcién fisiolégica de esta enzima pero ella asi como otras
colinesterasas también son inhibidas por OFs y carbamatos. Las ChEs pueden
encontrarse en varios tejidos desde cerebro, misculo, plasma y en membrana
de eritrocitos y linfocitos; asi como también estdn ampliamente distribuidas en
el reino animal encontrandose tanto en vertebrados como en invertebrados
(Matsumura 1986). Las diferentes ChEs pueden distinguirse debido a poseer
cinéticas diferentes y responder de manera distintiva a la presencia de
inhibidores especificos (Massoulié y col. 1999). Recientemente se ha propuesto
que diferentes variantes postranscripcionales de la enzima AChE tienen ademas
de su capacidad catalitica funciones estructurales en tejidos no colinérgicos. Se

ha comprobado que estas AChEs juegan un papel importante afectando la
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proliferacién y el desarrollo celular en sangre, hueso, retina asi como también

en tejidos neuronales (Grisaru y col. 1999).

En diversos organismos vertebrados e invertebrados los plaguicidas OFs
y carbamatos producen inhibicién de la enzima ChE a concentraciones letales y
subletales (Alves y col. 2002, Varo y col. 2002, Ramirez Mora y col. 2000,
Rodriguez-Fuentes y Gold-Bouchot 2000, Ibrahim y col. 1998, Scaps y col. 1997).
Estas evidencias han permitido que la enzima de ambos grupos de animales,
incluidos los peces teledsteos, haya sido utilizada como biomarcador en
estudios de monitoreo de contaminacién a campo (Forget y col. 2003, Roméo y
col. 2003, De la Torre y col. 2002, Dellali y col. 2001, Kirby y col. 2000, Gruber y
Munn 1998).

5.1.2 Carboxilesterasas (Aliesterasas)

Las CarbE (EC 3.1.1.1) son enzimas que tienen un residuo de serina en el
sitio activo e hidrolizan de manera bifasica esteres y tio-ésteres o grupos amida
presentes en los acidos carboxilicos. Se denominan también Aliestersas y
pertenecen al grupo de las B-esterasas (Barron y col. 1999). Son inhibidas por
OFs, sin embargo al no reaccionar con ésteres cargados positivamente, la
inhibicién con carbamatos ocurre solamente a altas concentraciones de los
mismos (Jokanovi¢ 2001). Tienen importancia en el metabolismo de lipidos,
esteroides y numerosas drogas como salicilatos. Es posible encontrarlas en

microsomas de numerosos tejidos, si bien se sintetizan en el higado.

Debido a su papel en la detoxificacion de ciertos OFs, ademas de ser
enzimas inhibidas por estos compuestos, se ha intentado evaluar su actividad
en diversos tejidos y en diferentes especies (Venturino y col. 2001, Barron y col.
1999, Dettbarn y col. 1999, Chanda y col. 1997, Boone y Chambers 1997).
Asimismo, se las ha considerado biomarcadores de exposiciéon a OFs en varios

grupos de vertebrados (Sanchez y col. 1997, Caballero y col. 1991) incluyendo
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diversas especies de peces (Denton y col. 2003, Wogram y col. 2001, Boone y
Chambers 1996).

5.1.3 Sistema de Defensa Antioxidante

Durante el metabolismo de los organismos aerdbicos se generan
metabolitos reactivos del oxigeno (ROS), que son esencialmente radicales libres
que contienen oxigeno. Si bien los ROS se generan endégenamente por un
proceso metabodlico normal, se ven incrementados por factores exégenos como
la radiacién solar, toxinas fungicas o plaguicidas (Miller y Brzezinska-
Slebodzinska 1993). Los radicales libres generados pueden iniciar peroxidacién
lipidica produciendo dafio en las membranas biolégicas u oxidar proteinas,
polisacaridos o incluso el dcido desoxirribonucleico (ADN). El estrés oxidativo
se produce generalmente cuando la capacidad antioxidante celular es superada
por los ROS generados por el metabolismo de plaguicidas u otros xenobiéticos,
algunos de los cuales incluso modulan la expresion de las enzimas
antioxidantes (Janssens y col. 2002). Bajo estas circunstancias los ROS
interacttian con las macromoléculas lo cual conduce a la peroxidacién lipidica y
dafio celular, y adicionalmente pueden activar sefiales moleculares
conduciendo tanto a la apoptosis como a la proliferacién celular y dar lugar a
lesiones pre-neoplésicas (Panemangalore y Bebe 2000). Finalmente se puede
llegar a una condicién fisiologica alterada de los organismos, reduccién en el
crecimiento, y a la muerte si son afectados tejidos esenciales (Janssens y col.

2002).

La sensibilidad de las células a los oxidantes es modulada por diversas
enzimas antioxidantes como la catalasa (E.C. 1.1.1.6, CAT), glutatién peroxidasa
(E.C. 1.11.1.9, GPx), superdxido dismutasa (E.C. 1.15.1.1, SOD), glutatién
reductasa (E.C., 1.6.4.2, GR) y glucosa-6-fosfato deshidrogenasa (E.C. 1.1.1.49,
G6PD) (Orug y Uner 2000). También participan en el control del estado redox

celular compuestos antioxidantes como la vitamina E, el acido ascérbico, los
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tioles proteicos y el GSH. El GSH es un compuesto presente en la mayoria de las
células que participa ademas en el metabolismo y la detoxificacion de
numerosos xenobidticos. Este tripéptido es co-sustrato de las enzimas GST,
involucradas en la conjugaciéon de xenobidticos y sus metabolitos, y de las
glutation peroxidasas. La figura 16 resume todo el sistema de proteccion

antioxidante.

Una estrategia para detectar la presencia de xenobiéticos prooxidantes en
organismos acuaticos es el empleo de biomarcadores indicativos de las
alteraciones en el sistema de defensa antioxidante en peces (Stephensen y col.

2002).

La catalasa es una enzima ubicua que cataliza la descomposicion del
peréxido de hidrégeno produciendo agua y oxigeno. Junto con la GPx
constituye la defensa antioxidante celular clave contra los peréxidos. Su
actividad se ha visto modificada en diferentes organismos por la exposicién a
contaminantes ambientales (Ventura y col. 2002, Gultekin y col. 2000, Jett y
Navoa 2000, Bainy y col. 1996).

El contenido de GSH es critico para la homeostasis de los grupos tioles
celulares y para la protecciéon celular contra dafios inducidos por radicales libres
(Halliwel y Gutteridge 1989). Este tripéptido se encuentra en altas
concentraciones en la mayoria de las células y participa en diversas reacciones
del metabolismo celular (Della Morte y col. 1994). Una disminucién del 20-30%
de los niveles de GSH puede deteriorar la capacidad de respuesta antioxidante
y puede conducir a dafio y muerte celular (Jokanovi¢ 2001). El contenido de
GSH endégeno y los tioles acido solubles son parametros evaluados en estudios
de laboratorio con organismos acuaticos, en especial en peces, y en monitoreos

a campo (Cossu y col. 2000, Almar y col. 1998, Lindstrom-Seppd y col. 1996).
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Figura 15: Sistemas de proteccion contra metabolitos reactivos de oxigeno. SOD:

enzima superéxido dismutasa, GPx: enzima glutation peroxidasa, GR: enzima
glutation reductasa, GSH: glutatiéon reducido, GSSG: glutation oxidado, NADPH:
nicotinamida adenina dinucleétido fosfato reducido (Adaptado de Miller y Brzezinska-
Slebodzinska 1993).
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Las GSTs son un grupo de enzimas multifuncionales involucradas en la
biotransformaciéon y detoxificacion de xenobiéticos, incluidos varios
insecticidas (Smith y Litwack 1980). Estan ampliamente distribuidas y han sido
identificadas en procariotas, y diversos eucariotas como levaduras, plantas,
insectos, peces, anfibios y mamiferos, entre otros. Ademas de conjugar el GSH
con diferentes xenobidticos, cumplen una funcién antioxidante conjugando

también productos de ruptura de peréxidos lipidicos.

Otro indicador relevante frente a la exposicién a compuestos oxidantes es
la peroxidaciéon lipidica que ha sido evaluada a través del andlisis de la
produccién de especies reactivas al acido tiobarbitarico (TBARS) (Yarsan y col.

1999, Hai y col. 1997a, Rudneva-Titova y Zherko 1994).

5.1.4 Induccién de Proteinas de Estrés

Desde hace un tiempo, se observé que la respuesta de los organismos al
estrés provocado por calor involucraba en la mayoria de los casos la induccion
de la sintesis de proteinas denominadas Hsp (“heat shock proteins”) (Lindquist
y Craig 1988). Actualmente es sabido que las Hsp son familias de proteinas que
se expresan en respuesta a una gran variedad de agentes estresantes tanto
bidticos como abiéticos, por lo cual se denominan de una manera més general
como proteinas de estrés (Iwama y col. 1998). El término proteinas de estrés
podria incluir también a otros grupos de proteinas que son inducidas en
respuesta al estrés, como las metalotioneinas o las enzimas dependientes del

citocromo PP450.

Las proteinas Hsp y sus correspondientes genes codificantes, se
encuentran entre las mas conservadas en la naturaleza y existen en diversos
organismos desde las arquibacterias, hasta levaduras, plantas y animales. Tanto
en ausencia como en presencia de estrés, juegan un papel fundamental en el
plegamiento, ensamblaje y translocacion correcta de las proteinas celulares, asi

como en la regulacién de interacciones entre hormonas y sus receptores
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(Thomas y col. 1997, Parsell y Lindquist 1993, Welch 1993). La nomenclatura y
clasificacion de las Hsp se realiza en base a su peso molecular, considerdndose
también la secuencia de ADN y a su reactividad cruzada con anticuerpos
(Iwama y col. 1998). La mayoria puede ser asignada a las familias Hsp100, Hsp
90, Hsp 70 y Hsp 60 y la clase de las Hsp de bajo peso molecular (LMW).

En estudios ecotoxicolégicos con especies acudticas las Hsp mas
estudiadas han sido las correspondientes a las familias Hsp 60 y 70 (Ait-Aissa y
col. 2003, Tedengren y col. 1999, Karouna-Renier y Zehr 1999, Hassanein y col.
1999, Wheelock y col. 1999, De Wacther y col. 1998, Werner y Nagel 1997). Sin
embargo su implementacién como biomarcador es atn discutida debido a la
variabilidad estacional propia de los niveles de estas proteinas, su variabilidad
intrapoblacional, y a su alta inespecificidad sumado a los elevados niveles
basales presentes en algunas especies (Lacorn y col. 2001, Pyza y col. 1997,

Fader y col. 1994).

5.1.5 Sefializacién Celular. Fosforilacién de Proteinas

La fosforilacién y de-fosforilacion proteica es un mecanismo importante
de regulacién de la actividad de enzimas, elementos del citoesqueleto, canales
ionicos, etc. (Corso y Thompson 2001). Constituye un componente fundamental
de la transduccién de sefiales asociada a los diferentes receptores y sus
correspondientes ligandos y las fosfoproteinas efectoras pueden modular el

metabolismo, el crecimiento y la diferenciacion celular (Thomas y col. 2000).

Aproximadamente un tercio de las proteinas eucariéticas pueden ser
fosforiladas (Dombréadi y col. 2002). Las proteinas quinasas pertenecen a una
gran superfamilia de proteinas que incorporan fosfatos a residuos de serina
(Ser), treonina (Thr) o tirosina (Tyr) de sus proteinas blanco. Las fosfatasas de
proteinas son menos numerosas pero mds diversas, y pueden ser agrupadas en
cuatro familias diferentes de acuerdo a su especificidad de sustrato, su

mecanismo catalitico y su secuencia aminoacidica (Dombradi y col. 2002).
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Algunos contaminantes son capaces de interferir en la sefalizacién
celular y en las cascadas de fosforilacion proteica de diversas maneras. Del
mismo modo que la induccién de proteinas de estrés, metalotioneinas, o
enzimas dependientes de citocromo P450, las alteraciones en los perfiles de
fosforilacion proteico en distintos 6rganos son indicativas del efecto de los
xenobibticos, en este caso como disruptores de la sefializacién y por tanto del
funcionamiento celular. Estos mecanismos estan siendo dilucidados
recientemente y su utilidad en peces no ha sido estudiada adn

convenientemente.

6. IMPORTANCIA DE LOS PECES EN LOS ESTUDIOS
ECOTOXICOLOGICOS

Por muchas razones, las especies de peces han atraido el interés en
estudios que evaltan las respuestas biolégicas y bioquimicas a los
contaminantes ambientales (Powers 1989). Los peces presentan caracteristicas
que los hacen adecuados para el monitoreo de la calidad de los ecosistemas
acuaticos. Pueden ser encontrados virtualmente en todos los sistemas acuaticos
tanto de agua dulce como salobre o salada, y juegan en los mismos un papel
ecolégico clave en las redes alimenticias transfiriendo energia de los niveles
troficos inferiores a los superiores (Beyer 1996). Ademds son importantes
debido a que pueden captar contaminantes presentes tanto en la columna de
agua como en el material particulado o incluso sedimentado de acuerdo a su
modo de vida peldgico o benténico. Por lo anteriormente expuesto, el estudio
de la captacién de los contaminantes y de las respuestas de los peces a los
mismos toma por tanto relevancia ecolégica. Mas aun, la mayor parte de los
biomarcadores utilizados en la actualidad puede ser aplicados en estudios de
laboratorio o campo que involucren peces. Por lo cual, aun con la limitacién

debido a su alta movilidad, los peces se consideran generalmente como los
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organismos mas factibles para el monitoreo de la polucién en ambientes

acuaticos (Van der Oost y col. 2003).

Los mecanismos mediante los cuales los organismos se adaptan al estrés
ambiental han llamado la atencién de numerosos bioquimicos y fisidlogos
comparativos. Los peces son buenos modelos por la gran variedad de habitat en
los que viven, razén por la cual deben adaptarse a parametros ambientales
diversos, como temperatura, salinidad, oxigeno, pH (Powers 1989). Estos
pardmetros son relativamente faciles de medir bajo condiciones controladas de
laboratorio. Una gran variedad de estudios se han realizado a fin de evaluar
como afectan diferentes pardmetros ambientales a biomarcadores de peces

ampliamente utilizados en el monitoreo de la contaminacién acuatica.

La seleccion de las especies se realiza generalmente en base a criterios de
importancia de acuerdo a los objetivos planteados en cada estudio
ecotoxicologico. Algunas especies de peces poseen importancia comercial o de
recreacién, mientras que otras por representar poblaciones amenazadas, ser
endémicas de cierto lugar o ser predadores claves de los ecosistemas en los que
habitan constituyen excelentes modelos de estudio (Stephan y Mount 1973). El
monitoreo de contaminacién en peces no es importante solo desde el punto de
vista ecolégico del mantenimiento de las poblaciones sino por motivos
econdmicos debido a la explotaciéon pesquera y por el peligro potencial para el

hombre debido a su consumo.

En el presente trabajo se utilizaron juveniles de Oncorhynchus mykiss
(trucha arcoiris) de la familia Salmonidae y juveniles de peces teledsteos de las
especies Cyprinus carpio, (carpa) y Carassius auratus (carasius) pertenecientes a la
familias Cyprinidae. La seleccién de juveniles para el trabajo experimental se
bas6é en los antecedentes que sefialan que los peces en estadios larvales y
juveniles generalmente son mds sensibles a la inhibicién de ChE por agentes
anticolinesterdsicos y que esta inhibicion puede tener consecuencias mas
relevantes en su supervivencia o incluso en su desarrollo (Dutta y col. 1995,

Phillips y col. 2002b). Por otra parte, el mantenimiento de los peces en
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condiciones estaticas controladas de laboratorio con densidad de cargas bajas
que garanticen buena disponibilidad de oxigeno resulta més factible utilizando

ejemplares de menor tamafio que los adultos.

El trabajo de esta tesis se centro en la bisqueda de biomarcadores en O.
mykiss debido a que es una especie aclimatada y presente en los cuerpos de
agua de la region y por lo tanto los resultados poseen una aplicaciéon potencial a
campo. Esta especie presenta una gran importancia econémica para la zona,
tanto en la industria alimenticia, como en la deportiva y turistica por motivos
recreacionales. Ademas, ha sido utilizada como modelo en numerosos estudios
sobre la biologia de peces, fisiologicos y toxicologicos (Beauvais y col. 2000 y
2001, Barron y col. 1999, Fenet y col. 1998, Lindstrém-Seppd y col. 1996, Abbas y
col. 1996). Es importante destacar, asimismo, su alta sensibilidad a Ila
contaminacion acuatica, y que ha sido reconocida como especie indicadora por
la agencia ambiental de Estados Unidos (USEPA 1996). Sin embargo, la biologia
reproductiva de la misma hacfa imposible tener disponibilidad de juveniles del
tamario utilizado para los experimentos a lo largo del afio, limitdndose la misma
a los meses comprendidos entre diciembre y marzo. Por lo cual se realizaron
experimentos complementarios evaluando algunos de los biomarcadores en

ejemplares de las especies C. auratus y C. carpio.

C. auratus y C. carpio son dos especies exoticas ampliamente utilizadas
como modelo en diversos estudios farmacocinéticos y farmacodindmicos con
diversos contaminantes incluyendo insecticidas anticolinesterasicos, asi como
en estudios ecotoxicoldgicos (Bretaud y col. 2002, De la Torre y col. 2002, Saglio
y Trijasse 1998, Gruber y Munn 1998, Orug y Uner 1998, Hai y col. 1997a y b,
Saglio y col. 1996, Rand y col. 1975). Los ejemplares de ambas especies son
faciles de mantener en condiciones controladas de laboratorio y se encuentran
disponibles en un periodo mas prolongado a lo largo del afio. Sin embargo
presentan en general menor sensibilidad a los contaminantes y se emplearon a

fin de realizar estudios comparativos.
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HIPOTESIS

En el Alto Valle del Rio Negro y Neuquén la practica de monocultivos
fundamentalmente de frutales de pepita y carozo ha favorecido la aparicion de
numerosas plagas. El control de las mismas trae aparejado la aplicacién masiva
de plaguicidas, lo que constituye un peligro potencial para la biota y hace que
sea necesaria la evaluacion de los efectos sobre los organismos a los cuales no

estaban dirigidos.

Los efectos de insecticidas OFs y carbamatos han sido asociados
fundamentalmente a la inhibicion de su blanco primario, la enzima
Acetilcolinesterasa, lo cual produce apertura continua del canal iénico asociado

al receptor colinérgico y provoca la muerte del animal.

La hipotesis de trabajo es que estos efectos agudos deben ser precedidos
o acompafiados por otras alteraciones manifiestas a nivel molecular que

estarian relacionadas principalmente con:

/7

% El efecto de los plaguicidas sobre las membranas bioldégicas, su

primer lugar de interaccion, afectando enzimas y receptores.

% La respuesta celular al efecto de los plaguicidas a nivel de las enzimas
que protegen contra el estrés oxidativo y compensan efectos

deletéreos, incluyendo la induccién de mecanismos detoxificantes.

La identificacion y caracterizaciéon de estos mecanismos, su secuencia de
aparicion temporal, asi como su correlacion con alteraciones morfolégicas, de
comportamiento y/o mortalidad en peces, permitira seleccionar biomarcadores

de toxicidad que sefialen con mayor precision los efectos subletales.
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OBJETIVO GENERAL

Identificar los biomarcadores mas sensibles de toxicidad

en peces para plaguicidas organofosforados y carbamatos.

OBJETIVOS ESPECIFICOS

% Evaluar la sensibilidad de la ChE de peces como biomarcador de
OFs y carbamatos comparando diferentes érganos y evaluando

las cinéticas de inhibicién y recuperacion.

D)

% Determinar si existe una correlacion entre inhibiciéon de
colinesterasas, mortalidad y sintomas neurolégicos y de

comportamiento.

«» Conocer los efectos de estos insecticidas sobre el sistema de

D)

defensa antioxidante de juveniles de peces analizando el

potencial uso como biomarcadores.

D

<+ Evaluar la inducciéon de proteinas de estrés y la alteraciéon de la
fosforilacion de proteinas como marcadores moleculares de
exposicién/efecto a organofosforados y carbamatos en juveniles

de peces.
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II. MATERIALES Y METODOS

1. MATERIAL BIOLOGICO

Para el desarrollo del trabajo experimental se emplearon ejemplares de
peces de las siguientes especies:
® Peces juveniles de la familia Cyprinidae, especies: - Cyprinus carpio (carpa),
peso promedio: 2,6 g +1,3. - Carassius auratus (carasius), peso promedio 3 g =
2. Los peces fueron obtenidos de un local comercial.
® Peces juveniles de la especie Oncorhynchus mykiss (trucha arco-iris), familia
Salmonidae. Peso promedio (2,73 + 0,78 g). Las truchas arco-iris fueron
obtenidas de la piscicultura del Centro Regional Universitario Bariloche de

la Universidad Nacional del Comahue.

2. INSECTICIDAS UTILIZADOS

® Organofosforados (OF):

Paration, O, O-dietil O-p-nitrofenilfosforotioato, (Estandar EPA y ChemService
99,2 % de pureza).

14C-Paration (Sigma, marca uniforme en anillo, diluido en paratién estandar
EPA, 200 Bq/pg)

Metil Azinfos, 0O,0-dimetil S-4-oxo0-1,2,3-benzotriazin-3(4H)-ilmetil
fosforoditioato, (Dr. Ehrenstorfer 99 % de pureza y ChemService 99 % de

pureza).

® (Carbamatos:

Carbarilo, 1-napthyl methylcarbamate, (ChemService 99 % de pureza).
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Los insecticidas metil azinfos y carbarilo se utilizan comtnmente en los
tratamientos de frutales de la zona. El paration fue prohibido en el afio 1997 por
su alta toxicidad, a pesar de lo cual existe atin un uso clandestino del mismo.
Los trabajos de Loewy y col. (1999, 2002 y 2003) describen la deteccion de estos

compuestos en cuerpos de agua de la region.

3. MATERIALES

El glutation  (y-L-glutamil-L-cisteinil-glicina, glutation reducido), la
bisacrilamida y la sacarosa fueron comprados en Fluka Chem. A. G, Buchs SG.

El CDNB (1-cloro-2,4-dinitro benceno), el DTNB (4cido 5,5 -ditiobis-2-
nitrobenzoico), el yoduro de acetiltiocolina, la albimina de suero bovina (ASB),
p-nitofenilbutirato, la leupeptina, la apoprotinina, el PMSF (floruro de
fenilmetil sulfonilo) y el 1,1,3,3,-tetrametoxipropano (TMP), Hepes (acido N(2
hidroxietil)piperazina N2 etano sulfénico), el EDTA (acido etilendiamino
tetraacético), el EGTA (4cido etilenglicol bis-Bamino etileter N,N" tetraacético),
el 2B-mercaptoetanol y el azul de Coomasie fueron comprados al laboratorio

SIGMA Chemical Company (USA).

La acrilamida, las sales de fosfato de sodio y potasio, el Tris-
(hidroxiaminometano), el colorante Rojo Ponceau y el sodio dodecil sulfato

(SDS) fueron comprados a MERCK, Darmstadt, Germany.

Se utilizaron membranas de nitrocelulosa 0,45 pm (SIGMA Chemical Company
USA) y membranas de floruro de polivinilideno (PVDF) (NEN Life Science,
Boston, USA).

Se utiliz6 solucion centelladora “Optifase Hisafe 3” Perkin Ellmer, Wallac.

El resto de las drogas y solventes utilizados fueron de calidad analitica.
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4. DISENO EXPERIMENTAL:
4.1 Condiciones Generales de Ensayo

Los peces fueron aclimatados a las condiciones de laboratorio al menos
dos semanas antes de realizar los ensayos, mantenidos a baja densidad (1,5-2 g
de pez por L de agua) en peceras de vidrio (50 X 40 X 40 cm) con agua de canilla
filtrada y declorinada. Las condiciones del agua fueron las siguientes:
temperatura 20 £ 1 °C para los juveniles de C. auratus y C. carpioy 16 +1 °C para
juveniles de O. mykiss; pH: 7,4-7,6; oxigeno disuelto: 7 + 1 mg/L y fotoperiodo
de 12 h luz-12 h oscuridad.

Los carasius y las carpas fueron alimentados una vez al dia hasta
saciedad con comida comercial en escamas de Tetra-fish. Los juveniles de
trucha arco-iris fueron alimentados una vez diariamente hasta saciedad con
alimento balanceado para truchas. Los peces fueron ayunados 48 horas antes de
comenzar los ensayos y durante todo el periodo de exposiciéon. En los ensayos
de inhibicion y recuperaciéon de la actividad de ChE los peces fueron

alimentados diariamente durante el periodo correspondiente a la recuperacion.

Todos los ensayos fueron realizados en condiciones estéticas en acuarios
de 20 litros, con aireacién constante, en cuarto climatizado y conteniendo agua

con las caracteristicas mencionadas anteriormente (Figura 16).

Las soluciones acuosas conteniendo las concentraciones correspondientes
de los insecticidas fueron preparadas disolviendo el estandar puro en acetona,
diluyéndolo posteriormente con las cantidades apropiadas de agua dentro de
las peceras. La concentracién de acetona en las peceras con insecticida y control

fue en todos los casos igual al 0,05%.
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Peceras empleadas
en el desarrollo de
bioensayos en
cuarto climatizado

Carassius. Oncorhynchus
auratus mykiss

Figura 16: Ilustracién de las peceras utilizadas para el desarrollo experimental.

4.2 Protocolo de exposicién
4.2.1 Toxicidad Aguda

Los ensayos de toxicidad aguda y actividad de esterasas en funcién de la
concentraciéon de cada insecticida fueron realizados siguiendo el protocolo de
USEPA 1996, para organismos acudticos, utilizando juveniles de C. auratusy O.
mykiss. Se colocaron 8 peces por pecera (1 pez cada 2 litros de agua). Las
diferentes concentraciones de plaguicida y el correspondiente control se

realizaron al menos por duplicado. Las concentraciones medidas luego de
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extracciéon y cuantificacién por cromatografia gaseosa (secciones II-10.1 y II-
10.2) resultaron entre un 89 y 101% de las concentraciones nominales. El tiempo
de exposicion se establecié en 96 horas conforme lo recomendado para ensayos
de toxicidad aguda en peces, macroinvertebrados y anfibios (Stephan 1975). Los
peces fueron observados cada 12 horas registrandose el nimero de individuos
muertos y observando la existencia de signos visibles de intoxicacién aguda. La
condicion de mortalidad se determin6é mediante la ausencia de movimientos

respiratorios branquiales e inmovilidad corporal.

4.2.2 Actividad de Esterasas

La actividad de ChEs cerebrales y musculares se determind segin se
indica en la secciéon II-5.1, una vez finalizado el tiempo de 96 horas de
exposicion a concentraciones subletales o en al menos tres peces que
sobrevivieron a las concentraciones letales empleadas en los ensayos de
toxicidad aguda. Los ensayos a concentraciones subletales se realizaron
manteniendo las condiciones de carga de pez por litro y replicados detalladas
en la seccion II-4. 2.2. Estos ensayos se realizaron con paration, MeAz y
carbarilo empleando juveniles de C auratus y con MeAz y carbarilo empleando

juveniles de O. mykiss.

4.2.3 Inhibicién y Recuperacién de Esterasas

En los ensayos para evaluar el perfil de inhibicién y recuperacion de
enzimas esterasas, los peces fueron expuestos durante 96 horas a una
concentraciéon subletal del insecticida correspondiente a la minima
concentraciéon subletal que produce la médxima inhibicién en las curvas de
concentracion-respuesta y luego transferidos a peceras conteniendo agua libre

de téxico por tiempos que variaron de 96 horas a 35 dias.

Se determin6é la actividad de las enzimas colinesterasas
(acetilcolinesterasa y butirilcolinesterasa) y aliesterasas cerebral a 24, 48 y 96
horas de exposiciéon a una concentracion subletal de los insecticidas estudiados

y a diferentes tiempos luego de transferir los juveniles a medios libres de

53



I1. Materiales y Métodos

plaguicida, segin las técnicas indicadas en las secciones II-5.1 y II-5.2. Se

realizaron estos ensayos con ejemplares de las especies C. auratus y O. mykiss.

4.2.4 Inhibicién y Recuperacién de Esterasas en Exposiciones
Reiteradas

En los ensayos de exposiciones reiteradas con MeAz, se realizaron 3
periodos de exposicion de 48 horas seguidos inmediatamente cada uno por su
correspondiente periodo de 7dias de recuperacion en medio libre de insecticida.
En cada exposiciéon a MeAz se colocé a los peces (juveniles de O. mykiss) en
agua fresca conteniendo nueva soluciéon de plaguicida. En cada tiempo se
determinaron las actividades de esterasas de acuerdo a lo indicado en las

secciones II-5.1.

4.2.5 Efecto de Insecticidas sobre el Sistema Antioxidante y la Enzima
Detoxificante Aliesterasa

Se expusieron juveniles de trucha arcoiris siguiendo las condiciones
detalladas en el punto 4.1 (9 peces por pecera en 18L, cada concentracién al
menos por duplicado) a concentraciones subletales de metil azinfos (2,5 y 5
ng/L) o carbarilo (1 y 3 mg/L) durante 24, 48, y 96 horas. Se determin¢ la
actividad de las enzimas catalasa y glutation-S-transferasas (GST), y el
contenido de GSH enddégeno en higado y rifién de peces controles y expuestos;

segln se indica en las secciones II-5.5, 11-5.6 y 11-5.4.

Adicionalmente se midi6 la actividad de AliE hepatica segin la técnica

detallada en la seccién 11-5.2.
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4.2.6 Ensayos para evaluar el Perfil de Fosforilacién Proteica

Juveniles de trucha arcoiris (8 peces por pecera, por duplicado) fueron
expuestas in vivo a concentraciones subletales de MeAz (5 pg/L) y carbarilo (3
mg/L) durante 24 horas, siguiendo las condiciones detalladas en la seccion 4.1,
y posteriormente fueron procesados para realizar el protocolo de fosforilacion

proteica in vitro (seccion I1-6).

4.2.7 Ensayos para Evaluar los Niveles de Citocromo P450 1A

Se expusieron juveniles de trucha arcoiris para evaluar la induccién del
citocromo P450 1A, durante 24 horas a concentraciones subletales de MeAz (5
ng/L), y carbarilo (3 mg/L). Las muestras de higado obtenidas en este ensayo

fueron utilizadas asimismo para evaluar los niveles de proteina Hsp 70.

4.2.8 Evaluaciéon de los Niveles de Proteinas de Estrés

Las muestras provenientes del fraccionamiento de homogenados
obtenidos de cerebro de C. auratus y de cerebro, musculo e higado de O. mykiss
provenientes de los ensayos detallados en las secciones correspondientes al
punto II- 4, fueron empeladas para el anélisis de proteinas Hsp 60 y 70 por la

técnica de tincion con anticuerpo detallada en la seccién 11-8.3.

5 DETERMINACIONES ENZIMATICAS Y
ESPECTROFOTOMETRICAS

5.1 Determinacidn de la Actividad de Acetilcolinesterasa

La actividad enzimatica de AChE se determiné de acuerdo al método de
Ellman y col. (1961) con algunas modificaciones, en al menos tres peces

sobrevivientes de cada una de las concentraciones testadas en los diferentes
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ensayos (seccion II- 4.2). Cada concentracion se realiz6 al menos por duplicado.
La actividad se analiz6 ademds en ensayos de Inhibicion y recuperacion

(seccion II- 4.2.3) y exposiciones reiteradas (seccion 11-4.2.4).

Los peces fueron colectados en hielo, lavados en agua helada, pesados y
muertos por decapitaciéon. Todo el cerebro se extrajo y se homogeneiz6 en 10
volamenes de buffer Tris/HCI 20 mM, pH: 7,5 conteniendo 0,5 mM EDTA. Se
extrajo musculo de la porcién dorsal central de los juveniles y luego de pesado

se homogeneizo6 en 10 volimenes del mismo buffer.

La medicion cinética de la actividad de AChE se realizé a temperatura
ambiente en un volumen final de 1,03 mL de buffer fosfato de sodio 100 mM,
pH 8 conteniendo 5,5-ditio-2-bis-nitrobenzoato (DTNB), 0,75 mM acetiltiocolina
iodada y 40-50 mg de proteina total de cerebro. En musculo la mediciéon de la
actividad enzimatica de ChE se realiz6 siguiendo la técnica antes mencionada,
utilizando como sustrato acetiltiocolina, y colocando en cada cubeta de medida
13-27 mg de proteinas correspondientes al sobrenadante de 3000 x g obtenido

en centrifuga refrigerada a 4°C.

El delta de absorbancia se registr6 de manera continua durante al menos
2 minutos a una longitud de onda de 412 nm en espectrofotémetro (Shimadzu
UV-visible) y fue corregido por absorbancia de la muestra e hidrdlisis

espontanea no enzimaética del sustrato.

La actividad especifica se expresa como umol de acetiltiocolina
hidrolizada/ (minuto) (mg proteina). Los calculos se realizaron empleando el

coeficiente de extincién molar del DTNB 13,6 mM-! cm-1.

Debido a que el sustrato utilizado fue acetiltiocolina la enzima medida en
cerebro corresponde mayoritariamente a la acetilcolinesterasa (AChE) pero
como no se ha utilizado inhibidores selectivos especificos se la denominara

colinesterasa (ChE).
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5.2 Determinacién de Carboxilesterasas (Aliesterasas)

La actividad de las carboxilesterasas (aliesterasas) cerebrales y hepaticas
se realizé siguiendo la técnica de Caballero y col. (1991) con algunas

modificaciones.

En cerebro, la actividad se midi6 en el homogenado entero utilizado para
la mediciéon de ChE, en buffer Tris/HCI 20 mM, pH:7,5 conteniendo 0,5 mM
EDTA. En higado se utiliz6 el sobrenadante de 3000 x g del homogenado al 5%

peso en volumen en buffer 66 mM pH 7 con sacarosa 25 mM.

Se utiliz6 como sustrato p-nitofenilbutirato 1 mM final (disuelto
previamente en acetona) en un volumen final de 2,5 mL de buffer fosfato de
sodio 100 mM pH 8,0, conteniendo 5% de acetona, y 50 mg de proteinas de

sobrenadante de higado o 40 mg de proteinas de homogenado de cerebro.

El cambio en la absorbancia a 400 nm de longitud de onda fue
monitoreado espectrofotométricamente de manera continua por al menos 2
minutos. La actividad especifica se expres6 como pumoles de p-nitrofenol
producidos/(minuto) (mg de proteina) utilizando el coeficiente de extincién
molar del p-nitrofenol 18,6 mM1 cm-1. Los valores se corrigieron por hidrélisis

espontanea no enzimaética del sustrato.

5.3 Determinacién de Proteinas Totales

El contenido de proteinas totales en cada 6rgano se determiné de
acuerdo al método espectrofotométrico de Lowry y col. (1951) utilizando una

curva de calibracién con albimina bovina.
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5.4 Determinacién de Glutatién Reducido Endégeno (GSH)

La determinacién del GSH se realiz6 por el método de Ellman (1959), con
algunas modificaciones, como tioles no proteicos (Anguiano y col. 2001). Tort y
col. (1996) utilizaron esta técnica para cuantificar el contenido de GSH en
higado de O. mykiss y establecieron que los niveles citosdlicos de tioles no

proteicos correspondian principalmente al GSH.

Las muestras de los diferentes tejidos fueron homogeneizadas en 10
volimenes de buffer fosfato 66 mM pH 8. Las proteinas se precipitaron
mezclando un volumen del homogenado de tejido con un volumen de acido
sulfosalisilico (10%) o de acido tricloroacético (10%). Posteriormente las
muestras se centrifugaron a 10000 x g en microcentrifuga de mesa durante 15
minutos, y se determiné en el sobrenadante el contenido de sulfhidrilos no

proteicos.

Se coloc6 de hasta 100 pl de sobrenadante en un volumen final de 1,1 mL
conteniendo buffer fosfato 0,25 M, pH 8 y 5,5-ditio-2-bis-nitrobenzoato (DTNB)
1,5 mM. La absorbancia se midi6 luego de 15 minutos de incubacion, en
espectrofotometro a una longitud de onda de 412 nm. El contenido de GSH se
cuantificé utilizando una curva de calibracién de con GSH puro entre 0 y 8
nmoles. El contenido de GSH se expres6 por mg de proteina total en

homogenado o por g de peso fresco del 6rgano correspondiente.

5.5 Determinacién de la Actividad de Catalasa

Los 6rganos, higado y rifion fueron extraidos de los peces expuestos y
controles, en cada uno de los tiempos de exposiciéon correspondientes de
acuerdo al disefio de cada ensayo, pesados, y homogeneizados en 5 volimenes
de buffer fosfato de sodio 66 mM pH 7 con sacarosa 25 mM. Se trabajé luego

con el sobrenadante de 3000 x g obtenido en centrifuga refrigerada a 4 ° C.

58



I1. Materiales y Métodos

La actividad de catalasa se determind registrando
espectrofotométricamente de manera continua la disminucién de la absorbancia
del peréxido de hidrégeno a una longitud de onda de 240 nm (Beers y Sizer

1952).

En un volumen final de 3 mL de buffer 50 mM pH 7 conteniendo H202
25 mM se colocaron 9-11 mg de proteinas del sobrenadante de 3000 x g del
homogenado de higado o 35-50 mg de proteinas de sobrenadante de rifién en
cubeta de cuarzo y se registr6é de manera continua, a 25 ° C, la disminucién de la
absorbancia a 240 nm. Los valores de caida en la absorbancia fueron corregidos

por hidrolisis espontanea no enzimatica del sustrato.

La actividad especifica de catalasa se expres6 como mmoles de H2O2
hidrolizados/(minuto) (mg de proteina). Para los célculos de la actividad
especifica se utilizd el coeficiente de absortividad molar del peroxido de

hidrégeno, 40 M-1 cm-1.

5.6 Determinacién de la Actividad de Glutatién-S-Transferasa
(GST)

La actividad de la enzima GST se determiné de acuerdo al método de

Habig y col. (1974) con pequefias modificaciones.

La enzima se determin6 en sobrenadante de higado y rifién
homogeneizados previamente en 5 volimenes de buffer fosfato de sodio 66 mM

pH 7 con sacarosa 25 mM y centrifugados durante 15 minutos a 3000 x g a 4 ° C.

La mezcla de reacciéon contenia 0,5 mM de CDNB disuelto en acetonitrilo
y 2,5 mM de GSH como sustratos; 9-14 mg de proteinas de sobrenadante de
rifién o 14-18 mg de proteinas de sobrenadante de higado, en buffer fosfato de

sodio 100 mM pH 6,5 en un volumen final de 1 mL.

EL cambio en la absorbancia se registr6 de manera continua a 340 nM de

longitud de onda y la actividad se expres6 como umoles de CDNB conjugado
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por minuto por mg de proteina, utilizando el coeficiente de extincién molar
para el CDNB de 9,6 mM-1 cm-1. Los valores de actividad fueron corregidos

por reacciéon quimica espontanea entre ambos sustratos.

5.7 Cuantificacién de Perdxidos Lipidicos

5.7-1 Preparacién de los Extractos Lipidicos

La obtencion de los mismos se realizé de acuerdo a la técnica de Folch y
col. (1957). El higado fue extraido de los peces, pesado, homogeneizado en
cloroformo:metanol (1:1). El homogenado fue centrifugado a 3000 rpm durante
5 minutos. El sobrenadante fue separado, colocado en tubo de vidrio con tapén
esmerilado al que se le afiadieron los mL de cloroformo necesarios para obtener
una concentracién de cloroformo:metanol 2:1. Se re-extrajo el precipitado con 2
mL de cloroformo:metanol (2:1) y se centrifugé durante 5 minutos a 3000 rpm.
El sobrenadante fue separado y combinado con el anterior, lavado con 0,2 veces
el volumen con KCl al 0,88% con agitaciéon. Una vez separadas las dos fases, la
acuosa fue descartada y la interfase fue lavada dos veces con
cloroformo:metanol: KCI 0,88% (3:48:47) (Fase superior tedrica) sin agitacion. El
extracto lipidico asi obtenido fue gaseado con N2 y guardado a -20 °C hasta el
momento de ser utilizado. Al momento de realizar las determinaciones el
extracto fue evaporado hasta sequedad bajo atmésfera de N2 y resuspendido en
0,5 mL de cloroformo:metanol (2:1). Siempre se trabajé bajo atmoésfera de N2

para evitar la oxidacion.

5.7-2 Determinacién de Perdxidos Lipidicos

Se determiné la concentracion de perdxidos lipidicos por el método del

acido tiobarbittrico, en extracto lipidico. (Asakawa y Matsushita 1980).

En cada tubo de reacciéon se colocd, el extracto lipidico de las muestras
(0,1 a 0,2 ml) en acetona y se agregaron 2 mL de &cido tiobarbittrico 0,36%

(TBA), 1 mL de &cido tricloroacético 35% (TCA), 0,1 mL sulfato férrico 100mM,
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1umol de hidroxitolueno butilado (BHT). Luego de calentar a 100 °C durante 15
minutos y dejar enfriar se extrajo el producto de reaccién con el agregado de 1
mL de &cido acético glacial y 2 mL de cloroformo. La lectura se realiz6 a una
longitud de onda de 532 nm Se realiz6 una curva de calibracién con 1,1,3,3
tetrametoxipropano (TMP) de 0 a 20 nmoles como generador de MDA. Los
resultados se expresaron como nmol TBARS (especies reactivas del &cido

tiobarbitdrico)/ mg fosfolipidos.

5.8 Determinacién de Fosfolipidos

La determinacién de fosfolipidos se realizé por el método de Rouser y
col. (1970).

Se tomaron 0,1 mL de extracto lipidico obtenido segun la técnica
detallada en la secciéon 5.7.1, se colocaron en tubo de vidrio y se evaporaron a
sequedad. Luego se incorp6 a cada tubo 0,65 mL de acido perclorico 70% y se
calenté a 160 °C hasta decoloraciéon completa (30 a 40 minutos). Cuando los
tubos se enfriaron completamente se agregdé a cada uno 3,3 mL de agua
destilada y posteriormente los reactivos: molibdato de amonio2,5% (0,5 mL) y
4cido ascorbico 10% 0,5 mL. Se calentaron las muestras 5 minutos a 100 °C
desarrollandose coloraciéon azul.

Los tubos de reaccién se analizaron en espectrofotémetro a 797 nm de
longitud de onda y se cuantificaron utilizando una curva de calibracion de
estindar de fosfato inorganico de 0 a 4 ug. Se realiz6 un blanco de reactivos
evaporando a sequedad 0,1 mL de cloroformo metanol 1:1 y siguiendo todos los

pasos posteriores de la técnica detallados anteriormente.
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6. FOSFORILACION DE PROTEINAS

La fosforilacién de proteinas se realizé de acuerdo a la técnica de Rubin y

col. (1982) adaptada por Randi y col. 1998, con algunas modificaciones menores.

6.1 Preparacién de las muestras

Finalizado el ensayo (seccién 4.5), los peces fueron colocados en hielo,
pesados y se extrajo el cerebro e higado completos. Luego de pesar los 6rganos
éstos fueron homogeneizados en 10 volimenes de buffer Hepes 25 mM pH 7,4
conteniendo sacarosa 250 mM vy los inhibidores de proteasas, aprotinina (2 pM)
y PMSF (2 pug/ml). Las muestras se colocaron inmediatamente en centrifuga
refrigerada (4 °C) para obtener las fracciones de trabajo. Se centrifugo a 1000 x g
15 minutos para obtener la fraccién nuclear (precipitado). El procedimiento se
repitid tres veces y posteriormente el sobrenadante se centrifugé nuevamente a
20000 x g 30 minutos para obtener la fraccién mitocondrial (higado) y

mitocondrial/sinaptosomal (cerebro).

6.2 Reaccidn de fosforilacidn

La reacciéon de fosforilacion se realiz6 de manera inmediata a la
obtencién de las fracciones subcelulares. Se utiliz6 como buffer de reaccién
Hepes 50 mM pH 7,0 conteniendo: 30 mM MgCl», 0,32 mM EGTA y 10mM de
2B-mercaptoetanol. En cada tubo de reaccion se colocé en un volumen final de
100 pl; 100 o 150 ug de proteina de la fraccién correspondiente (resuspendidas
en buffer de reaccion), iniciando la reaccion con el agregado de ATP 2uM, 20
uCi de 32PyATP. Luego de 1, 5 o 10 minutos de incubacién en un bafio a 30 °C
con agitacion, la reaccién se finalizé con el agregado de 50 uL de buffer de
“cracking” concentrado (buffer Tris 30 mM pH 7,8, SDS 9% p/v, 2B-
mercaptoetanol 6% v/v, sacarosa 10% p/v, azul de bromofenol 2% p/v). Las

muestras fueron calentadas posteriormente a 100 °C durante 3 minutos.
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Se incluyeron también en el ensayo los inhibidores especificos de tirosina
fosfatasas (ortovanadato, 200 uM) y de tirosina quinasas (genisteina, 2,5 uM)
colocdndolos en el medio de reaccién, y preincubando durante 10 minutos antes

de iniciar la reaccién con 32PyATP.

Posteriormente las muestras se guardaron a -20 °C hasta ser procesadas
por electroforesis de proteinas (SDS-PAGE 10%) seguida de autorradiografia

(seccion 1I-7.1).

7- SEPARACION ELECTROFORETICA DE PROTEINAS

7-1 En geles desnaturalizantes: SDS-PAGE

La electroforesis desnaturalizante en geles de poliacrilamida SDS-PAGE
se realiz6 segun la técnica de Laemmli (1970). Se utiliz6 el equipo Mini Protean
II de BioRad y Hoefer miniVe, Amersham Pharmacia Biotech, para geles

verticales en placa.

7-+.1 Composicién de los geles

Los porcentajes de acrilamida/bisacrilamida del gel de separacién
variaron entre 7 y 12%, y en el gel de concentracion fue del 5%. La proporcién

de acrilamida /bisacrilamida se mantuvo constante (30 / 0,8 % p/v).

- La composicion final del gel de separaciéon fue Tris-HCl 375 mM pH 8,8
conteniendo EDTA 2 mM; SDS 0,1% p/v; y cantidad necesaria de acril/bisacril-
amida (30,8 %p/v).

- La composicién final del gel de concentracion fue Tris-HCI 125 mM pH 6,8
conteniendo EDTA 2 mM, SDS 0,1% p/v, y cantidad necesaria de acril / bisacril-
amida (30,8 %p/v).

- El buffer de electrodo utilizado fue Tris 50mM - Glicina: 0,38 M,; pH 8,3; SDS:
0,1%.
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7-4.2 Preparacién de las muestras

Se mezclo 1 volumen de homogenado con 1 volumen de buffer de
“cracking” (buffer de siembra): COsNaz pH 7,5, 2,5% p/v , SDS 5 % p/v, B
mercapto etanol 1 % v/v, sacarosa (o glicerol) 10 % p/v, y como marcador de

frente azul de bromofenol 2% p/v.

Las muestras provenientes de fosforilacion in vitro en las que la
incubacién finaliza con el agregado de buffer de “cracking” concentrado, se

sembraron directamente en los geles de SDS-PAGE correspondientes.

7-+.3 Separacidn Electroforética

La corrida electroforética se realizé a intensidad de corriente constante
de 20 mA por gel, aproximadamente 2,0 -2,5 horas. Posteriormente se procedié

al revelado detallado en secciones II- 8.1 y II- 8.3.

7-2 En Geles Nativos

Se realizaron electroforesis discontinuas y en condiciones no
desnaturalizantes siguiendo la técnica de Davis (1964). El porcentaje de
acrilamida de los geles de corrida fue del 7,5% y el de los geles de concentracién
del 2,5%. La proporcién de acrilamida /bisacrilamida se mantuvo constante
30/0,8 % p/v para los geles de separacion y 10/2,5 p/v para los geles de

concentracion.

- La composicion final del gel de separaciéon fue Tris-HCl 375 mM pH 8,9

conteniendo cantidad necesaria de acril/bisacril-amida (30,8 %p/v).

- La composicién final del gel de concentracion fue Tris-HCI 125 mM pH 6,8

conteniendo cantidad necesaria de acril/bisacril-amida (12,5 %p/v).

- El buffer de electrodo utilizado fue Tris 50mM, Glicina 0,38 M, pH 8,3.
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Las corridas electroforéticas se realizaron a intensidad constante de 15 a 20 mA

por gel a 4°C.

7-2.1 Preparacién de las muestras

Las muestras de cerebro y musculo fueron homogeneizadas en buffer
Tris-HCI 20 mM pH 7,5 conteniendo 10% de sacarosa. Antes de la siembra se

agrego el colorante y marcador de frente azul de bromofenol (1% p/v).

8.REVELADO DE GELES

8.1 Tincidn Inespecifica

La tincién inespecifica de proteinas totales luego de la separaciéon
electroforética de las proteinas se realiz6 con azul brillante de Coomassie. Los
geles se colocaron en la solucion colorante (metanol 40% v/v, dcido acético 10%
v/v, y azul brillante de Coomasie 0,1%) hasta tincién total y se decoloraron
hasta la apariciéon de bandas nitidas en la soluciéon decolorante (40% v/v y

acido acético 10% v/v).

8.2 Determinacion de Actividades de Esterasas en Gel

8.2.1 Actividad de Esterasas Totales

La actividad de esterasas totales en gel “en condiciones nativas” se
determiné incubando el gel al finalizar la corrida electroforética en 100 mL de
Buffer Fosfato 0,05 M, pH 6,5 conteniendo 2 mL de cada uno de los sustratos
empleados: a-naftil acetato 2% v/v en acetona y B-naftil acetato 2% v/v en

acetona; y 2 mg del colorante Fast Garnet (Sigma).

Luego de la apariciéon de bandas nitidas se descarto la solucion y se lavé
el gel con agua destilada, colocandolo luego en una solucién de acido acético 7,5

N.
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8.2.2 Actividad de Colinesterasas

La actividad de ChE en gel “en condiciones nativas” se determiné
siguiendo la técnica de Karnovsky y Roots (1964). El gel se incub6 en agitacion
y oscuridad 30 a 60 minutos en un volumen final de 20 mL conteniendo 13 mL
de Buffer acetato de sodio 0,1 M pH 5,6; el sustrato acetiltiocolina iodada 10 mg;
2 mL de citrato de sodio 0,1 M; 2 mL de sulfato de cobre 30 mM; 1 mL de agua
destilada y 1 mL de ferricianuro de potasio 5 mM. La reacciéon se frend
descartando la solucién de incubacion y lavando el gel con agua destilada.

Luego se lo colocé en una solucién de acido acético 7,5 N.

8.3 Revelado con Anticuerpos Especificos

Previamente a realizar la tincién con un anticuerpo especifico las
proteinas se electro-transfirieron del gel a una membrana de nitrocelulosa o

PVDE.

8.3.1 Electrotransferencia

La transferencia del gel de poliacrilamida a la membrana de nitrocelulosa
o PVDF se realiz6 siguiendo la técnica de Towbin y col. (1979). Se utiliz6 como
buffer de transferencia Tris 20 mM pH 8,3 conteniendo glicina 150 mM vy

metanol 20 % v/v.

La membrana de PVDF se activé previamente 1 minuto en metanol y se
enjuagd posteriormente en agua destilada durante 5 minutos. La membrana
correspondiente y los papeles de filtro se colocaron en buffer de transferencia
durante 20 minutos. Al termino de la corrida electroforética el gel se equilibré

durante 10 minutos en buffer de transferencia.

La transferencia se realiz6 a 100 V constantes durante 1 a 2 horasoa 60 V

constantes durante toda la noche (a 4°C).
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Las membranas se tifieron de manera reversible con una solucién de Rojo
Ponceau (0,5% p/v en acido acético 0,1% v/v) durante 5 a 10 minutos,
destifiendo con agua destilada durante 1 a 2 minutos a fin de verificar la
correcta transferencia de las proteinas. Posteriormente se destifieron
completamente con agua destilada para proceder a la tincién con anticuerpos

especificos.

8.3.2 Tincidn con Anticuerpos Especificos

La tincién con anticuerpos especificos (“western blot”) se realizé

utilizando un sistema amplificado de biotina /avidina fosfatasa alcalina.

Se utilizaron como anticuerpos primarios las  siguientes
inmunoglobulinas G de raton :
-Anti-Hsp 60 (monoclonal, contra la proteina Hsp 60 recombinante

humana, Sigma).

-Anti-Hsp 70 (monoclonal, contra la forma inducible de Hsp70

recombinante humana, Stressgen).

-Anti Hsp/hsc 70 (monoclonal, contra las isoformas inducible y

constitutiva Hsp/Hsc 70 recombinante humana, Stressgen).

-Anti-CYP1A (monoclonal, contra péptido sintético correspondiente a la
secuencia de aminoacidos 277-294 del citocromo P450 1A de O. mykiss,

Biosense Lab.).

Se empleé como anticuerpo secundario (para detectar los anticuerpos
primarios) suero de cabra contra el fragmento Fab de inmunoglobulina G de
raton (“anti-mouse” IgG Sigma), conjugado con biotina. La biotina forma un
complejo especifico con avidina acoplada a fosfatasa alcalina (Sigma). La
deteccion y desarrollo de color se realiz6 con los sustratos para la enzima
fosfatasa alcalina, 5-bromo-4-cloro-indolil-fosfato (BCIP) y azul nitro-tetrazolio

(NBT), generandose un producto precipitado e insoluble color ptrpura.
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Se utilizaron las siguientes soluciones buffer de incubacién y lavado:

» Buffer TBS: Tris-HCI 50 mM pH 7, cloruro de sodio 200 mM.

» Buffer TBST: Tris-HCI 50 mM pH 7, cloruro de sodio 200 mM, detergente
tween 20 0,05% v/v.

> Buffer TBS-albumina: Tris-HCl 50 mM pH 7, cloruro de sodio 200 mM,

albumina bovina 3% p/v.

» Bulffer Sustrato: buffer Tris 100 mM pH 9,5; NaCl 100mM, MgCl> 50 mM.

8.4. Revelado por Autorradiografia

Los geles de electroforesis proteica obtenidos al sembrar las muestras
provenientes de la fosforilacién in vitro, fueron sometidos a electrotransferencia
a membranas de PVDF o fueron secados para posteriormente exponer a las
placas radiograficas en oscuridad.

La exposicion en oscuridad y a -20°C fue de 20 a 30 dias, al termino de
los cuales las placas de rayos X (CP- BU AGFA) fueron reveladas empleando
revelador radiogréafico para revelado manual (AGFA) y fijador radiografico
(AGFA).

Las imagenes digitales de las los “western blot” y las autorradiografias
fueron analizadas por el programa Image/] (disponible en el sitio de Internet

http:/ /rbs.info.nih.gov).

9. BIODISTRIBUCION DEL INSECTICIDA PARATION

9.1 Exposicidn a paratién

Juveniles de carpa fueron expuestos a la concentracién subletal de 50
ug/L de #C-Paratiéon (Sigma, marca uniforme en anillo, diluido en paratién

Estandar EPA, 200 Bq/pg) durante 24, 48 y 96 horas. Finalizado el tiempo de
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exposicion los peces fueron colocados en hielo, pesados, y se separd y peso el

higado, cerebro, branquias, y la carcaza.

9.2 Extraccién y cuantificacién

Se realiz6 la extraccion del paratiéon en cada oérgano y carcaza de los
peces utilizando en cada caso 10 volimenes de acetona. Se efectué una re-
extraccion con otros 10 volimenes de acetona y agregd mads solvente para
llevar las muestras a un volumen fijo. Se tomaron alicuotas entre 0,4 y 2 ml para
realizar la cuantificacién. Los estudios comparativos por cromatografia gaseosa
indican que no se producirian metabolitos radiactivos del paratiéon que se co-
extraigan en la fase organica, dentro de los ocho dias de exposicién en sistemas

acuaticos multiespecificos (Venturino y col. 1999).

La cuantificaciéon del paratiéon se realizé por centelleo liquido en el
contador Wallac WIN spectral, utilizando solucién centelladora “Optifase

Hisafe 3” de Perkin Ellmer.

10. EXTRACCION Y CUANTIFICACION DE INSECTICIDAS POR
CROMATOGRAFIA GASEOSA

10.1 Extraccidén

Se realiz6 una extraccion liquido-liquido, utilizando un litro de muestra
de la solucién de insecticida OF o carbamato de las peceras y tres porciones de
75,75, y 50 mL de cloruro de metileno (US-EPA 1984). En cada paso se agit6 en
ampolla de decantaciéon 2 minutos dejando reposar posteriormente al menos 10

minutos, hasta la separaciéon completa de las fases.

Los extractos de las muestras se concentraron en evaporador rotativo,

con aplicacion de vacio y posteriormente en tubo cénico bajo atmdsfera de N2 y

69



I1. Materiales y Métodos

finalmente se resuspendieron en 1 mL de hexano antes de su inyeccion en el

cromatografo gaseoso.

10.2 Cuantificacidn

La cuantificacién se realizé6 por cromatografia gaseosa utilizando el
método de estdndar externo, con un detector nitrégeno/fésforo en el caso de los

OFs, y FID para el carbamato.

1. DECONTAMINACION DEL MATERIAL UTILIZADO

Al finalizar los ensayos se colocé hidréxido de sodio técnico en las
peceras conteniendo solucion de insecticidas carbamatos o fosforados durante
48 horas. Estos insecticidas se hidrolizan completamente en medio alcalino en
menos de 24 horas. Posteriormente se descart6 la solucién y se decontaminaron
las peceras 24 horas mas con detergente para material de laboratorio (Extran
alcalino, Merck). A continuacién se lavaron con el mismo detergente.
Finalmente se realiz6 un enjuague con acetona pura calidad analitica y
posteriormente nuevamente con abundante agua. Se realizaron controles de
contaminacién remanente analizando por cromatografia gaseosa muestras del
agua de las peceras. Las mismas no se reutilizaron hasta tanto no estuvieran
libres de todo residuo (nivel de deteccion inferior al limite de detecciéon del

método).

Todo el material de vidrio y descartable utilizado se decontaminé
sumergiendo en solucién de hidréxido de sodio 2N durante 24 horas. Luego se
enjuagd y se colocé en sonicador durante 40 minutos, en solucién de Extran

alcalino.

Los restos biol6gicos no utilizados en los ensayos fueron colocados en un

recipiente conteniendo hidréxido de sodio 2N antes de proceder a su descarte.
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Con el material utilizado con 32P se procedi6 de acuerdo a las normativas
vigentes de la Autoridad Regulatoria Nacional. Todo el material fue aislado
convenientemente y transcurrido el tiempo necesario para el decaimiento de la

actividad fue descartado de la manera habitual.

12. ANALISIS ESTADISTICOS

Las concentraciones letales cincuenta, noventa y diez (CLso, CLoo y CL10)
y sus correspondientes intervalos del 95% de confianza fueron calculadas por

analisis probit (Finney 1971).

Las concentraciones de efecto no observable para mortalidad (NOEC)
fueron calculadas por andlisis de la varianza y test a posteriori de la minima
diferencia significativa (ANOVA-LSD), como la maxima concentracién que no
present6 diferencias significativas con el control. Los valores de efecto esperado
a dichas concentraciones fueron estimados de la regresiéon probit de acuerdo a

lo propuesto por Crane y Newman (2000).

Los resultados obtenidos de las cuantificaciones de actividad enzimatica
y otras medidas espectrofotométricas se analizaron por anélisis de varianza
(ANOVA-LSD). En los ensayos de inhibicién y recuperacion de la actividad
enzimatica de ChE, los datos fueron analizados por ANOVA FACTORIAL
considerando como variables independientes tiempo de exposicion y
tratamiento (control y expuestos al insecticida correspondiente), evaludndose la

interaccion entre variables.

En todos los casos en los que se aplico6 ANOVA, la normalidad de los datos se
evaluo por el test de Lilliford y mediante el grafico de probabilidad logaritmica.

La homoscedasticidad se evalu6 por el test de Levene.

La concentracion inhibitoria cincuenta considerando como efecto la ChE
cerebral o muscular, se calculé por regresiéon no lineal, utilizando la siguiente

férmula:
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Actividad Control

Actividad Remanente = 0

1+ [Ins]
ClIso

Donde, [Ins]: es la concentracion del insecticida y Clsp: es la concentraciéon

inhibitoria cincuenta.

La comparacion entre los valores obtenidos de Clso para cerebro y
musculo de O. mykiss se realiz6 mediante una prueba de hipétesis utilizando el

test de “Student”.
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III. RESULTADOS

1. TOXICIDAD AGUDA

Los valores de CLso a 96 horas de exposicion de los insecticidas
ensayados en Carassius auratus y Oncorhynchus mykiss se presentan en las tablas
5y 6. Al comparar las correspondientes CLso obtenidas tanto con carasius como
con trucha arcoiris, se observa para ambas especies una mayor susceptibilidad a
los OFs ensayados que a carbarilo. Sin embargo, los juveniles de trucha arcoiris
resultaron 771 veces mas susceptibles a metil azinfos que a carbarilo, mientras
que los carasius resultaron sélo 2 veces mas susceptibles a los OFs que al
carbamato (Tablas 5 y 6). Se observé también que la respuesta a los toxicos
presenta diferencias sustantivas entre especies. Los juveniles de O. mykiss
fueron 1000 veces mas susceptibles que los juveniles de C. auratus a metil
azinfos, mientras que la susceptibilidad de O. mykiss al carbarilo fue 2,6 veces

mayor que la de carasius.

Las curvas probit de concentraciéon respuesta obtenidas en todos los
casos presentan una elevada pendiente evidenciando una respuesta muy
homogénea a los toxicos. Esto se evidencia en el estrecho rango de

concentraciones contenido entre los valores de CL10 y CLoo (Tablas 5 y 6).

Se determinaron ademas los valores de NOEC como la mayor
concentraciéon que no presentan efectos significativos por ANOVA respecto de
los controles, considerando mortalidad como punto final del ensayo. Los datos
se presentan en las tablas 5 y 6. De acuerdo al andlisis probit los valores de
NOEC en todos los casos tendrian una probabilidad de mortalidad menor o

igual al 1%, excepto para carbarilo en C. auratus que fue del 2%.

En los juveniles de ambas especies se observaron signos visibles de

intoxicaciébn a concentraciones en las cuales se produjo mortalidad. En
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presencia de los OFs (3 mg/L de MeAz y 5 mg/L de Ptn para C. auratus y 0,004
mg/L de MeAz para O. mykiss) se evidenciaron pérdidas del equilibrio,
alteraciones en la nataciéon de los peces, hiper-reactividad frente a estimulos e
inmovilidad por contraccién muscular junto con hiperventilaciéon de branquias
antes de la muerte. En algunos peces luego de la exposicion a MeAz, se
observaron derrames vasculares en la zona ocular y opercular. En presencia del
carbarilo se observé una disminucién en la movilidad general del pez, pérdida

del equilibrio y contraccién generalizada del cuerpo.

Tabla 5: Toxicidad aguda del paration, metil azinfos y carbarilo sobre

juveniles de Carassius auratus

Plaguicidas Mortalidad
CLso » P CLgo P CLy 2P NOEC b«
(95% IC) (95% IC) (95% IC)
Paration 6,5 7,7 52 2,5
56-71) (6,9-12,6) (31-58) (<LC1, n.e.)
Metil Azinfos 7,2 972 5,6 3,0
(6,4-82) (8,1-13,6) (39-64) (<LC1, n.e.)
Carbarilo 13,9 18,0 10,6 9,0

(121-159) (158-297)  (64-122) (LC2,4,1-10,9)

a: Calculado por andlisis probit.

b: Concentraciones nominales en mg/L, los valores medidos por CG difieren menos de
un 10% en todos los casos.

c: NOEC determinado por ANOVA. Valores esperados de efecto y limites de confianza
determinados por analisis probit. n.e = IC no estimable por la regresion.
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Tabla 6: Toxicidad aguda del metil azinfos y carbarilo sobre juveniles de

Oncorhynchus mykiss

Plaguicidas Mortalidad
CLso P CLgp 2P CLyo 2P NOEC b«
(95% IC) (95% IC) (95% IC)
Metil Azinfos 0,007 0,012 0,004 0,003

(0,004 - 0,009) (0,010 -0,026) (0,001 - 0,006) (LC1, 0,000 - 0,0004)
Carbarilo 5,40 8,12 3,60 2,6
(4,27 -6,18) (6,90 -13,70) (1,65 - 4,46) (LC1, 0,90-3,79)

a: Calculado por andlisis probit.

b: Concentraciones nominales en mg/L, los valores medidos por CG difieren menos de
un 10% en todos los casos.

c¢: NOEC determinado por ANOVA. Valores esperados de efecto y limites de
confianza determinados por analisis probit.

2. BLANCOS PRIMARIOS DE ACCION

2.1 Inhibicidn de la Actividad de Esterasas

2.1.1 ChE cerebral de C. auratus

La actividad de ChE cerebral de C. auratus disminuy6é de manera
pronunciada y en forma dependiente de la concentracién luego de 96 horas de
exposicién a concentraciones subletales de MeAz (Figura 17). La concentracién
subletal de 0,05 mg/L (144 veces menor que la CLs0) produjo una inhibicién del
50% de la actividad control de la enzima (concentracién inhibitoria cincuenta
ClIs0 0,05 £ 0,002 mg/L), y por encima de 0,1 mg/L del insecticida se alcanzé
una inhibicién de ChE del 90-95%, sin observarse mortalidad ni signos externos
evidentes de intoxicacion. Todas las concentraciones ensayadas provocaron una

inhibicion altamente significativa con respecto al control.
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De manera similar a lo ocurrido en presencia de MeAz, la actividad de
ChE cerebral de C. auratus presenté una inhibicion dependiente de la
concentracion luego de 96 horas de exposicion a concentraciones subletales de
Ptn (Figura 18). La concentracién subletal de 0,05 mg/L de Ptn (130 veces
menor que la CLso) provocé una disminucién de la actividad enzimatica del
86% y superando los 0,1 mg/L se obtuvo mas del 90% de inhibicién enzimatica.
Al igual que con MeAz esta pronunciada inhibicién no provocé mortalidad en
los peces ensayados, asi como tampoco las alteraciones en el comportamiento
observadas al ensayarse concentraciones letales. El valor de Clso obtenido fue

<< 0,05 mg/L.
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Figura 17: Actividad Especifica de ChE cerebral de C. auratus en
funciéon de la concentracion de MeAz, luego de 96 horas de
exposicion. Los valores de dos experimentos (media * ES de
cuadruplicados) con distinta letra difieren significativamente (p< 0,05)
por ANOVA-LSD. Inserto: Porcentaje de inhibicién de ChE respecto al
control.
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Figura 18: Actividad Especifica de ChE cerebral de Carassius
auratus en funcién de la concentracion de paratiéon luego de 96
horas de exposicion. Los valores de dos experimentos (media * ES de
cuadruplicados) con distinta letra difieren significativamente (p<
0,05). Inserto: Porcentaje de inhibicién de ChE respecto al control.
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Figura 19: Actividad Especifica de ChE cerebral de Carassius
auratus en funcion de la concentracion de carbarilo luego de 96
horas de exposicion. Los valores de dos experimentos (media + ES de
cuadruplicados) con distinta letra difieren significativamente (p<
0,05). Inserto: Porcentaje de inhibicién de ChE respecto al control.
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El carbarilo resulté un inhibidor menos potente de la enzima cerebral de
C. auratus a concentraciones subletales comparado con los dos insecticidas OFs
ensayados. El valor de Clso obtenido es mas de 50 veces mayor que el
correspondiente a MeAz y Ptn (2,62 £ 0,580 mg/L). La menor concentracién que
produjo una inhibicién significativa (23%) fue de 0,9 mg/L. A concentraciones
mayores, que resultaron letales, se alcanz6 una inhibicién méxima del 86%. El
perfil del gréafico incluido en el inserto mostr6 un aumento gradual de la

inhibicién en funcién de la concentracién del insecticida (Figura 19).

2.1.2 ChE cerebral y muscular de O. mykiss

La actividad de ChE cerebral de O. mykiss expuestos 96 horas a MeAz
disminuy6 abruptamente en forma dependiente de la concentracién, de manera
semejante a lo observado con C. auratus, aunque las concentraciones efectivas
fueron de 2 a 3 6rdenes de magnitud menores (Figura 20), asi como también el
valor de Clsp obtenido (Tabla 7). La menor concentraciéon ensayada (0,1 ug/L)
no present6é una inhibicién significativa. En todas las demds concentraciones
ensayadas el valor de ChE cerebral present6é diferencias significativas con el
valor control. Con 0,5 pg/L se alcanzé el 52% de inhibicién y con
concentraciones mayores de 3 ug/L y 10 pg/L se obtuvo una inhibicién casi
completa de la enzima, del 90% y 94% respectivamente (Figura 20). Sin embargo
hay que destacar que la concentraciéon de 3 ug/ L no produjo mortalidad alguna
de los juveniles de O. mykiss a pesar de la alta inhibicion de ChE cerebral
observada. Esta situacién se asemeja a la encontrada en C. auratus expuestos a

concentraciones subletales de los OFs.

La ChE muscular result6 inhibida por el MeAz en forma dependiente de
la concentracién. Sin embargo, fueron necesarias concentraciones mayores (2 a 3
veces) del insecticida para provocar una inhibicién similar a la obtenida con
enzima cerebral (Tabla 7, Figuras 20 y 21). Efectivamente, la inhibicién de la

enzima muscular resulté significativa solo a partir de 3 ug/L, en parte debido a
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la dispersion de los valores controles y también a la escasa inhibicién alcanzada
con las concentraciones menores (0,1 a 1 pg/L). Con una concentracién de 10
ug/L (1,4 veces mayor que la CLso) se alcanza una inhibicién casi total de la
enzima (96%). El valor de Cls0 de la enzima ChE fue 2 veces menor para la

enzima cerebral que para la correspondiente de musculo (Tabla 7).

Luego de la exposicién a carbarilo, se observé también una disminucién
de la actividad de ChE cerebral de O. mykiss pronunciada y dependiente de la
concentracién. La menor concentracién ensayada correspondiente a 0,005 mg/L
caus6 una inhibicién enzimatica significativa del 37%. A partir de la siguiente
concentracion ensayada (0,010 mg/L) la caida de la actividad especifica de ChE
resulté altamente significativa con respecto al control, alcanzando un 94% con

las concentraciones mayores (5,9 a 6,78 mg/L) (Figura 22).

Coincidentemente a lo observado para el MeAz, la ChE de musculo
present6 una inhibiciéon dependiente de la concentracién de carbarilo, pero en
menor proporcion que la observada en cerebro. Esta diferencia de inhibicién de
la enzima cerebral y muscular se observa en los valores de Clso obtenidos en
cada caso. Puede observarse ademés que las diferencias en las Clso sobre la ChE
cerebral y muscular fueron mas notorias para carbarilo (14x) que para MeAz
(2,5x) (Tabla 7). La disminucién de la actividad luego de la exposicién a 0,005
mg/L no fue significativa. Luego de la exposicion a 0,05 mg/L la inhibicién
resulto estadisticamente significativa (27%) y a partir de la concentraciéon de 5,9

mg/ L la inhibicién fue practicamente total (92%) (Figura 23).
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Figura 20: Actividad Especifica de ChE cerebral de O. mykiss en
funcién de la concentracién de MeAz luego de 96 horas de exposicion.
Los valores (media = ES de triplicados) con distinta letra difieren
significativamente (p< 0,05). Inserto: Porcentaje de inhibiciéon de ChE
respecto al control.
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Figura 21: Actividad Especifica de ChE muscular de O. mykiss en funcién
de la concentracion de MeAz luego de 96 horas de exposicién.. Los
valores (media + ES de triplicados) con distinta letra difieren
significativamente por ANOVA-LSD (p< 0,05). Inserto: Porcentaje de
inhibicién de ChE respecto al control.
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Figura 22: Actividad Especifica de ChE cerebral de O. mykiss en
funcion de la concentracion de carbarilo (96 h-exposicion).. Los
valores de dos experimentos (media + ES de triplicados) con distinta
letra difieren significativamente (p< 0,05) por ANOVA-LSD. Inserto:
Porcentaje de inhibicién de ChE respecto al control.
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Figura 23: Actividad Especifica de ChE muscular de O. mykiss en
funcion de la concentracion de carbarilo (96 h-exposicion).. Los
valores (media + ES de triplicados) con distinta letra difieren
significativamente (p< 0,05) por ANOVA-LSD. Inserto: Porcentaje de
inhibicién de ChE respecto al control.
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Tabla 7: Concentracion Inhibitoria Cincuenta (Clso) para ChE
de Oncorhynchus mykiss

Insecticidas Clso (pg/L)2

ChE cerebral ChE muscular
Metil Azinfos 0,42 +0,11 1,05 + 0,23*
Carbarilo 19,24 + 4,49 270 + 62,23*

a: Calculada por regresion no lineal. Valores ajustados a partir de datos
de las figuras 21, 22, 23 y 24.

*Denota diferencias significativas con el valor de Clsy correspondiente a
cerebro, calculadas por prueba t, p< 0,01.

2.2 Aliesterasa hepdtica de O. mykiss

Se determind la actividad de AliE hepatica en experimentos realizados a
fin de evaluar su capacidad detoxificante en O. mykiss. La enzima resulto
significativamente inhibida a concentraciones subletales de MeAz y de
carbarilo. Concentraciones de 2,5y 5 pg/L de MeAz causaron una inhibicién de
la actividad enzimética en forma dependiente de la concentracién y del tiempo
siendo de 19% y 38 % a las 24 horas y alcanzando una disminucién del 47% y

55% respectivamente a las 96 horas (Figura 24).

Del mismo modo a lo ocurrido en la exposicién a MeAz, la actividad de
AliE hepatica mostré una inhibicion significativa luego de la exposicion a1y 3
mg/L de carbarilo que varié entre un 60% a las 24 horas hasta un 70% de
inhibicién al finalizar el ensayo (Figura 25). Al analizar el comportamiento en
funcién del tiempo se destaca una mayor rapidez en la cinética de inhibicién de
la enzima en presencia de carbarilo, comparado a lo ocurrido en la exposicion a
MeAz, sin observarse diferencias significativas entre las 24 y 96 horas de
exposicion. Las concentraciones de este Gltimo insecticida ensayadas fueron 3

6rdenes de magnitud mayores que las ensayadas con MeAz.
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Figura 24: Actividad especifica de AIliE hepatica de O. mykiss en
funcion del tiempo de exposicion y la concentraciéon de MeAz. (Los
valores corresponden a la media * ES de triplicados. * Denota
diferencias significativas con respecto al control p<0,01 por ANOVA-
LSD).
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Figura 25: Actividad especifica de AliE hepatica de O. mykiss en
funcién del tiempo de exposicion y la concentracién de carbarilo. (Los
valores corresponden a la media + ES de triplicados. * Denota
diferencias significativas con respecto al control p<0,01 por ANOVA-
LSD).
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2.3 Inhibicién y Recuperacién de la Actividad de Esterasas

2.3.1Juveniles de C. auratus

Los perfiles de inhibicién y recuperacion de la actividad enzimaética de
ChE se evaluaron determinando la actividad de la enzima a 24, 48 y 96 horas de
exposicién a una concentracién subletal de los insecticidas estudiados y a
diferentes tiempos luego de transferir los juveniles a medios libres de
plaguicida. La concentracién utilizada en cada caso correspondié a la minima
concentracion subletal que produjo la méaxima inhibicién de ChE en las curvas
de concentracion-respuesta. También se midié6 la actividad de
butirilcolinesterasa (BChE), siendo la proporcién de la misma en cerebro de C.
auratus despreciable con respecto a la ChE total. Se determiné asimismo el perfil

de inhibicion y recuperacion de la actividad enzimatica de AliE cerebral.

La inhibicién alcanzada en la ChE cerebral de juveniles de C. auratus
luego de 24 horas de exposicion a 0,1 mg/L MeAz resultdé del 77%,
estadisticamente diferente a la obtenida al finalizar el periodo de 96 horas de
exposicion (94%). Durante el periodo de recuperacion, la actividad de la enzima
se increment6 en las primeras 72 horas un 5%, aumento leve que sin embargo
resulto estadisticamente significativo. Un incremento mayor de la actividad de
la enzima pudo observarse a largo plazo, luego de 35 dias de exposicion,
alcanzdndose un 84% de la actividad control. Si bien la recuperacién no fue
total, no se encontraron diferencias significativas con el valor control en ese

punto (Figura 26).

El perfil de inhibicién y recuperacion de la ChE cerebral de C. auratus
expuestos a 0,1 mg/L de paratiéon fue similar al obtenido con MeAz. La
inhibiciéon de la enzima vari6é desde un 93% a las 24 horas hasta un 95% a las 96
horas. Los valores de actividad obtenidos en funcién del tiempo de exposicion

no resultaron estadisticamente diferentes entre si (Figura 27).
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Figura 26: Inhibicion y recuperacién de la actividad especifica de ChE
cerebral de C. auratus expuestos a 0,1 mg/L de MeAz. El tiempo cero
(0) indica la finalizaciéon de los 4 dias de exposicion y el inicio del
periodo de recuperacién. Los valores (media + ES de cuadruplicados de
tratamiento) con distinta letra difieren significativamente entre si
(p<0,05) por ANOVA-LSD. () Porcentaje de Inhibicién.
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Figura 27: Inhibicion y recuperacién de la actividad especifica de ChE
cerebral de C. auratus expuestos a 0,1 mg/L de paration. El tiempo cero
(0) indica la finalizacién de los 4 dias de exposicion y el inicio del
periodo de recuperacion. Los valores (media * ES de cuadruplicados de
tratamiento) con igual letra no difieren significativamente entre (p<0,05)
por ANOVA-LSD. () Porcentaje de Inhibicién.
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En el periodo de recuperacion, la actividad de ChE remanente presento
un leve incremento luego de 48 horas, siendo el valor alcanzado
significativamente diferente del correspondiente a las 96 horas de exposicion.
La recuperacion result6 altamente significativa a partir de los 7 dias de haber
sido transferidos los juveniles al medio libre de insecticida. Sin embargo al
finalizar el periodo de recuperacion ensayado (35 dias) solo se alcanzé un 63%
del valor de actividad control. Todos los valores de actividad durante la
exposicién y recuperacion resultaron diferentes de los valores controles en

forma altamente significativa (Figura 27).

El perfil obtenido luego de la exposiciéon a 3 mg/L de carbarilo resulté
sustancialmente diferente de los obtenidos con ambos OFs ensayados. La
inhibicién enziméatica se mantuvo en un 71% al 68% luego de 24 a 96 horas de
exposicién. La recuperacion de la actividad fue mas répida, y se alcanzé el 60%
del valor control luego de 8 horas desde la transferencia de los peces a medio
libre de insecticida. El aumento posterior fue mas gradual llegando la actividad
remanente al 75% del valor control luego de 96 horas de recuperacion (Figura

28).

El perfil temporal de inhibiciéon y recuperacion de ChE muscular de C.
auratus expuestos a 3 mg/L de carbarilo resulta similar al cerebral. Luego de
una inhibicién del 83% alcanzado a las 96 horas de exposicion, se produjo un
incremento inicial de la actividad arribando al valor control luego de 96 horas

de recuperacién (Figura 29).
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Figura 28: Inhibicién y recuperacién de la actividad especifica de ChE
cerebral de C. auratus expuestos a 3 mg/L de carbarilo. El tiempo cero
(0) indica la finalizacién de los 4 dias de exposicién y el inicio del periodo

de recuperaciéon. Los valores (media *

ES de cuadruplicados de

tratamiento) con igual letra no difieren significativamente entre si al nivel
de p<0,05 por ANOVA-LSD. () Porcentaje de Inhibicién.
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Figura 29: Inhibicién y recuperacién de la actividad especifica de ChE
muscular de C. auratus expuestos a 3 mg/L de carbarilo. El tiempo cero
(0) indica la finalizacién de los 4 dias de exposicién y el inicio del periodo

de recuperaciéon. Los valores (media *

ES de cuadruplicados de

tratamiento) con igual letra no difieren significativamente entre si al nivel
de p<0,05 por ANOVA-LSD. (') Porcentaje de Inhibicién.

87



II1. Resultados

2.3.2 Juveniles de O. mykiss

Los juveniles de O. mykiss expuestos a la concentracién subletal de 1ug/L
de MeAz durante 24 horas, presentaron una inhibiciéon del 58% de su ChE
cerebral. Posteriormente, a las 96 horas la actividad alcanzé una inhibicién
mayor del 70% con respecto al control que sin embargo no resultd
significativamente diferente del valor obtenido luego de 24 horas de exposicién

(Figura 30).

De manera similar a lo ocurrido con carasius, la recuperacion de la
actividad de ChE fue lenta, percibiéndose un leve aumento significativo de la
actividad remanente luego del primer dia y observandose atn una inhibicién

significativa del 38% luego de 21 dias de recuperacion (Figura 30).
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Figura 30: Inhibicion y recuperacion de la actividad especifica de ChE
cerebral de O. mykiss expuestos a 1 pg/L de MeAz. El tiempo cero (0)
indica la finalizacién de los 4 dias de exposicion y el inicio del periodo de
recuperacion. Los valores (media + ES de cuadruplicados de tratamiento)
con igual letra no difieren significativamente entre si al nivel de p<0,05 por
ANOVA-LSD. () Porcentaje de Inhibicion.
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El perfil de inhibicién y recuperacion de ChE muscular obtenido luego
de la exposicion a la misma concentracion subletal de MeAz (1 pg/L) present6
diferencias con el perfil cerebral anteriormente descripto. Durante el periodo de
exposicion, la inhibicién obtenida fue menor que la de ChE cerebral. A las 24
horas de exposicién dicha inhibicién resulté del 51% alcanzando el valor de

55% a las 96 horas (Figura 31).

Luego de transferidos los juveniles a medio libre de insecticida, no se
observo recuperacion significativa de la actividad remanente de ChE muscular
con respecto a la encontrada al finalizar el periodo de exposicion.
Efectivamente, la actividad mantuvo el mismo nivel de inhibicion, con escasas

variaciones, luego de 21 dias de recuperacion (Figura 31).

pecifica de ChE muscular
drolizada/min. x mg proteina)

Figura 31: Inhibicién y recuperacion de la actividad especifica de ChE
muscular de O. mykiss expuestos a 1 pg/L de MeAz. El tiempo cero (0)
indica la finalizacién de los 4 dias de exposicién y el inicio del periodo de
recuperacion. Los valores (media + ES de cuadruplicados de tratamiento)
con igual letra no difieren significativamente entre si al nivel de p<0,05 por
ANOVA-LSD. () Porcentaje de Inhibicion.
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Los juveniles de O. mykiss expuestos a 500 ug/L de carbarilo presentaron
una disminucion de la actividad de ChE cerebral entre 83 % y 79% desde las 24
a las 96 horas de tratamiento. De igual forma que lo observado en carasius, la
recuperaciéon de la actividad resulté mas rapida luego de la exposiciéon a
carbarilo que en el caso del MeAz. Luego de 6 horas en medio sin insecticida, la
ChE cerebral presenté un incremento de su actividad significativo con respecto
a las 96 horas de exposicion alcanzando 49% de la actividad control (51%
inhibicién). A las 96 horas de recuperacion la actividad alcanzé un 88%, valor

que no resulto significativamente diferente del control (Figura 32).

Un perfil similar present6 la cinética de inhibicién recuperacién de la
ChE muscular. La inhibicién alcanzada en el tiempo de exposicion a 500 ug/L
fue del 74%. Se observé una répida recuperaciéon de la actividad remanente,
presentando a las 6 horas de recuperaciéon una inhibicién de sélo el 31%. A las
96 horas de recuperacion la actividad remanente de ChE muscular alcanzé el

75% con respecto al valor control (Figura 33).
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Figura 32: Inhibicion y recuperacion de la actividad especifica de ChE
cerebral de O. mykiss expuestos a 500 pg/L de carbarilo. El tiempo cero (0)
indica la finalizacién de los 4 dias de exposicién y el inicio del periodo de
recuperacion. Los valores (media + ES de cuadruplicados) con igual letra no
difieren significativamente entre si al nivel de p<0,05 por ANOVA-LSD.

() Porcentaje de Inhibicién.
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specifica de ChE muscular

Figura 33: Inhibicién y recuperacion de la actividad especifica de ChE
muscular de O. mykiss expuestos a 500 pg/L de carbarilo. El tiempo cero
(0) indica la finalizacién de los 4 dias de exposicién y el inicio del periodo
de recuperacion. Los valores (media * ES de cuadruplicados de
tratamiento) con igual letra no difieren significativamente entre si al nivel
de p<0,05 por ANOVA-LSD. () Porcentaje de Inhibicién.

2.3.2.1 Aliesterasa cerebral

En los ensayos de exposicion y posterior recuperacion se determiné de
manera adicional la actividad de la enzima ALiE presente en el cerebro de los

juveniles de O. mykiss.

La enzima mostré una inhibicién por exposicion a MeAz que resultd
dependiente del tiempo. Luego de 24 horas de exposicion a 1 pg/L de MeAz la
inhibicién fue del 12% alcanzando posteriormente una inhibicién mayor (42%)

luego de 96 horas (Figura 34).

Entre las 24 y 72 horas iniciales del periodo de recuperacién en medio
libre de insecticida, se observé un incremento aparente en la actividad
enzimatica de la AliE cerebral disminuyendo la inhibicién hasta un 28 y 21%.
Sin embargo, el mismo no fue estadisticamente significativo, sin verificarse una

efectiva recuperacion al término de 21 dias (Figura 34).
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El comportamiento de la enzima AIE cerebral frente al carbarilo fue
levemente diferente del observado para la ChE cerebral y muscular. La
inhibicién resulté mas pronunciada a las 24 horas, y la actividad aumento a
partir de este punto incluso durante el periodo que restaba de exposiciéon al
insecticida (Figura 35). La inhibicién alcanzada a las 24 horas de exposicién a
carbarilo fue del 62%, y a las 96 horas fue de 48%. La actividad observada al
finalizar el periodo de exposicién se mantuvo sin cambios luego de 6 horas de
transferencia a medio sin insecticida. Tampoco se observé una recuperacion
significativa al cabo de 24 y 96 horas de recuperacion. Al final del ensayo la
actividad enzimatica remanente se mantuvo en un 75% del valor control (Figura

35).
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Figura 34: Inhibicién y recuperacion de la actividad especifica de AliE
cerebral de O. mykiss expuestos a 1 pg/L de MeAz. El tiempo cero (0)
indica la finalizacién de los 4 dias de exposicién y el inicio del periodo de
recuperacion. Los valores (media + ES de cuadruplicados de tratamiento)
con igual letra no difieren significativamente entre si al nivel de p<0,05 por
ANOVA-LSD. () Porcentaje de Inhibicion.
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Figura 35: Inhibicion y recuperacién de la actividad especifica de AliE
cerebral de O. mykiss expuestos a 500 pg/L de carbarilo. El tiempo cero (0)
indica la finalizacién de los 4 dias de exposicion y el inicio del periodo de
recuperacion. Los valores (media + ES de cuadruplicados de tratamiento)
con igual letra no difieren significativamente entre si al nivel de p<0,05 por
ANOVA-LSD. () Porcentaje de Inhibicion.

2.3.3 Perfil de Inhibicion y Recuperacién de lka Actividad de
Colinesterasa Cerebral y Muscular de O. mykiss luego de Exposiciones
Reiteradas a Metil Azinfos

La figura 36 muestra la fluctuaciéon de los valores de actividad de la
enzima ChE cerebral de O. mykiss en cada uno de tres sucesivos periodos de
exposicion a MeAz (2 dias) y recuperacion en medio libre de insecticida (7 dias).
Luego de 48 horas de exposicion a la concentraciéon subletal de 1 ug/L de
MeAz, la enzima ChE cerebral resulté altamente inhibida en un 85%. Al
término del primer periodo de recuperacion, se observé un aumento de la
actividad que no result6 estadisticamente significativo, observandose atin un
porcentaje de inhibicién del 58% con respecto al control. El segundo periodo de
exposicion provocé la caida de la actividad enzimatica nuevamente. La

inhibicién alcanzada fue del 88%. Luego de los 7 dias subsiguientes en ausencia
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del toxico, la actividad se recuperé de manera significativa con respecto al valor
correspondiente al segundo periodo de exposicién, alcanzando un 59% de la
actividad control. De todas maneras aun persistia una inhibicion altamente

significativa (41%).

El tercer periodo de exposicién e inhibicion resulté semejante al segundo.
La inhibicién alcanzada fue del 87% y la recuperacion posterior si bien fue
significativa con respecto al periodo de exposicion no alcanzé al 45% de la
actividad control. Al finalizar el tercer periodo y luego de 27 dias de
experimento, las exposiciones reiteradas y discontinuas a una concentracién
subletal de MeAz mantuvieron la actividad enzimatica por debajo del 50% con

respecto al control.

La ChE muscular se comporté de manera semejante, aunque las
fluctuaciones de los valores entre exposicién y recuperacion resultaron menos
pronunciadas, en concordancia con lo observado en la figura 31 por exposicién

Unica al insecticida (Figura 37).

La inhibicién del 49% observada al termino de las primeras 48 horas de
exposicién, disminuy6 hasta un 30% al finalizar los 7 dias correspondientes al
primer periodo de recuperacién. La segunda exposicién a MeAz provocd una
caida mayor en la actividad de ChE, significativa con respecto al valor control y
al valor de la primera recuperacion (64% inhibicion). El valor de actividad
remanente alcanzado luego del segundo periodo de recuperacién fue menor al
del primer periodo, presentando una inhibicién del 43%, sin embargo ambos
valores no difieren de manera significativa. El tercer periodo resulté muy
similar al segundo. Al finalizar el daltimo periodo de recuperacién la actividad

enzimatica se encontraba inhibida en un 40%.
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Figura 36: Actividad Especifica de ChE cerebral de O. mykiss por
exposiciones reiteradas a 1 pg/L de MeAz. Las flechas verdes sefialan
el fin de cada periodo de 48 horas de exposicién y el inicio de 7 dias
subsiguientes de recuperaciéon. Los valores (media + ES de
cuadruplicados) con distinta letra difieren significativamente entre si
(p<0,05) por ANOVA-LSD. (') Porcentaje de Inhibicién.
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Figura 37: Actividad especifica de ChE muscular de O. mykiss por
exposiciones reiteradas a 1 pg/L de MeAz. Las flechas verdes sehalan
el fin de cada periodo de 48 horas de exposicién y el inicio de 7 dias
subsiguientes de recuperaciéon Los valores (media * ES de
cuadruplicados) con distinta letra difieren significativamente entre si
(p<0,05) por ANOVA-LSD. () Porcentaje de Inhibicién.

95



II1. Resultados

2.4 Evaluacién del Efecto del Metil Azinfos sobre el Patrén de
lzo enzimas de Esterasas Cerebrales

Se evalu6 el patron de esterasas cerebrales y musculares presentes en
juveniles controles de ambas especies, C. auratus y O. mykiss, segtn la técnica de
electroforesis en condiciones nativas seguida de revelado especifico por
actividad enzimatica descriptas en las secciones II-7.2 y II-8.2. La figura 38
muestra que el patrén de esterasas totales difiere notablemente entre ambas
especies, mientras que es similar entre cerebro y musculo dentro de la misma
especie.

CEREBRO MUSCULO

C. auratus O. mykiss  C. auratus Q. mykiss

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10

Figura 38: Perfil de isoenzimas de esterasas cerebrales y musculares controles de C.
auratus y O. mykiss. Calles 1 a 3- esterasas cerebrales de C. auratus, 4 y 5 - esterasas
cerebrales de O. mykiss, 6, 7 y 10- esterasas musculares de C. auratus, 8 y 9- esterasas
musculares de O. mykiss.

En calles 1 a 5 se sembro6 100 pg de proteinas, calles 6 a 10 se sembr6 70 ug de proteinas
de sobrenadante 3000 x g.

Las flechas a izquierda del gel sefalan las isoenzimas de cerebro, las flechas a derecha
del gel sefialan las isoenzimas de musculo. Color negro: isoenzima presente en ambas
especies, color naranja isoenzima de C. auratus, color azul isoenzima de O. mykiss.
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Se evalu6 ademas el efecto de las exposiciones reiteradas a MeAz en el
patrén de isoenzimas de esterasas de O. mykiss, revelando la actividad de
esterasas totales. Segtin se observa en la calle 2 de la figura 39, la exposicién a 1
pg/L de MeAz provocé una disminucion semejante en la actividad de todas las
isoenzimas presentes en cerebro. Durante los sucesivos periodos en medio libre
de insecticida la recuperacion resulté semejante en todas las isoenzimas
detectadas (calles 4, 7 y 10). Se realiz6 también un revelado especifico para
AChE con el cual se detect6 solo una banda (datos no mostrados) que
correspondi6 a la banda A de la figura 39: Las bandas B y C corresponden a

enzimas con actividad aliesterasa.

Figura 39: Perfil de isoenzimas de esterasas cerebrales de O. mykiss por exposiciones
reiteradas a 1 pg/L de MeAz. Calles: 1- Control, 2-Primera exposiciéon 48 h a MeAz 1
ug/L, 3- Control, 4- Primera Recuperacion 7 dias, 5-Segunda exposicion 48 h a MeAz
1 ng/L, 6-control, 7- Segunda recuperacion 7 dias, 8-control, 9- Tercera exposicién 48 h
a MeAz 1 pg/L, 10- Tercera Recuperacién 7 dias. Las flechas indican las bandas con
actividad esterasa. En cada calle se sembré 100 pg de proteinas.
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3. BIODISTRIBUCION DE PARATION Y BIOMARCADORES EN
Cyprinus carpio

Para completar los estudios presentados y de acuerdo a la disponibilidad
en el mercado de plaguicidas marcados radiactivamente se decidi6 estudiar la
distribucién por érgano de alguno de los plaguicidas utilizados en esta tesis. Se
evaluo la distribucién por érganos de paration marcado con “C en Cyprinus

carpio expuestos a la concentracién subletal de 50 ug/L (Ver secciones II-9).

El paration se distribuy6 en forma érgano-especifica en el higado, con
concentraciones 4 a 6 veces mas altas que en otros o6rganos (Figura 40). El
cerebro acumul6 paration en forma semejante a branquias y otros tejidos en
general. Los valores de concentracién no variaron significativamente entre las

24 y 96 horas de exposicion para cada 6rgano.

O Higado DO Cerebro @ Branquia 0O Otros

Figura 40: Distribucién de paration en érganos de C. carpio a distintos
tiempos de exposicion.

Medias + ES de cuadruplicados para la determinacién del compuesto por
centelleo liquido en extractos de acetona. *** diferencias significativas
(p<0,0001) entre 6rganos determinadas por ANOVA de dos factores y test
LSD a posteriori; efectos en tiempo de exposicion, NS (p = 0,24), interaccién
de factores NS (p = 0,99).
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Adicionalmente se analizaron distintos biomarcadores en higado y
cerebro de los especimenes de C. carpio expuestos. A la concentraciéon empleada
(50 ug/L), el paration no afecté en forma significativa el indice hepatosomatico,
los niveles de GSH expresados en base al peso fresco de higado, ni la
produccién de perédxidos lipidicos en dicho érgano (Tabla 8). Sin embargo, el
insecticida provocé una caida significativa del contenido de proteinas totales

hepéticas.

La evaluacién de AChE cerebral indic6é una alta y significativa inhibicion
ya desde las 24 horas de exposiciéon a paratién, que alcanzé un 89% de
inhibicién al final del experimento (Tabla 8). A pesar de la alta inhibicién
alcanzada en la ChE cerebral no se produjo mortalidad ni se registraron signos

visibles de intoxicacién aguda en los peces expuestos.

Tabla 8: Analisis de biomarcadores en higado y cerebro de C. carpio

HIGADO CEREBRO
Indice
Proteina
Tiempo hepato- | GSH Lipoperoxidos  AChE cerebral
tota
somatico
(mg PF higado/ (nmol TBARS/ mg (nmol sustrato/min/m
R s §
PF total) fosfolipido) PF)
Oh 408+0,73 0,12+0,012 0,19%+0,03 52,98 +1,58 284+25a
24 h 3,25+ 0,66 - - - 39+1,1b
48 h 294+042 0,07+0,01» 0,20+0,02 50,85+ 5,30 38+1,0b
96 h 2,92+ 0,54 - -—- -—- 28+0,20b

Media + ES de cuadruplicados; 2 denotan diferencias significativas (p<0,05) determinado
por ANOVA-LSD.
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4. EVALUACION DEL SISTEMA ANTIOXIDANTE

Se analizaron también las actividades enzimaticas de la catalasa y
glutation-S-transferasa (GST) y el contenido de GSH en higado y rifion, los
principales o6rganos encargados de la detoxificacion y eliminaciéon de
xenobidticos en juveniles de Omncorhynchus mykiss. Se realizaron estudios en
funcién del tiempo de exposicion (24, 48 y 96 horas) a concentraciones
subletales de los insecticidas MeAz y carbarilo (Ver secciones 11-4.1, 11-4.2.5, II-
5.4, 1I-5.5 y II-5.6). Adicionalmente se determinaron los niveles de citocromo
P450 1A en higado de O. mykiss a fin de evaluar si la exposicion a estos

insecticidas provocaba la induccién de este biomarcador (Seccién 1I-8.3).

4.1 Contenido de Glutatién Reducido Endégeno

El MeAz provocé una disminucién importante del contenido de GSH
endégeno en ambos 6rganos estudiados, higado y rifién. En el higado de los
peces expuestos a 2,5 pg/L y 5,0 pg/L, el contenido de GSH disminuy6 de
manera significativa (19 y 20% a 24 horas de exposicién). La disminucién fue
mas pronunciada a las 48 horas de exposicion en ambas concentraciones (43 y
42 % respectivamente). A las 96 horas, el porcentaje de GSH con respecto al
control no mostré una disminucién significativa a la maxima concentracién
ensayada, mientras que a la concentraciéon menor (2,5 pg/L) la reduccién

resulto atn significativa (33%) (Figura 41).

En rifén, el GSH disminuyé de manera significativa en ambas
concentraciones ensayadas a 24 y 48 horas de exposicion. A las 96 horas, la
disminucién result6 significativa s6lo en los peces expuestos a 5 pg/L (Figura

42).
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Figura 41: Contenido de glutatiéon reducido (GSH) en higado de O.
mykiss en funcion del tiempo de exposicién y la concentracién de
MeAz. Los valores corresponden a la media + DS de triplicados de
tratamiento. * Denota diferencias significativas con respecto al control
p<0,05 por ANOVA-LSD. Valor control promedio de GSH 36,4 +1,75.
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Figura 42: Contenido de glutatiéon reducido (GSH) en rifién de O.
mykiss en funcién del tiempo de exposicion y la concentracion de
MeAz. Los valores corresponden a la media + DS de triplicados de
tratamiento. * Denota diferencias significativas con respecto al control
p<0,05 por ANOVA-LSD. Valor control promedio de GSH 33,5 + 2,4.
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Las concentraciones subletales de carbarilo experimentadas
correspondieron a 1 y 3 mg/L. La mayor concentracién (3 mg/L) provocé una
disminucién estadisticamente significativa del GSH hepético en todos los
tiempos ensayados (34, 35 y 52% respectivamente). La concentracion de 1
mg/L, provocé una disminuciéon del 37% a las 48 horas de exposicion que
resulto significativa (Figura 43). La reducciéon del GSH hepético por exposicién

a3 mg/L de carbarilo result6 dréstica a las 96 horas (52%).

En rifién, la méxima concentracién produjo una reduccion significativa
(20%) a las 48 horas de exposicion. Ambas concentraciones de carbarilo
provocaron una disminucién significativa y semejante del GSH (37 %) a las 96

horas de exposicion (Figura 44).
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Figura 43: Contenido de glutatién reducido (GSH) en higado de O.
mykiss en funcion del tiempo de exposicién y la concentracién de
carbarilo. Los valores corresponden a la media + DS de triplicados de
tratamiento. * Denota diferencias significativas con respecto al control
p<0,05 por ANOVA-LSD. Valor control promedio de GSH 41,9 + 3,5.
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Figura 44: Contenido de glutatiéon reducido (GSH) en rifién de O.
mykiss en funcion del tiempo de exposicién y la concentracién de
carbarilo. (Los valores corresponden a la media + DS de triplicados de
tratamiento. * Denota diferencias significativas con respecto al control
p<0,05). Valor control promedio de 34,9 £ 0,88.

4.2 Actividad Enzimdtica de la Glutatién-S-Transferasa

En los juveniles de O. mykiss expuestos a MeAz la actividad enzimatica
de GST hepética present6 valores cercanos al control. Si bien, a las 48 horas de
exposiciéon a la méxima concentracion ensayada (5 pg/L) se observé un
aumento aparente de la actividad enzimatica, éste no resulté significativo y no
se sostuvo hasta la finalizacién del ensayo (Figura 45). En rifién, la actividad de
la enzima GST tendi6 a ser menor en peces expuestos sin resultar significativas

las diferencias observadas con los valores de actividad control (Figura 46).

Luego de 24 horas de exposiciéon a 3 mg/L de carbarilo se observé un
aumento significativo de la actividad de GST tanto en higado como en el rifién,
sin embargo la induccién de la actividad no se sostuvo en el tiempo (Figuras 47

y 48).
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Figura 45: Actividad especifica de GST hepatica de juveniles de O.
mykiss en funcién del tiempo de exposicion y la concentracion de
MeAz. Los valores corresponden a la media + DS de triplicados de
tratamiento. * Denota diferencias significativas con respecto al control
p<0,05 por ANOVA-LSD.
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Figura 46: Actividad especifica de GST en rifion de juveniles de O.
mykiss en funcion del tiempo de exposicion y la concentracion de
MeAz. Los valores corresponden a la media * DS de triplicados de
tratamiento. * Denota diferencias significativas con respecto al control
p<0,05 por ANOVA-LSD.
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Figura 47: Actividad especifica de GST en higado de juveniles de O.
mykiss en funcion del tiempo de exposicién y la concentracién de
carbarilo. Los valores corresponden a la media + DS de triplicados de
tratamiento. * Denota diferencias significativas con respecto al control
p<0,05 por ANOVA-LSD.
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Figura 48: Actividad especifica de GST en rifién de juveniles de O.
mykiss en funcién del tiempo de exposicion y la concentracion de
carbarilo. Los valores corresponden a la media * DS de triplicados de

tratamiento. * Denota diferencias significativas con respecto al control
p<0,05 por ANOVA-LSD.
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4.3 Actividad Enzimdtica de Catalasa

La actividad de la catalasa hepatica disminuy6 con respecto al control
debido a la exposicién a concentraciones subletales de MeAz. La disminucién
resulté significativa a 48 horas de exposicién, para ambas concentraciones
ensayadas (17% y 18% respectivamente), y para 5 ug/L a las 24 y 96 horas de

exposicion (13 y 27% de disminucién respectivamente) (Figura 49).

De manera similar, la actividad de catalasa de rinén de peces expuestos a
MeAz disminuy6 en ambas concentraciones y todos los tiempos ensayados. La
disminucion result6 significativa a las 48 y 96 horas de exposicion. Al finalizar
el ensayo el valor de actividad enzimatica resulté un 37% y 42% menor que el

valor control para 2,5ug/L y 5 pg/L de MeAz respectivamente (Figura 50).
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Figura 49: Actividad especifica de catalasa en higado de juveniles de O.
mykiss en funcién del tiempo de exposicion y la concentracion de
MeAz. Los valores corresponden a la media + DS de triplicados de
tratamiento. * Denota diferencias significativas con respecto al control
p<0,05 por ANOVA-LSD.
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Figura 50: Actividad especifica de catalasa en rifién de juveniles de O.
mykiss en funcion del tiempo de exposicién y la concentraciéon de MeAz.
(Los valores corresponden a la media + DS de triplicados de tratamiento.
* Denota diferencias significativas con respecto al control p<0,05).

Por exposiciéon al insecticida carbarilo, la respuesta de la catalasa
hepatica result6 diferente de la obtenida con la enzima de rifién y también de la
observada por exposicion a MeAz. En higado se advirti6 un aumento de
actividad enzimatica para ambas concentraciones, 1 y 3 mg/L, luego de 24
horas de exposicién (36% y 70% respectivamente), de manera semejante a lo
observado por exposicién a este compuesto para la enzima GST. Esa induccién
se mantiene luego de 48 horas de exposiciéon a la concentracion menor
alcanzando un 54%. Finalmente, disminuye la actividad con respecto al control
en ambas concentraciones ensayadas al termino de las 96 horas de exposicion

(31% y 33% de disminucién respectivamente) (Figura 51).

Contrariamente, los valores de actividad enzimatica de la catalasa de
rifién resultaron proximos a los controles demostrando sin embargo, una
tendencia a disminuir. La disminucién result6 significativa al término de las 96

horas de exposicion a 3 mg/L de carbarilo (20%) (Figura 52).

107



II1. Resultados

specifica de Catalasa
(mmol/min. x mg prot.)

48
Tiempo (horas)

Figura 51: Actividad especifica de catalasa hepatica de juveniles de O.
mykiss en funcién del tiempo de exposicion y la concentracion de
carbarilo. Los valores corresponden a la media + DS de triplicados de
tratamiento. * Denota diferencias significativas con respecto al control
p<0,05 por ANOVA-LSD.
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Figura 52: Actividad especifica de catalasa en rifién de juveniles de O.
mykiss en funcién del tiempo de exposicion y la concentracion de
carbarilo. Los valores corresponden a la media £ DS de triplicados de
tratamiento. *Denota diferencias significativas con respecto al control
p<0,05 por ANOVA-LSD.
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4.4 Niveles Hepdticos de Citocromo P4501A en
O. mykiss

Se analiz6 la expresion de la enzima citocromo P450 1A (CYP1A) en
higado de O. mykiss expuestos a 5ug/L de MeAz o 3mg/L de carbarilo durante
24 horas, por SDS-PAGE seguido de tincién con anticuerpo especifico segiin se

explica en secciones I1-7.1y II-8.3.

Se observé induccion del CYP1A hepatico por exposicion a carbarilo, el
analisis densitométrico de las bandas demostré una inducciéon de 1,4 veces el

valor control. No se observé induccién por exposicion a MeAz (Figura 53).

<— CYPIA
(58 KDa)

Figura 53: Citocromo P450 1A (CYP1A) en higado de O. mykiss. Calles: 1-control, 2 -
MeAz 5 pg/L, 3- carbarilo 3 mg/L, 4- control, 5- 1ug/L MeAz. Exposicion in vivo
durante 24 horas. (En cada calle se sembraron 100 pug de proteina de sobrenadante de

40000 x g). Se utilizo el anticuerpo monoclonal IgGsk de raton contra CYP 1A de O.
mykiss.
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5. EVALUACION DEL PATRON DE FOSFORILACION DE
PROTEINAS

5.1 Puesta a punto del tiempo adecuado de fosforilacién

El patréon de fosforilacion proteico correspondiente a la fraccion
precipitado de 20000 x g de cerebro de trucha arcoiris fue analizado luego de
ensayar diferentes tiempos de incubacioén con 32Py -ATP (Ver seccion 11-6). Fue
posible observar una marca més intensa de las bandas proteicas fosforiladas
luego de 1 minuto de incubacién, mientras que disminuy6 notablemente la
marca al incubar la fraccién durante 5 y 10 minutos (Figura 54). Estos resultados
sefialaron que el tiempo de incubacién in vitro correspondiente a 1 minuto
resulta mas adecuado para analizar los patrones de fosforilacién de juveniles de
O. mykiss previamente expuestos a insecticidas, a fin de evitar la disminucién de
la marcacién por efecto de las fosfatasas. En la figura 54 las calles 1 y 2
corresponden al control a tiempo cero. La escasa o nula marca obtenida en las

mismas demuestra el bajo fondo inespecifico de la técnica utilizada.

Figura 54: Fosforilacion de proteinas cerebrales de O. mykiss en funcién del tiempo
de incubacion con 32Py-ATP. Calles: 1 y 2- control a tiempo cero, 3 y 4- un minuto, 5
y 6 cinco minutos, 7 y 8 diez minutos. Las proteinas correspondientes a la fraccién
precipitado de 20000 x g del homogenado de cerebro fueron separadas por SDS-PAGE luego de
la fosforilacién, transferidas a membrana de PVDF y reveladas por autorradiografia. Gel
representativo de dos experimentos independientes con muestras analizadas por triplicado.

110



II1. Resultados

5.2 Efecto de la exposicién a insecticidas sobre la fosforilacién
proteica

Se observaron alteraciones notorias de los niveles de fosforilacién
proteica en distintos 6rganos (cerebro e higado) de juveniles de O. mykiss
expuestos in vivo 24 horas a MeAz (5 ug/L) y carbarilo (3 mg/L). Los cambios
se produjeron principalmente en la fraccién nuclear mientras que la fraccion
correspondiente a mitocondrias y sinaptosomas no presenté cambios que sean

recurrentes en todos los ensayos realizados.

5.2.1 Fraccidén Nuclear Hepdtica

En la fracciéon nuclear hepatica de peces expuestos tanto a MeAz como a
carbarilo se pudo ver una reducciéon importante en la fosforilaciéon de una
banda proteica de 66 KDa y un incremento en la fosforilaciéon de una banda
correspondiente a 171 KDa (Figuras 55 y 57). Con carbarilo se advierte también
una disminucién en la banda de 53 KDa y un aumento en la banda de 137 KDa.
Estos efectos fueron independientes de la presencia/ausencia de los inhibidores
de ATPasas y fosfatasas, ortovanadato y de tirosina quinasas, genisteina. Con
MeAz se observé ademds un aumento en la fosforilacién de la banda de 22

KDa, que resulta mas acentuado en presencia de ortovanadato (Figura 57).

Las alteraciones observadas en la fosforilacion proteica no se
correspondieron con cambios en la masa de las proteinas segtin se observé en
los correspondientes perfiles proteicos analizados por SDS-PAGE y tincion
inespecifica (Figuras 57 y 59). Si bien, en la fracciéon nuclear de higado de
juveniles de O. mykiss expuestos a MeAz se advierte una disminucién en la
masa proteica de 153 KDa este cambio no modificé el perfil de fosforilacion

observado en la autorradiografia correspondiente.
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<4— 66 KDa

<4— 22KDa

Figura 55: Fracciéon nuclear de higado de O. mykiss expuestos a 5 ug/L de MeAz.
Calles: 1- control, 2 y 3-MeAz, 4-control + ortovanadato, 5-MeAz + ortovanadato, 6-
control +genisteina, 7-MeAz + genisteina, 8-control. Figura representativa de muestras
analizadas por triplicado.
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5
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Figura 56: Perfil Proteico de la fraccion nuclear de higado de O. mykiss expuestos a 5
pg/L de metil-azinfos (MeAz). Calles: 1- control, 2 y 3-MeAz, 4-control + ortovandato,
5-MeAz +ortovandato, 6-control +genisteina, 7-MeAz + genisteina, 8-control, 9-
marcadores de peso molecular. En cada calle se sembr6 40ug de proteina. Gel
correspondiente a autorradiografia presentada en la figura 55.
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171 KDa
137 KDa

66 KDa
53 KDa

Figura 57: Fraccién nuclear de higado de O. mykiss expuestos a 3 mg/L de carbarilo.
Calles: 1 y 7- control, 2 y 8- carbarilo, 3-control + ortovandato, 4- carbarilo +
ortovandato, 5-control + genisteina, 6-carbarilo + genisteina. Figura representativa de
muestras analizadas por triplicado.
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Figura 58: Perfil proteico de la fraccion nuclear de higado de O. mykiss expuestos a 3
mg/L de carbarilo. Calles: 1 y 7- control, 2 y 8- carbarilo, 3-control + ortovanadato, 4-
cabarilo + ortovanadato, 5-control + genisteina, 6-carbarilo + genisteina, 9- marcadores
de peso molecular En cada calle se sembré 40ug de proteina. Gel correspondiente a
autorradiografia presentada en la figura 57.
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5.2.2 Fraccién Nuclear Cerebral

El MeAz produjo un aumento de la fosforilaciéon de la banda de 22 KDa
en la fraccion nuclear de cerebro en presencia y ausencia de ortovanadato
(Figura 59). El carbarilo provocé la disminucién de las bandas correspondientes
a 66 KDa y 53 KDa en la fracciéon nuclear de cerebro de truchas arcoiris
expuestas y el aumento de la banda correspondiente a 171 KDa, de manera
andloga a lo indicado en higado. Se pudo observar asimismo un incremento en
la fosforilaciéon de una banda de aproximadamente 162 KDa en peces expuestos
(Figura 61). El cambio advertido en la fosforilacion de esta banda proteica (162
KDa) se pudo observar también en como un aumento de la masa
correspondiente en el gel desnaturalizante tefiido para visualizar el perfil de
proteinas totales (Figura 62). A diferencia de lo ocurrido con carbarilo, no se
observaron cambios por exposicion a MeAz en el perfil de proteinas nucleares

analizadas por SDS-PAGE y tincion inespecifica (Figura 60).

22 KDa

Figura 59: Fraccion nuclear de cerebro de O. mykiss expuestos a 5 ng/L. de MeAz.
Calle: 1-control, 2-MeAz, 3-control + ortovanadato, 4-MeAz + ortovanadato, 5-control
+ genisteina, 6-MeAz + genisteina, 7-control (5 minutos incubacién), 8-MeAz (5
minutos incubacion). Figura representativa de muestras analizadas por triplicado.
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Figura 60: Perfil proteico de la fraccién nuclear de cerebro de O. mykiss expuestos a
5 ug/L de MeAz. Calle: 1-control, 2-MeAz, 3 y 7 control + ortovanadato, 4 y 8-MeAz +
ortovanadato, 5-control + genisteina, 6-MeAz + genisteina, 9- marcadores de peso
molecular. En cada calle se sembré6 40ug de proteina. Gel representativo de muestras
analizadas por triplicado.

171 KDa
162 KDa

4— 66 KDa
4— 53 KDa

Figura 61: Fraccion nuclear de cerebro de O. mykiss expuestos a 3 mg/L de carbarilo.
Calles: 1 y 7-control, 2 y 8-carbarilo, 3-control + ortovandato, 4-carbarilo +
ortovandato, 5-control + genisteina, 6- carbarilo + genisteina. Figura representativa de
muestras analizadas por triplicado.
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Figura 62: Perfil proteico de la fraccién nuclear de cerebro de O. mykiss expuestos a
3 mg/L de carbarilo. Gel-SDS: Calles: 1 y 7-control, 2 y 8-carbarilo, 3-control +
ortovanadato, 4-carbarilo + ortovanadato, 5-control + genisteina, 6- carbarilo +
genisteina. En cada calle se sembré 40ug de proteina. Gel correspondiente a
autorradiografia presentada en la figura 61.

6. PROTEINAS DE ESTRES

Se evalud la presencia de Hsps en cerebro de C. auratus luego de la
exposicion a los insecticidas MeAz, paratién y carbarilo y en cerebro, musculo e
higado de O. mykiss luego de la exposicién a MeAz y carbarilo (secciones 11-4.2.8

y 11-8.3).

6.1 Proteina Hsp 60

La proteina Hsp60 se detect6 en cerebro de carasius controles y
expuestos a concentraciones crecientes de paratiéon (0,05 a 2,5 mg/L). Los
niveles encontrados en cada tratamiento fueron semejantes a los hallados en el
control (Figura 63). No existen por tanto, diferencias que evidencien induccién
de dicha proteina por efecto del plaguicida. La banda proteica detectada por el

anticuerpo tiene un peso molecular de aproximadamente 65 KDa.
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Coincidentemente, los perfiles de proteinas totales analizados por electroforesis
desnaturalizante en geles de poliacrilamida y tefiidos con azul de Coomasie, no

mostraron diferencias entre controles y expuestos al insecticida (Figura 64).

1 2 3 4 5 6 7 8 9

Figura 63: Proteina Hsp 60 presente en cerebro de C. auratus controles y expuestos a
paration. Calles: 1y 9 - control, 2- Ptn 0,05 mg/L, 3- Ptn 0,10 mg/L, 4- Ptn 0,5 mg/L,
5- Ptn 1 mg/L, 6- Ptn 2,5 mg/L, 7- Ptn 5 mg/L En cada calle se sembré 80 pg de
proteina. Figura representativa de muestras analizadas por triplicado.

29.4

Figura 64: Perfil proteico de homogenados totales de cerebro de C. auratus. Calles:
1- Marcadores de PM (KDa), 2 y 8- control, 3- Ptn 0,05 mg/L, 4- Ptn 0,10 mg/L, 5- Ptn
1 mg/L, 6- Ptn 2,5 mg/L, 7- Ptn 5 mg/L. En cada calle se sembr6 80 ng de proteina.
Gel representativo de muestras analizadas por triplicado.
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Esta misma proteina Hsp 60 fue detectada en cerebro de C. auratus
controles y expuestos a la concentraciéon subletal de 0,1 mg/L de paratién y
MeAz en “dot blot”. Coincidentemente no se observé inducciéon de la misma
debido a la exposicion a este insecticida. Los andlisis de “dot blot” realizados
con este mismo anticuerpo (contra Hsp 60) sobre muestras controles
provenientes de cerebro, y musculo de O. mykiss revelaron la presencia de

niveles constitutivos de estas proteinas en juveniles de esta especie.

6.2 Proteina Hsp 70

Los analisis realizados con el anticuerpo contra Hsp70 que reconoce
Unicamente la isoforma inducible de esa proteina no arrojaron resultados
positivos en cerebro, musculo e higado de carasius controles o expuestos a
diferentes concentraciones de metil azinfos, pero si detectaron de manera tenue
la proteina Hsp70 recombinante humana utilizada como control positivo (datos

no mostrados).

Al utilizar un anticuerpo contra Hsp70 que reconoce ambas isoformas,
constitutiva e inducible, se detect6 la presencia de esta proteina en cerebro de
carasius controles y en expuestos a MeAz 3y 7 mg/L) y a carbarilo (11, 14 y 17
mg/L) (Figuras 66 y 67). De igual forma a lo observado previamente para la
proteina Hsp 60, no hubo induccién de Hsp 70 por efecto de los insecticidas

MeAz y carbarilo, a las concentraciones y tiempos ensayados.
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<« Hsp 70

Figura 65: Proteina Hsp/hsc 70 presente en cerebro de C. auratus controles y
expuestos a MeAz. Calles: 1- MeAz 7 mg/L, 2-Hsp70 recombinante humana, 3-
Control, 4 - MeAz 3 mg/L, 5- marcadores de peso molecular (de arriba hacia abajo: 84,
58 y 48,5 KDa), 6-Rec MeAz 7 mg/L. Calles 2 a 5 se sembro6 80 pug de proteina. Figura
representativa de muestras analizadas por triplicado.

H < Hsp70

Figura 66: Proteina Hsp/hsc 70 presente en cerebro de C. auratus controles y
expuestos a carbarilo. Calles: 1- Hsp 70 recombinante humana, 2- control, 3-carbarilo
11 mg/L, 4- carbarilo 14 mg/L, 5- carbarilo 17 mg/L, Calles 2 a 5 se sembr6 80 pg de
proteina. Figura representativa de muestras analizadas por triplicado.

Los niveles de Hsp/hsc 70 en cerebro de O. mykiss luego de 96 horas de
exposicién a concentraciones crecientes de carbarilo no resultaron diferentes de
los hallados en peces control. Tampoco se observé induccién de esta proteina
en musculo por exposicion a este insecticida (Figura 67). Coincidentemente, la
exposicion a MeAz no provoco la induccién de la proteinas Hsp/hsc 70 en
cerebro o musculo de estos mismos peces (Figura 68). La exposiciéon a
concentraciones subletales de ambos insecticidas no gener6 induccién de esta

misma Hsp en higado de O. mykiss (Figura 69).
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<4 Hsp 70

Figura 67: Proteina Hsp/hsc 70 presente en cerebro y mtsculo de O. mykiss controles
y expuestos a carbarilo. Calles: 1-6: Muestras de cerebro. 1- control, 2- 3,5 mg/L
carbarilo, 3- 4,55 mg/L carbarilo, 4- 5,9 mg/L carbarilo, 5- 6,78 mg/L carbarilo, 6- 10
mg/L carbarilo, 7- Hsp 70 recombinante humana, 8- control musculo, 9- 3,5 mg/L
carbarilo musculo. Calles 1 a 6 se sembr6 100 pg de proteina, calles 8 y 9 se sembré6 80
ug proteina. Figura representativa de muestras analizadas por triplicado.

<« Hsp70
-

Figura 68: Proteina Hsp/hsc 70 presente en cerebro y musculo de O. mykiss controles
y expuestas a MeAz Calles: 1-3 y 5-7: Muestras de cerebro. 1- control, 2- MeAz
10pg/L, 3- MeAz 12,5ug/L, 4- Hsp 70 recombinante humana, 5- control, 6- MeAz
lug/L, 7-MeAz 5 ug/L, 8- control musculo, 9- MeAz 10pg/L musculo. Calles 1-3 y 5-7:
se sembré 100 pg de proteina, calles 8 y 9 se sembr6é 80 pg proteina. Figura
representativa de muestras analizadas por triplicado.

<« Hsp70

bl

Figura 69:Proteina Hsp/hsc 70 presente en higado de O. mykiss controles y expuestos
a MeAz o carbarilo. Calles: 1-control, 2- MeAz 5 ng/L, 3- carbarilo 3 mg/L, 4- control +
E, 5- carbarilo 3 mg/L+ Ey, 6 y 7- 1ug/L MeAz. Exposicién in vivo durante 24 horas. El
E> se suministré por inyeccién intraperitoneal 10 uM (En cada calle se sembraron 100
ug de proteina de sobrenadante de 40000 x g). Figura representativa de muestras
analizadas por triplicado.
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IV. DISCUSION

1. TOXICIDAD AGUDA

Los ensayos de toxicidad aguda realizados con Carassius auratus y
Oncorhynchus mykiss revelaron que los juveniles de ambas especies resultaron
maés sensibles a los insecticidas OFs ensayados, que al carbarilo. Sin embargo, es
necesario destacar que la toxicidad de ambas especies frente a los OFs evidenci6
diferencias importantes (Tablas 5 y 6). En efecto, los valores encontrados de 96-
CLso muestran que los juveniles de trucha arcoiris (O. mykiss) resultaron
extremadamente sensibles al insecticida MeAz, siendo el valor de CLso para esta
especie 1000 veces menor que el hallado para los juveniles de carasius (C.
auratus). La toxicidad del MeAz para juveniles de trucha arcoiris aclimatadas y
presentes en los cuerpos de agua de las provincias de Rio Negro y Neuquén,
resulté similar a la informada para esta misma especie con ejemplares del

hemisferio norte (Macek y Mc Allister 1970).

A partir del anélisis del valor de 96-CLso0 obtenido en este estudio para C.
auratus se demuestra que los juveniles de esta especie son mucho maés tolerantes
al MeAz que otras especies de peces. Efectivamente, los valores hallados en
otros estudios revelan que los carasius resultaron 1304, 225, 112,5 y 10,35 veces
mas tolerantes que la trucha arcoiris (O. mykiss) (Johnson y Finley 1980); el pez
momia Fundulus heteroclitus (Benke y col. 1974); fathead minnows Pimephales
promelas (Geiger y col. 1990) y la carpa (Cyprinus carpio) (Pimentel 1971)

respectivamente.

Para la especie C. auratus, la toxicidad del paration y MeAz result6
similar, siendo el primero levemente (1,12 veces) mas toxico. Al comparar la
toxicidad de este insecticida con los valores hallados para otras especies se
observa que el paratiéon resulta 18,0, 22,9 y 96,9 veces menos toxico para el

carasius con respecto al pez mosquito (Gambusia affinis) (Chambers y Yarbrough
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1974), la trucha arcoiris (O. mykiss) (Pimentel 1971) y el pez sol (Lepomis
macrochirus) (US-EPA 1972).

El carbarilo resulté menos téxico que los OFs para ambas especies. Sin
embargo, la diferencia de toxicidad entre ambos grupos de insecticidas fue
mucho mayor en trucha arcoiris, siendo el carbarilo 771 veces menos toéxico que
el MeAz. Para el carasius la diferencia de toxicidad entre ambos insecticidas
result6 solamente 2 veces menor para el carbarilo. Al comparar la toxicidad del
carbamato en ambas especies se encuentra una marcada diferencia a lo ocurrido
con el MeAz. Los valores de 96-CLso estimados para trucha arcoiris y carasius
no resultaron tan diferentes, siendo de todas maneras 2,6 veces mas sensible la

trucha arcoiris.

De manera similar a lo observado para los OFs, el carbarilo resulté 18,7 y
2,05 veces menos toxico para el carasius que para la perca (Perca flavescens)
(Pimentel 1971), y el pez sol (L. macrochirus) (US-EPA 1972). Estos datos
muestran que existen marcadas diferencias en la susceptibilidad a OFs y
carbamatos entre especies de peces. Comparado con otras especies de peces de
agua dulce el carasius puede ser considerado como relativamente tolerante a
esas clases de insecticidas (Macek y Mc Allister 1970). Por el contrario la trucha
arcoiris es considerada una de las mas sensibles a estos compuestos (Chambers
y Carr 1995), incluso dentro de los peces de agua fria en general mas sensibles

que los peces de aguas calidas.

Por otra parte, si bien los juveniles de C. auratus demostraron ser mas
tolerantes a la exposiciéon a insecticidas OFs y carbamatos de acuerdo a los
resultados analizados previamente, resultan sensibles al compararlos con los
valores de CLso hallados para otros organismos acuéticos como los embriones y
larvas del sapo comun (Bufo arenarum) (Ferrari y col. 2003). Las diferencias
observadas entre los juveniles de peces y las larvas de B. arenarum podrian
atribuirse a diferente sensibilidad de la enzima blanco, ya que las larvas no solo
resultaron menos susceptibles que ambas especies de peces sino ademés menos

sensibles a la inhibicién de su ChE por exposicion a los OFs MeAz y paration y
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al carbarilo. Coincidentemente, Shapira y col. (1998) sefialaron la baja toxicidad
del paraoxén hacia renacuajos de Xenopus atribuyendo sus resultados a la
insensibilidad del sitio activo de la AChE de anfibios. Por este motivo si bien en
estudios de riesgo ambiental se recomienda utilizar especies pertenecientes a
diferentes taxones, seria mdas conveniente emplear juveniles de peces que
embriones y larvas de anfibios para evaluar efectos anticolinésterdsicos en

cuerpos de agua superficiales.

La diferente susceptibilidad de las especies a la intoxicacién con distintos
plaguicidas OFs y carbamatos puede reflejar diferencias en la cinética de
absorcién, distribucién, metabolismo y eliminacién de los compuestos y/o
diferencias en la sensibilidad de la enzima blanco acetilcolinesterasa (Chambers

y Carr 1995).

Se discutirdn a continuacién aspectos referentes a la inhibicion de
esterasas de peces por exposicién a insecticidas anticolinésterasicos y su

relacién con la mortalidad de estos organismos.

2 RELACION ENTRE MORTALIDAD E INHIBICION DE
ESTERASAS

2.1 Colinesterasas cerebral y muscular

La sensibilidad de la ChE cerebral a la inhibicién por OFs y carbamatos
ha sido propuesta como el principal determinante de la toxicidad aguda in vivo
(Matsumura 1985, Chambers 1992, Costa 1997). Sin embargo, los juveniles de
carasius y de trucha arcoiris fueron capaces de sobrevivir a altas inhibiciones de
la enzima, ya sea por exposiciéon a concentraciones subletales de OFs o de
carbarilo (Figuras 17-23), mientras que los efectos fisiologicos agudos se
hicieron evidentes a concentraciones mayores cercanas a las respectivas 96h-

CLsos. La Clso para la ChE cerebral de carasius expuestos a MeAz o paration fue

123



IV. Discusion

140 veces menor que la correspondiente CLso. Por lo tanto la insensibilidad
relativa de estos peces a estos insecticidas no se podria relacionar con una
captacion reducida de estos compuestos, ya que la actividad enzimatica resulto
efectivamente inhibida de manera dependiente de la concentracién. Del mismo
modo, la Clso para trucha arcoiris obtenida con carbarilo resulté 284 veces
menor que su correspondiente CLso. Los juveniles de trucha arcoiris expuestos a
carbarilo fueron capaces de sobrevivir a una inhibicién del 82% de su ChE
cerebral sin experimentar mortalidad. No ocurre lo mismo en el caso del MeAz
ya que para esta especie la diferencia entre CLso y Cls0 (16,6 veces menor) no fue
tan importante. La cercania entre Clso y CLso ocurre de manera similar para
carasius frente al carbarilo, en este caso la primera es solo 5,3 veces menor que
la segunda. Los resultados indican que la relacién entre susceptibilidad e
inhibicion de ChE in vivo no puede generalizarse debido a que factores

numerosos y complejos convergen en la accion toxica.

La ChE cerebral de carasius resulté fuertemente inhibida a
concentraciones subletales de ambos OFs ensayados. Concentraciones
superiores a 0,1 mg/L causaron una inhibicién casi total de la actividad
enzimatica. Para la trucha arcoiris, la inhibicién a concentraciones de MeAz
alejadas de las letales no fue tan marcada, sin embargo es importante considerar
que se produce una alta inhibicién (70%) a concentraciones varios ordenes de
magnitud menores a las efectivas con carasius. Esto se evidencia al comparar las
respectivas Clso para el OF. La Clso para ChE cerebral de trucha arcoiris fue dos
ordenes de magnitud menor que la correspondiente a carasius (Tabla 7). Como
se ha analizado previamente, la diferencia en susceptibilidad a este insecticida
entre ambas especies es mucho mayor (tres ordenes de magnitud) sefialando la

divergencia entre inhibicion de ChE y efectos letales.

El carbarilo en ambas especies fue un inhibidor menos potente de la ChE
cerebral que los OFs, segtin las Cls0 estimadas. Coincidentemente a lo que

ocurre para el MeAz, la ChE de trucha arcoiris result6 mas sensible que la
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enzima de carasius a la inhibicién por este insecticida. Efectivamente la Clso fue

138 veces menor que la obtenida para carasius.

Weiss (1958) sefial6é que la inhibicién de ChE tan baja como un 8% era
letal para algunas especies de peces mientras que otras sobrevivian. Weiss
(1961) y Zinkl y col. (1991) propusieron que a la CLso la depresion de la
actividad de ChE cerebral era de un 70-90%. Sin embargo los resultados
obtenidos con carasius y trucha arcoiris demuestran que esos porcentajes de
inhibicion de ChE pueden ocurrir a concentraciones subletales y pueden ser
tolerados por los peces sin producirse mortalidad. Resultados similares han
sido informados en otras especies de peces (Fulton y Key 2001, Gruber y Munn

1998, Heath 1987).

En vertebrados terrestres y acudticos la inhibicién de AChE cerebral por
exposiciéon a OFs o carbamatos tanto in vivo como in vitro asi como de otras
colinesterasas, y su correlaciéon con la toxicidad aguda ha sido objeto de
numerosos estudios (Sanchez-Herndndez y Walker 2000, Coppage 1972). Los
niveles de inhibiciéon de AChE para provocar la mortalidad varian entre los
diferentes grupos de vertebrados, en general los mamiferos y aves soportan una
inhibicién entre 40-60%, mientras que en los peces existe una gran variabilidad
entre las especies. Corroboramos aqui que algunas especies de peces son
capaces de soportar mas de 80-90% de inhibicion de AChE cerebral sin
experimentar mortalidad (Fulton y Key 2001, Chambers y Carr 1995, Heath
1987).

Al comparar los gréficos de inhibicién de ChE cerebral y muscular de
trucha arcoiris en funcion de la concentracién de ambos insecticidas MeAz y
carbarilo, se observa que la ChE muscular es menos sensible a la inhibicién a
concentraciones subletales. Esto se comprueba al comparar las Clso
correspondientes (0,42 y 1,05 pg/L para cerebro y musculo frente a MeAz; 19,24
y 270 pg/L para cerebro y musculo frente a carbarilo) (Tabla 7). Sin embargo a
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concentraciones iguales o superiores a la CLso se observa una inhibicion

semejante o incluso mayor a la observada en cerebro.

Fulton y Key (2001) han sefialado que la sensibilidad de la enzima ChE
de musculo en varias especies es semejante a la de cerebro mientras que en
otras especies se ha visto que puede ser mucho menos sensible. En mamiferos la
causa de la muerte inducida por la inhibicion de AChE cerebral se debe a la
falla respiratoria (Chambers y Carr 1995), la cual podria ser también un
problema en los peces. Si la inhibicion de AChE es realmente el mecanismo de
toxicidad aguda, debe asumirse que algtn pool esencial de AChE debe llegar a
un nivel umbral de inhibicién antes de que ocurra la muerte. Pero Perkins y
Schlenk (2000) comprobaron que no existian diferencias en la actividad de
AChE en peces vivos y muertos indicando que la sola reduccién de su actividad
no es suficiente para causar la muerte. Estos autores encontraron que la AChE
muscular del bagre (Ictalurus punctatus) no fue afectada de manera significativa
a bajas concentraciones del insecticida carbamato aldicarb mientras que la
enzima cerebral resultaba inhibida en un 63%, por lo cual sugieren que la
inhibicion de AChE muscular es un factor mas importante en la mortalidad de
estos sildridos expuestos, ya que ésta representa el pool més grande de ChE en
el cuerpo del pez y resulta importante al controlar la funcién muscular. En este
sentido, Bretaud y col. (2000) encuentran mayor actividad de ChE en el musculo
de carasius no expuestos comparada con la actividad cerebral. Asimismo,
informan que el insecticida carbamato, carbofuran, a bajas concentraciones,
inhibe de manera significativa la ChE cerebral pero no la enzima muscular.
Coincidentemente, nosotros hemos demostrado que en O. mykiss existen
diferencias en la sensibilidad frente a MeAz y carbarilo de la enzima blanco de
cerebro y musculo (Tabla 7). En efecto, se requieren concentraciones mayores de
ambos insecticidas para lograr una inhibicién significativa de la enzima
muscular (Figuras 20-23). Esto sustentarfa la propuesta de una mayor
importancia de la enzima muscular en la determinacién de la mortalidad en
peces. Sin embargo, los juveniles de esta especie son capaces de sobrevivir con

inhibiciones superiores al 70% de la enzima muscular. De manera similar,
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Bretaud y col. (2000) observaron que a concentraciones mayores del insecticida
carbofuran (500 pg/L) se consigue una inhibicion del 86-93% de la ChE
muscular sin que se produzca mortalidad alguna de los peces. Por lo cual, la
relaciéon entre inhibicion de ChE muscular y mortalidad en peces aun no se ha
podido establecer de manera clara, si bien en nuestro sistema queda claro que a
las concentraciones en que se inhibe la enzima muscular ya se encuentra

fuertemente inhibida la enzima de cerebro.

2.2 Aliesterasas

La enzima AIiE hepatica resulté significativamente inhibida en presencia
de concentraciones subltetales de MeAz y carbarilo. Las AliEs son generalmente
maés sensibles a la inhibicién por OFs que por carbamatos (Jokanovi¢ 2001). En
nuestro caso debido a las grandes diferencias de susceptibilidad que presentan
los juveniles de trucha arcoiris a estos dos insecticidas, las concentraciones de
carbarilo empleadas fueron 3 6rdenes de magnitud mayores que las de MeAz,
por lo cual si bien los porcentajes de inhibicién observados son mayores para el

carbarilo la sensibilidad al OF resulta mucho mayor (Figuras 24 y 25).

La cinética de inhibicién de la enzima por el carbamato resulté mas
rapida, hecho que se puede adjudicar en parte a que este compuesto no requiere
activacion para ejercer su accién antiesterasica, a diferencia del MeAz. En este
ultimo caso la inhibicion obtenida luego de 24 horas de exposicion resulté

menor que la alcanzada a tiempos mayores (48 y 96 horas) (Figura 24).

La baja velocidad de inhibicién de la AliE hepatica en presencia de MeAz
sefiala ademas que estas enzimas no ofrecen una proteccion importante a las
ChEs cerebrales o musculares frente a este insecticida. Esto mismo fue
observado en ejemplares del pez mosquito (Gambusia affinis) expuestos a metil
paration, en los cuales la inhibicién de las ChEs cerebrales y musculares fue
mayor y mas rapida que la correspondiente a las AliEs hepéticas (Boone y

Chambers 1996). Sin embargo, estos autores encontraron que las AliEs de peces
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resultaron capaces de proveer una efectiva protecciéon contra otros OFs (Boone
y Chambers 1996, 1997). La mayor rapidez de inhibicién de las AliEs hepéticas
de O. mykiss frente a carbarilo sumado a una sensibilidad semejante de estas
con respecto a la ChEs cerebral y muscular muestra que en este caso si ofrecen

proteccion actuando como blancos primarios alternativos.

La utilidad de estas enzimas como biomarcadores de exposiciéon a OFs y
carbamatos ha sido revalorizada actualmente, fundamentalmente la actividad
presente en plasma que sirve como biomarcador no destructivo (Sanchez y col.
1997). Por otra parte, se ha comprobado que la inhibicién de las AliEs hepaticas
por OFs y carbamatos provoca una disminucion en la capacidad detoxificante
de otros compuestos contaminantes. La exposicién a combinaciones de OFs y
piretroides genera en larvas de peces un efecto sinérgico debido a la
disminuciéon en la detoxificacion de estos ultimos por parte de las AliEs.

(Denton y col. 2003).

Por tanto, las AliEs son importantes no s6lo como blanco especifico de
OFs y carbamatos sino debido al papel que ocupan en la detoxificacién de estos

mismos agentes y de otros compuestos que poseen ésteres carboxilicos.

3. INHIBICION Y RECUPERACION DE ESTERASAS

3.1 Colinesterasas cerebral y muscular

Los juveniles de C. auratus fueron capaces de sobrevivir luego de 96
horas de exposiciéon a MeAz o paration con una inhibiciéon de la ChE cerebral
entre 77 y 95%. En ambos casos mds de 35 dias de recuperaciéon en agua libre de
insecticida son necesarios para restaurar la mayor parte de la actividad
enzimatica (Figuras 26 y 27). El tratamiento con carbarilo a concentraciones 30
veces mayores produjo una inhibicién menos pronunciada de la enzima en el
periodo de exposicién de 96 horas, y la recuperacion posterior result6 mucho

maés rapida (Figura 28). La duracion del efecto luego de la exposicion subletal
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no solo es dependiente de la concentracién sino también del compuesto (Sancho
y col. 1997). La recuperacion luego de la exposicion a carbarilo ocurre en menos
de una semana mientras que los tiempos de recuperaciéon para OFs deben

multiplicarse por cuatro o mas.

La inhibicién perdurable de ChE observada con MeAz y paratién, junto a
su baja tasa de reactivacion espontanea y su capacidad de envejecimiento
(Wallace 1992) indica que la recuperacién de la enzima cerebral de carasius
debe ocurrir mayoritariamente por nueva sintesis de enzima. Sin embargo, la
contribuciéon del proceso de recuperacion para explicar las diferencias en
susceptibilidad observada en el carasius parece ser minima ya que cinéticas
similares de recuperaciéon han sido descriptas para especies con CLso menores y
con correlaciones més cercanas entre inhibicion de ChE y mortalidad (Sancho y

col. 1997, Boone y Chambers 1996, Benke y Murphy 1974).

Efectivamente, un comportamiento similar se observé en ChE cerebral de
trucha arcoiris expuestas a una concentraciéon subletal de MeAz 100 veces
menor que la empleada en los ensayos con carasius. Estos peces sobrevivieron a
una inhibiciéon de ChE cerebral del 70% obtenida luego de 96 horas de
exposicion, y luego de 21 dias de recuperacion en agua libre de insecticida no se
logro la restauracion de la actividad enzimatica a los valores controles (Figuras
30 y 31). Similarmente a lo ocurrido con carasius, la exposicion de juveniles de
arcoiris a una concentracién 6 veces menor de carbarilo, produjo una inhibicién
importante (80%) de la ChE cerebral pero su recuperacién resulté mas rapida
alcanzédndose los valores controles en aproximadamente 4 dias (Figuras 32 y
33). Por tanto, si bien las concentraciones utilizadas con esta especie son
menores a las empleadas con carasius, las cinéticas de inhibicion y recuperacion
de la enzima luego de la exposicion a MeAz y carbarilo resultan semejantes
entre ambas especies y no aportan elementos para explicar las diferencias

encontradas para las mismas en la susceptibilidad a estos compuestos.

La enzima muscular de trucha arcoiris, sin embargo, present6 diferencias

con respecto a la cerebral luego de la exposicion a MeAz. En el periodo de
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recuperaciéon, no se observo restauracion de la actividad enzimética
significativa atin luego de 21 dias de la transferencia de los peces a medio no
contaminado. Debido a que el principal mecanismo de recuperacion de la
actividad en el caso de la enzima fosforilada ocurre por sintesis de nueva
enzima, es probable que las diferencias observadas se deban a desiguales tasas

de sintesis de ChE asociada a cada tejido u érgano especifico.

El perfil de inhibicién y recuperacion de la actividad muscular de O.
mykiss expuestas a carbarilo resulté semejante al obtenido con la ChE cerebral.
La restauracion de la actividad enzimatica a valores normales se alcanzé luego
de 4 dias de recuperaciéon. Coincidentemente, el comportamiento de la enzima
muscular de carasius expuestos a carbarilo, mostré un perfil similar al de la
ChE cerebral de esa especie. La recuperacion de la actividad de ChE inhibida
por carbarilo, u otros carbamatos, puede ocurrir a través de reactivacion
espontanea y nueva sintesis de enzima. En los experimentos realizados la
enzima de carasius y de trucha aumenté su actividad luego de pocas horas de
transferidos a medio sin insecticida. La rdpida recuperacion de la actividad de
la enzima inhibida por carbarilo se puede atribuir a la alta velocidad de
reactivaciéon espontdnea de la ChE carbamilada y a la ausencia de
envejecimiento (Costa 1997). Kuhr y Dorough (1976) informaron un tiempo de
vida media para la reactivacion de la enzima carbamilada de 30-40 minutos,
resultando en una recuperacién completa luego de algunas horas. Sin embargo,
en ambas especies de peces, tanto en cerebro como en miusculo, luego del
aumento inicial de la actividad de ChE, se necesit6 tiempo extra de varios dias
para lograr una total recuperaciéon de la actividad enzimatica. Esto sugiere que
ambos mecanismos, la reactivacién espontanea y la sintesis de novo de enzima

participan en el proceso completo de restauracién de la actividad.

Las cinéticas de inhibiciéon y recuperacion de la actividad de ChE
obtenidas para O. mykiss y C. auratus ejemplifican el comportamiento de esta

enzima frente a una exposicién continua a una concentracion subletal seguida
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de periodo variable de recuperacién en agua libre de toxico. Sin embargo, la
exposiciéon de las comunidades acuédticas a los contaminantes frecuentemente
ocurre en pulsos siguiendo los ritmos reales de aplicacion de los productos mas
que de manera continua. Algunos estudios han mostrado que el impacto de la
exposiciéon en pulsos de organismos acuéticos a contaminantes puede resultar
bastante diferente de la exposicion continua (Kallander y col. 1997, Parson y
Surgeoner 1991, Siem y col. 1984). Los ensayos realizados en el presente trabajo
de exposicion reiterada de juveniles de O. mykiss a una concentracién subletal
de MeAz (1 ug/L) simulan la entrada del insecticida a los cuerpos de agua
aledafios a las zonas de cultivo como consecuencia de las fumigaciones
seguidas de lluvia o riego abundante. En concordancia con lo observado en los
ensayos de exposiciéon continua, la actividad de ChE cerebral y muscular se vio
fuertemente inhibida en cada pulso de contaminacién y los 7 dias de
recuperacioén subsiguientes en medio sin insecticida no fueron suficientes para
lograr la restauraciéon de la misma (Figuras 36 y 37). La nueva exposicién al
insecticida OF provoc6é en cada caso la inhibicion de las ChEs vy
consecuentemente una demora en el tiempo de recuperaciéon. Luego de 21 dias
de la primera exposicion persistié un elevado porcentaje de inhibicion (40%).
Sin embargo, no se pudo observar un aumento en la susceptibilidad de los
peces ni en la sensibilidad de la enzima cerebral y muscular debido a las
exposiciones reiteradas al insecticida. La preexposicion al compuesto no
produjo adaptacion apreciable, la capacidad de recuperacién de la actividad de
ChE en cada uno de los periodos subsiguientes a cada exposicion no disminuy6
o aument6 significativamente. Esto mismo se evidenci6 al analizar el perfil de
esterasas totales por electroforesis en geles de poliacrilamida en condiciones
nativas. La disminucién de la actividad por exposiciéon a MeAz se produjo de
igual manera en todas las bandas detectadas, tanto la que presentaba actividad
colinésterdsica como las correspondientes a AliEs, y esto se repiti6 de igual
forma en las sucesivas exposiciones sin observarse cambios con respecto a la
primera exposicién (Figura 39). Durante el primer periodo de recuperacién no

se advirti6 la aparicién de nuevas bandas con actividad o el incremento mayor
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de actividad de unas con respecto a las otras del perfil, y esto mismo se observé
en los periodos siguientes de recuperacién sin producirse cambios con respecto

al primero.

Coincidentemente con lo observado en los ensayos de inhibicién y
recuperacion luego de una sola exposicién a MeAz, tanto la inhibicién como la
posterior recuperacién de la actividad de la enzima muscular resultan menores

que la cerebral.

Los resultados indican que la tasa de sintesis de novo de enzima en ambos
6rganos, principal modo de recuperacion de la actividad de la enzima

fosforilada, no result6 afectada por la exposicién en pulsos.

3.2 Aliesterasas

Al analizar el perfil de inhibicién y recuperaciéon de AliE cerebral por
exposicion a MeAz se observa una inhibicion menor y mas lenta de esta enzima
con respecto a las ChEs cerebral y muscular (Figura 34) que podria deberse a
una menor afinidad de esta enzima por este OF, lo cual disminuiria su papel
protector de las ChEs como blanco alternativo. El perfil de recuperaciéon de la
actividad luego de la exposicion a MeAz (Figura 34) resulta semejante al
observado para las ChEs (Figuras 30 y 31) indicando que ocurre
fundamentalmente por sintesis de novo de enzima. En el caso del carbarilo se
observo una recuperacion de la actividad enzimatica adn antes de transferir los
juveniles a medio libre de insecticida (Figura 35). El aumento rdpido y
significativo de actividad se asocia fundamentalmente con la reactivacion
espontanea por hidrdlisis, de manera similar a lo ocurrido con la ChE de C.
auratus y O. mykiss. La reactivacion de AliE cerebral resulta en este caso mas
rapida, lo cual se corresponde con la mayor tasa de reactivaciéon adjudicada a
estas enzimas (Jokanovi¢ 1996, Dettbarn y col. 1999). Sin embargo no se logra la
recuperacion total de la actividad enzimatica indicando que se requiere ademas
la sintesis de nueva enzima para alcanzar los valores de actividad control. El

escaso incremento de la actividad durante el periodo subsiguiente a la
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exposicién a carbarilo en concordancia con lo observado para MeAz, sugiere

una baja velocidad de sintesis de nueva enzima.

4. UTILIDAD DE CHE COMO BIOMARCADOR A CAMPO

En general, las diversas ChE presentes en los peces teledsteos resultan
buenos biomarcadores de exposicién a agentes anticolinesterasicos en estudios
de monitoreos a campo (Rodriguez-Fuentes y Gold-Bouchot 2000, Kirby y col.
2000, Sturm y col. 1999, Gruber y Munn 1998). La enzima ChE, se considera un
biomarcador especifico para los insecticidas carbamatos y OFs (Edwards y
Fisher 1991). Sin embargo, recientemente se ha cuestionado su especificidad
(Guilhermino y col. 1998), debido a que algunos estudios revelan inhibiciones
de estas enzimas provocadas por la presencia de contaminantes no
considerados agentes anticolinesterdsicos. En este sentido, varios autores han
observado inhibiciones significativas a campo y en estudios de laboratorio por
exposicion a metales como el cadmio, cromo o mercurio, detergentes y
surfactantes o diferentes herbicidas (Ferrari y col. 2002, Hassanein 2002, De la
Torre y col. 2000, Bretaud y col. 2000, Guilhermino y col. 1998). Hay que
destacar, sin embargo, que los porcentajes de inhibiciéon alcanzados luego de
cortas exposiciones a concentraciones subletales de agentes anticolinesterasicos
son significativamente mayores que los producidos por otros contaminantes. En
el presente estudio, los altos porcentajes de inhibicion de esta enzima
observados tanto en carasius como en trucha arcoiris, por exposiciéon a
concentraciones subletales de MeAz, paration y carbarilo, sustentan su validez
como biomarcador especifico. Sefialan asimismo sus ventajas debido a que es
altamente sensible y revela la presencia de los toxicos de manera temprana, sin
que se observe mortalidad, e incluso a concentraciones muy alejadas de las que

producen los efectos toxicolégicos agudos.

Ademas, la prolongada inhibicién de la ChE de carasius y trucha arcoiris

luego de exposicion a concentraciones subletales de los OFs, remarca su
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utilidad como biomarcador de exposicion/efecto de estos plaguicidas.
Efectivamente, un breve y bajo pulso de contaminacién de cuerpos de agua con
estos compuestos provocaria una disminucién de la actividad enzimatica de
ChE, la cual seria estable por mucho tiempo, incluso cuando la presencia del

compuesto toxico no pudiera ser detectada por métodos analiticos.

Debido a su uso como biomarcador es importante conocer los factores
que puedan afectar de manera natural los valores de actividad de estas enzimas
en los diversos organismos. En este sentido numerosos investigadores han
evaluado el efecto de diversos parametros fisico-quimicos sobre la actividad de
la ChE basal en diferentes especies de peces (Rattner y Fairbrother 1991, Booth y
col. 2000, Beauvais y col. 2002, Phillips y col. 2002a). Generalmente la actividad
de ChEs de peces resulta estable frente a variaciones de temperatura, no se
modifica por anestésicos o por almacenamiento en frio y sélo puede sufrir
variaciones al existir diferencias marcadas en el tamafio y largo total de los

peces (Beauvais y col. 2002, Richmonds y Dutta 1992).

La relevancia de la ChE de peces como biomarcador que permita
predecir efectos deletéreos a niveles de organizacion mayores podria discutirse
debido a la falta de correlacién con la mortalidad analizada previamente. Sin
embargo, si bien en el laboratorio altas inhibiciones de ChE no provocan
mortalidad, hay que tener en cuenta que varios estudios han correlacionado la
inhibicién de estas enzimas con alteraciones importantes del comportamiento.
Beauvais y col. (2000 y 2001) observaron en ejemplares de trucha arcoiris una
correlacién positiva entre actividad de ChE y velocidad de natacién, asi como
también con la distancia alcanzada, ambos pardmetros eran afectados por la
exposicién a carbarilo y malation. Saglio y col. (1996) y Bretaud y col. (2002)
muestran en carasius alteraciones de comportamiento luego de exposiciones
cortas a concentraciones subletales del carbamato carbofuran capaces de
provocar inhibiciones significativas de la AChE cerebral. Las alteraciones mas
frecuentes corresponden a incremento en las actividades de busqueda de

refugio y alteraciones diversas en la conducta natatoria de los peces,
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disminuyendo ademas la atraccion por el alimento; si bien estos efectos se
revierten luego de cierto tiempo de exposiciéon posiblemente por efectos
compensatorios. Dutta y col. 1992 observaron en pez sol (L. macrochirus)
modificaciones significativas en el comportamiento optomotor necesario para la
btisqueda de comida, orientacion hacia el olor y huida de los predadores debido
a la inhibicién de la AChE cerebral por exposiciéon al OF diazinon. Las notorias
modificaciones del comportamiento asociadas a la inhibicién de la ChE sefialan
que, en las condiciones imperantes a campo, la reduccién de la actividad de esta
enzima podria disminuir las probabilidades de supervivencia de los peces. Esta
reduccién podria deberse a la incapacidad de huir de un predador, de buscar
alimento, de atraer parejas o de migrar; provocando en ultima instancia
también una disminucién en la densidad de las poblaciones (Beauvais y col.
2000 y 2001, Dutta y col. 1992, Grue y col. 1991). Por tanto, la ChE se considera
actualmente no solo un buen biomarcador de exposicién/efecto sino también
un indicador de probable efecto a nivel ecolégico. Actualmente se considera
cada vez mas relevante encontrar vinculaciones entre los biomarcadores a nivel
bioquimico y las implicancias a niveles mayores de complejidad ecolégica, a fin
de predecir con mayor exactitud el impacto de los contaminantes sobre las

poblaciones (Van der Oost y col. 2003).

5. BIODISTRIBUCION DEL PARATION

El ensayo de exposicion de C. carpio a 14C-paratioén sefiala el papel del
higado como o6rgano critico concentrador del insecticida (Figura 40). La
concentracién del insecticida en el higado ocurre tempranamente desde las 24
horas iniciales y persiste hasta la finalizaciéon del ensayo, sin observarse una
redistribucion a otros 6rganos. A diferencia de lo ocurrido con el paration,
estudios de toxicocinética de metales realizados en carpa y otros peces sefialan
que inicialmente estos compuestos se acumulan en el higado y posteriormente
existe una redistribucién al rifién a mediano y largo plazo (Schultz y col. 1996,

Ferrari y col. 2002). La concentracién hallada en los otros 6rganos analizados asi
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como en el pez entero, no varia significativamente durante el tiempo de
exposicién sefialando que se alcanza rapidamente, en un tiempo menor a 24
horas, el estado estable de manera similar a lo ocurrido en higado. Esto mismo
fue observado en ejemplares de anguila europea expuestas a concentraciones

similares del OF fenitrotién (Sancho y col. 1998).

A vpesar del papel del higado como o6rgano bioconcentrador,
considerando los biomarcadores analizados, la inica manifestacion significativa
de dafio hepatico a causa de la concentracién subletal de paration fue la
disminucién de proteinas totales (Tabla 8). Si las concentraciones de GSH se
expresan en base al contenido de proteina total, resultan significativamente
aumentadas en higado de pez expuesto (5,35 + 0,001 nmol/ mg proteina en
controles vs 9,85 £ 0.002 nmol/ mg proteina a las 48 horas de exposicion),

actuando también como biomarcador de efecto.

El cerebro concentré paration en forma semejante a branquias y otros
tejidos, pero se comporté como principal 6rgano blanco, presentando una
inhibicion de AChE del 86% al 89% durante todo el experimento (Tabla 8). La
ChE de carpa se comporté de manera semejante a lo observado en C. auratus
expuestas a la misma concentracion de este insecticida, presentando a las 96
horas una inhibicién del 90%. Coincidentemente a lo observado en carasius,
pese a los altos niveles de inhibicion de la ChE cerebral de carpa, no se registré
mortalidad ni se observaron signos externos visibles de intoxicacién aguda que
delatasen la exposiciéon al insecticida. Esto ultimo remarca nuevamente la
disociacién entre inhibicion de ChE cerebral y mortalidad considerada

previamente.

La toxicocinética sugiere que si bien este OF es bioconcentrado en
higado, la deteccién temprana de contaminacion por niveles subletales a través
de biomarcadores puede ser mas adecuada en 6rganos diana, como cerebro. No
obstante, la alta capacidad de bioconcentracién de insecticida observada en el

higado revaloriza la bisqueda de indicadores hepaticos.
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6. EFECTOS SOBRE EL SISTEMA ANTIOXIDANTE

Los sistemas de defensa antioxidante, presentes en todas las células
aerdbicas, neutralizan los intermediarios reactivos de compuestos quimicos
generados por vias metabdlicas enddgenas y/o metabolismo de xenobiéticos.
(Winston y Di Giulio 1991). Estos sistemas estdn involucrados asimismo en
reacciones enzimaticas que eliminan compuestos quimicos o metabolitos
electrofilicos, y reducen perdxidos organicos (Yu 1994). Es importante destacar
que la actividad de los sistemas antioxidantes puede verse tanto incrementada
como inhibida bajo estrés quimico, y que la naturaleza de la respuesta depende
de la intensidad y duracion del estrés aplicado asi como de la susceptibilidad de

los organismos expuestos.

Los resultados obtenidos luego de la exposicién de juveniles de O. mykiss
a concentraciones subletales de MeAz y carbarilo sefialan, con algunas
diferencias, efectos relevantes sobre el sistema de defensa antioxidante, y
destacan el papel de este sistema en la modulacién de los efectos téxicos de
estos insecticidas. Asimismo, remarcan su utilidad como biomarcadores para
este caso particular, en concordancia con lo establecido para otros compuestos

xenobibticos (Pandey y col. 2003, Almar y col. 1998, Bainy y col. 1996).

Las deficiencias en el sistema antioxidante y las alteraciones en la
actividad de enzimas involucradas en el estrés oxidativo observadas en O.
mykiss por exposicién a insecticidas afectan ademas la capacidad de sus células

de defenderse y responder a estrés oxidativo inducido por otros contaminantes.

El MeAz a concentraciones subletales es capaz de producir una
disminucién significativa del contenido de GSH endégeno tanto en higado
como en rifién de juveniles de O. mykiss. La méxima caida se observo luego de
48 horas de exposicion (Figuras 41 y 42). La disminucién del contenido de GSH

hepatico también se produjo por exposicién a carbarilo alcanzando un 50% de
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disminuciéon a la concentracion mas alta ensayada (Figura 43). En rifién se

observa un comportamiento similar (Figura 44).

El GSH es un antioxidante esencial que acttia tanto de manera directa
como reductor asi como también como sustrato de enzimas antioxidantes y
asegura la reduccion de oxidantes y la neutralizacién de perdxidos. El GSH no
s6lo es un cofactor esencial de varias enzimas como las GST y GPx sino también
un “barredor” directo de oxiradicales (Regoli y Wiston 1999). Debido a que este
tripéptido es uno de los principales compuestos antioxidantes presentes en la
célula, su disminucién conduce a un desbalance del equilibrio redox y
disminuye la capacidad de proteccion frente a otros xenobibticos,
principalmente frente a aquellos metabolizados por enzimas detoxificantes que
lo utilizan como cofactor. Efectivamente, proponemos que la disminucién
significativa de este tripéptido producida por OFs y carbamatos en O. mykiss
conduce a una situacién de estrés oxidativo y resulta extremadamente

perjudicial para la homeostasis celular.

Dierickx (1998) encontré una disminucién del contenido de GSH en
células FHM de peces por tratamiento con 27 compuestos quimicos diferentes,
incluyendo metales toéxicos, aldehidos, &cidos organicos, y compuestos
inorgdnicos. El alto ntimero de compuestos quimicos que provocan una
deplecion del GSH endoégeno en estas células confirma la importancia
generalizada de este tripéptido en los procesos de detoxificaciéon (Chasseaud
1979). Coincidentemente con los resultados mostrados, la exposicion a
insecticidas produce el mismo efecto sobre el GSH en otros organismos.
Anguiano y col. (2001) observaron una disminucién importante del GSH en
larvas del sapo comun Bufo arenarum expuestos a diversos plaguicidas. En este
caso los autores encontraron una correlacion entre los niveles disminuidos del
tripéptido y el aumento de la actividad de la enzima GST. Hai y col. (1997a)
observaron una disminucién en el contenido de GSH en higado y rifién de
carpas expuestas al OF diclorvos. Banks y Soliman (1997) demostraron que el
herbicida carbamato benomil produce la reduccién significativa del contenido

de GSH hepético conjuntamente con el aumento de hidroperéxidos séricos en
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ratas y Della Morte y col. (1994) encontraron asimismo disminuciones
importantes del GSH en estos organismos causadas por el OF metil paration.
Finalmente, en diferentes especies de invertebrados bivalvos marinos, el
plaguicida fenitrotiéon provocé una disminucion significativa del contenido de
GSH en la glandula digestiva, musculo y branquias, y la relaciéon entre glutation
reducido y oxidado (GSH/GSSG) se encontré fuertemente correlacionada con la

mortalidad (Pefia-Lopis y col. 2002).

La reduccion del contenido de GSH ha sido asociada con aumento de la
mortalidad en diversos organismos, mientras que la capacidad de
mantenimiento de valores altos de este compuesto ha demostrado otorgar
resistencia a plaguicidas (Pefia-Lopis y col. 2002). En este sentido, niveles de
deplecién del GSH semejantes a los observados en este estudio causan perdida
de viabilidad embrionaria en B. arenarum (Venturino 1995). Adicionalmente,
Pefia y col. (2000) encontraron que los ejemplares de anguila europea (Anguilla
anguilla) capaces de inducir la sintesis de GSH en el higado debido a la
exposicién a tiobencarb mostraban una mayor longevidad que aquellas que
perdian la homeostasis del glutation. De igual manera, anguilas expuestas al
herbicida molinato mostraron una correlaciéon positiva entre el contenido de
GSH y el tiempo transcurrido hasta la muerte de los organismos (Pefia-Lopis y
col. 2001). El deterioro en el estado redox del glutation puede derivar en la
induccion de muerte celular tanto por necrosis como por apoptosis

conduciendo en ultima instancia a la muerte del organismo.

La deplecion del GSH observada en este trabajo por exposiciéon a MeAz y
a carbarilo podria asociarse a la oxidaciéon del mismo por parte de la enzima
glutatiéon peroxidasa como respuesta a un aumento de radicales libres, asi como
a una oxidaciéon no enzimatica por accién directa de algunos de estos
compuestos (Almar y col. 1998, Hai y col. 1997b). Ademads, la caida del
contenido de GSH provocada por el MeAz o su metabolito activo MeAz oxé6n
puede atribuirse, en parte, al empleo de este tripéptido como sustrato de la
enzima GST para las reacciones de conjugacién detoxificantes de fase II, como

se discutird mas adelante.
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Por otra parte, se observd en los peces expuestos a la maxima
concentraciéon ensayada de MeAz una recuperacién hasta alcanzar los valores
controles, luego de la caida inicial del contenido de GSH hepético (Figura 41).
Este hecho sefiala un probable efecto del estrés oxidativo sobre las enzimas que
sintetizan el GSH (Mulcahy y col. 1997). Ciertamente las enzimas que participan
en la sintesis de GSH se encuentran reguladas por este tripéptido, por lo cual
luego de una disminucién inicial del mismo, puede existir una regulacion
positiva de las enzimas que participan en su sintesis (Choi y col. 1997). Algunos
estudios previos han demostrado asimismo, la importancia de la duracién de la
exposicién a xenobidticos en el efecto de los mismos sobre el contenido de GSH.
En este sentido, tres dias de exposicién de peces a fuel oil disminuye los niveles
de GSH, mientras que luego de 21 dias de exposicion estos resultan
incrementados (Steadman y col. 1991). Hayes y McMellan (1999) han sefialado
que la induccién de enzimas involucradas en la biosintesis del GSH conduce a
un incremento en los niveles celulares de este tripéptido lo cual provee de una
capacidad buffer contra el dafio oxidativo. Algunos estudios informan
incrementos en el contenido de GSH inducidos por contaminacién. Pandey y
col. (2003) sostienen que los altos niveles de GSH encontrados en el pez de rio
Wallago attu proveniente de zonas contaminadas indican el papel protector y
adaptativo del GSH contra el estrés oxidativo inducido por compuestos
quimicos. Coincidentemente, Lindstrom-Seppd y col. (1996) afirman que los
niveles incrementados de GSH en higado, corazén, musculo y sangre de O.
mykiss muestran la capacidad de este pez para lidiar con el estrés oxidativo
provocado por estrés fisico. Stephensen y col. (2002) evaluaron el contenido de
GSH hepatico de O. mykiss luego de la exposicién a paraquat y menadiona y
observaron aumentos significativos con respecto a los valores controles. En el
presente estudio, la disminucién en el contenido de GSH por exposicion a
carbarilo fue més relevante al finalizar el ensayo por lo cual no fue posible

observar recuperacién alguna debida a retroalimentacion.
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Conjuntamente con el analisis del contenido de GSH en higado y rifién
de juveniles de O. mykiss se evalué el comportamiento de las enzimas GST por
exposicion a MeAz y carbarilo. Estas enzimas son trascendentales en la
detoxificaciéon de xenobiéticos actuando como enzimas conjugantes de fase Il y
estan implicadas en el metabolismo de estos insecticidas. En nuestro laboratorio
se ha demostrado la importancia de esta via en el establecimiento de tolerancia
a OFs en anfibios (Anguiano y col. 2001, Venturino 1995). Los OFs comtinmente
metabolizados por esta via son los derivados metilados, como es el caso del
MeAz o del malation. Ademas, la metabolizacién de estos compuestos por esta
enzima de fase II ha sido comprobada en varias especies de vertebrados
(Ecobicon 1982). El carbarilo, sin embargo es detoxificado preferentemente por
hidrélisis o por conjugacion con glucurénidos por las UDP-
glucuroniltransferasas (UDPGT) (Matsumura 1985). No obstante, se ha
observado la carbamilaciéon del grupo sulthidrilo del GSH liberandose el
metabolito 1-naftol, en una reaccién semejante a la que ocurre en la inhibicion
de las esterasas (Baille y Slatter 1991). La presencia de las enzimas GST en peces
resulta importante, y a pesar de que existe cierta variabilidad entre especies su
actividad es comparable a la encontrada en mamiferos (George 1994). La
mayoria de las isoformas de GST descriptas son citosélicas, sin embargo en
trucha arcoiris y otras especies de peces se ha encontrado una forma
microsomal hepatica (Nimmo y col. 1981). Por otra parte, es importante
destacar que algunas isoenzimas exhiben actividad peroxidasa (GSTpx)

(Ketteler y col. 1983).

Los resultados obtenidos con truchas expuestas a MeAz sefialan una falta
de induccién de las enzimas GST hepaticas y renales (Figuras 45 y 46). Es
sabido que las enzimas GSTs pueden ser inducidas por compuestos pro-
oxidantes y/o electréfilos a través del elemento de respuesta antioxidante
(ARE), por lo cual son utilizadas como biomarcadores (Hayes y Mc Lellan
1999). Los genes que son regulados por el ARE codifican proteinas que ayudan
en el control del estado redox celular y defienden a la célula contra el dafio

oxidativo (Nguyen y col. 2003). El MeAz es un compuesto metabolizado por la
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via detoxificante que involucra a las GST y el GSH (Ecobicon 1992). Sin
embargo no fue posible observar induccion por exposicién a este insecticida.
Coincidentemente con nuestros resultados, concentraciones subletales de MeAz
no produjeron induccién de la enzima GST en higado y rifion de la carpa (C.
carpio) (Orug y Uner 2000). Sin embargo, en diversos vertebrados, se han
observado alteraciones en la actividad de GST actividades debido a la
exposicién a otros plaguicidas (Greulich y col. 2002, Stephensen y col. 2002,
Anguiano y col. 2001, Wiegand y col. 2001, Holovska y col. 1998). George (1994)
sostiene que la inducciéon de la actividad de GST en peces es generalmente
modesta y que debido a la amplia variabilidad entre individuos observada en
diversas poblaciones de estos vertebrados, la induccién puede no distinguirse
con claridad. En este sentido, existen controversias entre los resultados
obtenidos por distintos autores. El tratamiento con potenciales inductores de las
GST no provocé aumento significativo de la actividad en algunas especies de
peces (Fenet 1998, Lindstrom-Seppd 1996, Jensen y col. 1991). Sin embargo este
aumento si resulté notorio en otros estudios (Egaas y col. 1999, Sandvik y col.
1997). En el pez cebra (Danio rerio), la exposicion a concentraciones moderadas
de atrazina durante el desarrollo ocasionaron la induccién de las enzimas GSTs,
mientras que a concentraciones mayores que resultaron téxicas para los
embriones la actividad disminuy6 notablemente por debajo de los valores
controles (Wiegand y col. 2001). De los datos anteriormente expuestos, resulta
evidente que la actividad de GST es dependiente de las diferencias inter-
especies, asi como también del tipo de xenobiético, de la concentracién y del

periodo de exposicion (Orug y Uner 2000).

El efecto del carbarilo sobre las enzimas GSTs hepéticas y renales resultd
diferente al observado con MeAz. Efectivamente, la exposicion a la
concentraciéon de 3 mg/L de carbarilo produjo un incremento de la actividad de
estas enzimas tanto en higado como en rifién de truchas arcoiris. Esta induccion
pudo observarse a 24 horas de haber comenzado la exposiciéon aunque no se
mantuvo en el tiempo (Figuras 47 y 48). En este sentido, hay que destacar que

los ensayos fueron realizados de manera estética, por lo cual al no renovarse la
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soluciéon de plaguicida, la degradaciéon quimica y microbiolégica del mismo
podria influir en la falta de una induccién duradera. A diferencia del MeAz,
este insecticida no es metabolizado de manera predominante por las enzimas
GST, sin embargo se conoce actualmente su capacidad de unirse al receptor de
grupos arilo (Ah-R) (Denison y col. 1998). Este receptor es a su vez un factor de
transcripcion que se une a secuencias XRE (elemento de respuesta a
xenobiéticos) presentes en el ADN y estimula la sintesis de la apoproteina del
citocromo P450 1A (CYP1A) entre otras. Ciertos ligandos del receptor Ah-R son
capaces, ademas, de inducir a las enzimas detoxificantes de fase II como la GST,
y son designados inductores bifuncionales (Nguyen y col. 2003). La mayoria de
los trabajos que demuestran induccién de estas enzimas en peces informan
también la induccién del citocromo P450 1A (CYP1A) (George 1994). En este
sentido, Egaas y col. (1999) observaron que el funguicida propiconazol induce
en higado de trucha marrén (Salmo trutta), la actividad de CYP1A y la actividad
de GST. Los efectos provocados por el carbarilo sobre la GST de trucha arcoiris
estarfan entonces relacionados al efecto inductor que ejerce este compuesto via
el receptor de grupos arilos. En este sentido, en el presente trabajo se comprob6
la induccion del CYP1A en higado de O. mykiss luego de 24 horas de exposicion
a 3 mg/L de carbarilo (Figura 53), hecho que sugiere que se produce la unién
de este insecticida al receptor Ah-R en estos peces y la consecuente activacion

de genes que estan bajo su regulacion.

Ambos plaguicidas, el MeAz y el carbarilo, afectaron la actividad de la
catalasa. Esta enzima estd localizada principalmente en los peroxisomas y
conjuntamente con el ciclo del GSH, constituye la principal defensa enzimatica
celular contra el per6xido de hidrégeno (Dorval y col. 2003). Cabe destacar que
la actividad de catalasa control encontrada en higado de O. mykiss resulté un
orden de magnitud mayor a la presente en rifién de esa misma especie. Estos
resultados coinciden con lo informado por Janssens y col. (2000), quienes luego

de analizar numerosas especies de peces peldgicos y benténicos, encontraron
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que la actividad hepética de esta enzima representaba entre un 34 a un 99% de

la actividad total de los peces.

La exposiciéon a MeAz provocéd en higado y rifion de O. mykiss una
disminucién significativa de la actividad de la catalasa (Figuras 49 y 50). Por
exposicioén a carbarilo, la actividad especifica de esta misma enzima en rifién se
redujo por debajo de los valores controles, mientras que en higado la respuesta
resulté diferente (Figuras 51 y 52). En este caso se observé una induccién
enzimatica en las primeras 24 a 48 horas de exposicion a carbarilo y luego
decay6 la actividad por debajo del control. Es sabido que algunos compuestos
que afectan al sistema antioxidante promueven la induccién de la catalasa, cuya
funcién es clave para la defensa contra el dafio oxidativo, y que dicha induccién
constituye una respuesta adaptativa a la presencia de xenobibticos (Strmac y
Braunbeck 2000, Hai y col. 1997a, 1997b). Coincidentemente a lo encontrado en
estos estudios, el aumento de la actividad de catalasa hepética de O. mykiss
observado en presencia de carbarilo, podria ser adjudicado a la induccién de
esta enzima al comienzo de la exposicién. Esto coincide a su vez con el efecto
observado de este mismo compuesto sobre la actividad de GST hepética y renal,
y podria vincularse a la capacidad del mismo de unirse al receptor Ah-R

induciendo enzimas detoxificantes, segtin se ha discutido previamente.

No obstante, la disminucién significativa encontrada en estos mismos
peces por efecto de la exposiciéon a MeAz y la caida de la actividad en higado al
finalizar la exposiciéon al carbarilo podria adjudicarse a la inhibicién de la
enzima por efecto de los radicales libres, ya que el anién superéxido provoca la
inhibicién de esta enzima al reducir el hierro (Fe III) presente en su grupo hemo
(Kono y Fridovich 1982). Esta inhibicién es rapida y puede ser revertida por la
enzima SOD. Sin embargo se encontré también una inhibicion de esta enzima
provocada por el peroxido de hidréogeno (H202), el cual convierte el hierro
presente en el grupo hemo en hierro V (Kono y Fridovich 1982). Resulta
importante destacar que la disminucién de la cédtalasa hepatica y renal por

exposicion a MeAz en la trucha arcoiris coincide con una disminucién
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significativa del GSH en estos mismos 6rganos. De igual manera la disminucion
de la actividad de catalasa previamente inducida por carbarilo coincide con la
disminucién més importante de este tripéptido al finalizar la exposicién a este
carbamato. Por lo tanto, la disminucién del principal compuesto soluble
antioxidante, provoca un desbalance en el equilibrio redox, conduciendo a un
incremento de radicales libres que afectaria la actividad de la catalasa. El
comportamiento de la catalasa frente a carbarilo, en el cual la induccién de la
enzima al comienzo de la exposicion da paso a una inhibicién hacia el término
de la misma, ha sido advertido en otras especies. Efectivamente, un
comportamiento similar de esta enzima fue observado en el hepatopancreas del
cangrejo Chasmagnatus granulata por exposicién a la hepatotoxina, microcistina
(Pinho y col. 2002). La microcisitna es una toxina producida por las algas
cianoficeas que es detoxificada por conjugaciéon con el GSH por las enzimas
GSTs. En ese caso, la actividad de la catalasa result6é inducida a los dos dias de
iniciado el tratamiento pero disminuy6 notoriamente a los 7 dias. Esta
disminucién correspondié con un incremento del consumo de oxigeno en ese
6rgano y el aumento significativo de los peréxidos lipidicos. De manera similar,
el plaguicida organoclorado endosulfan produjo en higado de O. mykiss un
aumento de la actividad de la catalasa a concentraciones menores y una
disminucién de la misma por debajo de los valores controles a concentraciones
mayores (Dorval y col. 2003). Es importante sefialar que las concentraciones de
endosulfan que provocaron la disminucién en la actividad de la catalasa
hepética produjeron también una caida significativa del contenido de GSH
endégeno en ese mismo organo. Se observa en ese caso, una coincidencia entre
las curvas de disminucién de GSH y de la actividad de catalasa, de manera
analoga a lo indicado en juveniles de esta misma especie por exposicion a

carbarilo.

En varios sistemas se ha sefialado una reduccién significativa de la
actividad de la catalasa causada por a la presencia de diversos xenobiéticos

entre ellos insecticidas. En este sentido y de manera similar a lo ocurrido por
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efecto del MeAz en O. mykiss, Gultekin y col. (2000) observaron que la actividad
de la catalasa disminuia en eritrocito humano expuestos al OF clorpirifos. Es
importante destacar asi mismo, que estos autores evidencian ademds una
inhibicién directa del insecticida sobre la enzima catalasa purificada y sobre la
enzima SOD. Este mismo insecticida provocé una disminucion significativa de
la catalasa en cerebro de ratas inmaduras (Jett y Navoa 2000). De manera
similar, la catalasa hepatica fue reducida por exposiciéon dérmica a los OFs
acefate y metamidofos en ratas adultas (Panemangalore y Bebe 2000). Otros
estudios notificaron la disminucion de la actividad de esta enzima por
exposiciéon contaminantes ambientales, en peces de rios contaminados (Pandey

y col. 2003).

Como mencionamos anteriormente, la inhibicion de la catalasa por efecto
del anién superéxido es potencialmente reversible por accién de la enzima SOD
(Kono y Fridovich 1982). Un aumento significativo de esta enzima podria
prevenir la inhibicion de la catalasa, sin embargo, Oruc¢ y Uner (2000)
observaron que la actividad de SOD en Orechromis niléticus no aumentaba por
exposicién a concentraciones subletales de MeAz entre 24 y 72 horas y
disminuia a las 96 horas. Los autores observaron, sin embargo, la induccién de
la enzima GPx luego de 96 horas de exposicién al insecticida. Adicionalmente,
la inhibicién de la catalasa no reversible por SOD depende de la accién de otros
radicales libres, entre ellos el peréxido de hidrégeno. Se ha propuesto que la
induccién de las enzimas citocromo P450 y la disminucién del GSH producidas
por los metabolitos reactivos de los plaguicidas pueden acrecentar las especies
reactivas de oxigeno en las células (Panemangalore y Bebe 2000). Bagchi y col.
(1995) demostraron el aumento de especies reactivas de oxigeno en ratas por
exposicion a diferentes plaguicidas, entre ellos los OFs clorpirifos y fentién. Asi
mismo varios autores sefialan el aumento de especies reactivas de oxigeno en
peces como consecuencia de otros contaminantes (Lemaire y Livingstone 1997,

Livingstone y col 2000).
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6.1. La Utilidad del Sistema Antioxidante como Biomarcador

Los resultados sugieren que tanto el MeAz como el carbarilo ademas de
la fuerte inhibicién de su blanco primario de accién, la ChE cerebral y muscular,
y de otras esterasas, inducen estrés oxidativo como efecto secundario al
provocar una disminucién del contenido de GSH endégeno y afectar la
actividad de la catalasa. Esta dltima es una enzima fundamental del sistema
antioxidante por lo tanto la disminuciéon de su actividad conjuntamente con la
disminucién en el contenido endégeno de GSH resultan efectos secundarios
relevantes de ambos insecticidas ensayados. Estas alteraciones merman la
capacidad antioxidante y por tanto la supervivencia a campo de los juveniles de
O. mykiss, principalmente bajo condiciones que en su conjunto favorecen el
estrés oxidativo por la presencia simultdnea de otros contaminantes en el

medio.

Pandey y col. (2003) sostienen que los biomarcadores de estrés oxidativo,
en especial la estimaciéon de las enzimas antioxidantes en peces, pueden ser
indicadores ttiles de contaminacién de los cuerpos de agua. Estudios recientes
de monitoreo en ambientes de agua marina y dulce han analizado
biomarcadores de estrés oxidativo en peces a fin de caracterizar la distribucién
geografica y espacial de los efectos de los contaminantes y predecir riesgos
(Ventura y col. 2002, Klumpp y col. 2002, Fenet y col. 1998, Bainy y col. 1996).
Almar y col (1998) han encontrado que el sistema del glutation es un indicador
bioquimico sensible de polucién quimica para algunas especies de peces de
agua dulce, como Gobio gobio y Rutilus rutilus. Actualmente, se han establecido
modelos ttiles para evaluar el dafio oxidativo potencial de contaminantes
presentes en muestras ambientales, que incluyen la hemolisis de eritrocitos de
peces inducida por peréxidos (Janssens y col. 2002) y el uso de células
transgénicas de pez cebra (Carvan y col. 2001). En nuestro caso particular, los
resultados obtenidos con los insecticidas MeAz y carbarilo, como modelo de
otros OFs y carbamatos sefialan que el sistema de defensa antioxidante en peces

podria considerarse un buen biomarcador a exposiciones subletales, cuando se
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lo implementa en conjunto con la evaluaciéon de la actividad de esterasas
cerebrales, musculares y hepéticas, revalorizando al igual que Lionetto y col.

(2003) el uso integrado de biomarcadores.

7- EFECTOS SOBRE LA FOSFORILACION DE PROTEINAS

A pesar de conocerse vastamente el efecto inhibitorio sobre la enzima
AChE, el proceso molecular desde la exposiciéon a OFs y carbamatos hasta la
muerte de los organismos no ha sido atin establecido claramente (Pefia-Lopis y
col 2002). Tampoco ha podido explicarse por este mecanismo la alteraciéon del
desarrollo del cerebro y la funcién cognitiva (Schuh y col. 2002), lo que ha
orientado la investigacién a la bisqueda de otros mecanismos “no colinérgicos”
que pudieran explicar estos efectos. Efectivamente, se han observado
numerosos efectos secundarios de estos compuestos que modulan las
respuestas agudas y crénicas, como los indicados en juveniles de O. mykiss que
involucran el sistema de defensa antioxidante, postulando que la citotoxicidad
de los OFs puede estar vinculada a la induccién de un programa de muerte
celular o apoptosis por multiples vias, incluyendo la apariciéon de poros
mitocondriales, activacion de receptores muscarinicos, activaciéon de caspasas
mediada por receptores, o activaciéon de serina-proteasas (Carlson y col. 2000).
Mas aun, se ha postulado una via apoptética dependiente del contenido de
GSH que incluye un corrimiento en el estatus redox celular, activaciéon de una
isoforma de proteina quinasa C y estimulacién de la unién al ADN del factor de
transcripcion sensible al estado redox, AP-1 (Domenicotti y col. 2000). Las
especies reactivas de oxigeno sirven como mediadoras en los programas de
muerte celular en respuesta a numerosos téxicos y condiciones patoldgicas
(Sarafian y Bredesen 1994) y pueden alterar las respuestas transcripcionales
para inducir muerte celular por apoptosis (Pefia-Lopis y col. 2002). En realidad,

muchas de las moléculas sefal y vias de sefializacion celulares como los canales
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de Ca?*, los factores de transcripcién como NF-«f3, p53, y AP-1 y las proteinas
tirosina y serina/treonina quinasas y fosfatasas, estan regulados por el estado
redox celular (Shi y col. 2003, Kamata y Hirata 1999). Estos antecedentes
sugieren que las alteraciones provocadas por el MeAz y el carbarilo sobre el
sistema antioxidante de los juveniles de O. mykiss podrian tener un correlato
sobre la cascada de sefializacion, que se visualizaria en la modificaciéon de los

niveles de fosforilacion de las proteinas.

Las evaluaciones de los patrones de fosforilacién proteica sefialan que la
exposicién in vivo durante 24 horas a concentraciones subletales de MeAz y
carbarilo, produce alteraciones evidentes en distintos o6rganos (cerebro e
higado) de los juveniles de trucha arcoiris (Figuras 55-61). Las modificaciones
en la fosforilaciéon de proteinas pueden involucrar alteraciones significativas de
la fisiologia celular normal a través de la modificacion de las respuestas

celulares comprometidos en estos procesos (Thomas y col. 2000).

Los resultados demuestran ademds, que ambos insecticidas afectaron
mecanismos comunes del sistema de sefializaciéon celular que derivé en la
modificacion del estado de fosforilacion de polipéptidos de 66 KDa
(disminucién) y 171 KDa (aumento), asi como también manifestaron efectos
diferenciales de acuerdo a lo observado con el polipéptido de 53 KDa. Los
efectos en algunos casos resultaron especificos para cada o6rgano. En este
sentido, el ortovanadato aumenté notablemente la fosforilacién proteica basal
tanto en peces controles como expuestos a ambos insecticidas, aunque este
efecto resulté6 mas notorio en las fracciones de cerebro que en las hepaticas. En
cerebro, este incremento en la sensibilidad posibilité observar diferencias
debidas al efecto del plaguicida en la banda proteica correspondiente a 22 KDa.
El ortovanadato es un inhibidor de ATPasas y tirosina fosfatasas y/o activador
de algunas proteinas tirosina quinasas (Randi y col. 1998). Sin embargo, estos
resultados no se condicen con el efecto de la genisteina, un inhibidor de tirosina
quinasas, que no modifico el estado de fosforilacion de las bandas en controles

y tratados. Por tanto, los cambios observados en la fosforilacién de las bandas
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proteicas en peces expuestos a ambos insecticidas vs controles no pudieron ser

adjudicadas a la modificacién de la actividad de tirosina quinasas.

La mayoria de los cambios en la fosforilacién proteica por carbarilo y
MeAz no se correlacionan con aumentos en la masa de las proteinas, segin se
advierte en los perfiles de los correspondientes geles de SDS, sino a
modificaciones en su estado de fosforilacion. Sin embargo, para la banda
proteica de 162 KDa (de la fracciéon nuclear de cerebro), se observé un
incremento en la masa proteica indicando una induccién de la sintesis de dicha
proteina o una relocalizacion de la misma en la fraccién nuclear por efecto del

carbarilo (Figura 62), que pudo influir en un aumento de la fosforilacién.

Los efectos sobre la fosforilacion de proteinas observados con los
insecticidas MeAz y carbarilo podrian estar asociados a la alteracion del balance
redox celular, que inducen estos compuestos, el cual regula numerosas vias de
transduccion de sefiales en los que participan proteinas quinasas/fosfatasas. En
este sentido, algunos autores han observado que ciertos insecticidas OFs como
el clorpirifos y fentiéon, modifican la actividad de la proteina quinasa C (PKC)
implicada en vias de sefializacién que median procesos fundamentales como la
proliferacién celular (Bagchi y col. 1997); mientras que otros afectan los niveles
de fosforilacién de quinasas reguladas por sefiales extracelulares (ERK) (Bomser
y col. 2002, Bomser y Casida 2000), o interfieren en la formacién de segundos
mensajeros como el adenosilmonofosfato ciclico (AMPc) (Olivier y col. 2001), o
inositol trifosfato (Magnarelli de Potas y Pechén de D’Angelo 1997, Moya y col.
2002). Las formas oxoénicas de algunos insecticidas OFs también se unen a
receptores muscarinicos modificando los niveles de segundos mensajeros y las
cascadas de fosforilacién subsiguientes (Ward y Mundi 1996). Niijima y col
(2000) observaron un aumento en la fosforilaciéon de proteinas citosélicas en
cerebro de rata, ademds de la activaciéon de las quinasa c-Jun-N-terminal
(JUNK) y proteina quinasas dependiente de mitégenos (MAPK), luego del
tratamiento con OFs. Todas estas alteraciones conducen en ultima instancia a
modificaciones en la fosforilacién de proteinas con consecuencias graves para la

vida celular.
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Otros grupos de plaguicidas, como algunos organoclorados, piretroides
y dioxinas, afectan la actividad de diferentes tirosina quinasas y quinasas
activadas por mitégenos (MAPK) (Tessier y Matsumura 2001, Enan y
Matsumura 1998, Randi y col. 1998). El compuesto 23,78
tetraclorodibenzodioxina (TCDD) es uno de los mas potentes de la familia de
las dioxinas. Se ha comprobado que la mayoria de sus manifestaciones toxicas
que incluyen efectos carcinogénicos, teratogénicos, y sobre la proliferacion y
diferenciacion celular, estan coligados a su capacidad de unién al receptor de
grupos arilo Ah-R que se traduce posteriormente en la modificacién de la
actividad de diversas quinasas y no existe accién directa del xenobidtico sobre
las mismas (Enan y Matsumura 1996, Enan y col. 1998). Si bien el carbarilo no
pertenece estrictamente a este grupo, los efectos provocados sobre Ia
fosforilacion de proteinas en cerebro e higado de O. mykiss podrian estar
vinculados a su comprobada capacidad de unién al Ah-R (Deninson y col.
1998), aunque esta union resulta menos fuerte que la del TCDD. Ciertamente, el
carbarilo produce una disminucién de la fosforilacion de las bandas proteicas
de 66 KDa y 53 KDa. De manera similar, en fracciones nucleares hepaticas de
cerdos de Guinea, el TCDD produce una disminucién de la actividad de la
quinasa caseina II (CKII) que conduce a una disminucién en la fosforilaciéon de
sus proteinas sustrato, c-Myc (67 KDa), p53 (53 KDa) y c-jun (39 KDa) y
consecuentemente una disminucién en la unién del factor de transcripcion c-
Myc al elemento de respuesta a c-Myc en el ADN (Ashida y col. 2000). Nuestros
resultados, si bien no son concluyentes en este aspecto constituyen de por si
una muy interesante perspectiva de avance en la dilucidacioén de los efectos de
los OFs y carbamatos sobre proteinas de regulacion temprana y factores de
transcripcion mediante la deteccion con métodos especificos. La identificacion
de las vias de sefializacion afectadas por estos compuestos es util para
interpretar con mayor precisién los eventos que conducen en tltima instancia a

las manifestaciones toxicas observadas.
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8. PROTEINAS DE ESTRES

Sanders (1993) ha propuesto a las proteinas de estrés (Hsp) como
potenciales biomarcadores en estudios de monitoreo ambiental, debido a que
son altamente conservadas a lo largo de la evolucién desde las bacterias a los
humanos. Esta respuesta celular inicialmente observada frente al choque
térmico, se ha descripto también en otras fuentes de estrés como exposicién a
metales pesados, reactivos de sulfhidrilos, andlogos de aminoacidos y diversos
compuestos bioldgicos (Ait-Aissa y col. 2000, Werner y Nagel 1997, Bagchi y
col. 1996, Dilorio y col. 1996). El significado de la induccién de las Hsp en
respuesta a tales estimulos estd directamente asociado al rol de estas proteinas
como chaperonas moleculares. En tal sentido, es conocida su funcién
colaborando en el transporte y en el correcto plegamiento de otras proteinas
celulares (Horst y col. 1997, Frydman y Hohfeld 1997). La alta conservacion del
mecanismo de induccién de las Hsp a lo largo de los diferentes taxones, implica
que la funcién de las mismas es critica para la supervivencia de las especies y
que la acumulacién de altos niveles de proteinas mal formadas resultaria

citotoxica.

Morimoto y col. (1996) han propuesto el modelo de proteotoxicidad que
intenta explicar el mecanismo por el cual estas proteinas serfan inducidas.
Segun el mismo, la sefial de alarma para la induccién provendria de un alto
numero de proteinas incorrectamente plegadas provocado por el choque
térmico u otro agente estresante, el cual superaria la capacidad normal de re-
plegamiento llevada a cabo por el conjunto de Hsp expresadas
constitutivamente en las células. El factor de trascripciéon correspondiente HSF-
1 (“heat shock factor”) estaria inhabilitado por la trimerizacién y unién a
proteinas Hsp presentes en el citosol, estas dltimas al ser reclutadas lo
liberarian, posibilitando la transcripcion y posteriormente la sintesis de nuevas

Hsp.

A partir de los anélisis realizados por tincién con anticuerpo en tejidos de

C. auratus hemos demostrado la ausencia de induccién de las Hsp luego de la
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exposicién a diferentes concentraciones de MeAz, paration y carbarilo. A pesar
de ello, las proteinas Hsp 60 y Hsp 70 fueron detectadas en todas las muestras
analizadas (Figuras 63, 65-66). La ausencia o débil respuesta de inducciéon de
estas proteinas ha sido sefialada actualmente por varios investigadores, asi
como el cuestionamiento de la utilidad de las mismas como biomarcadores

(Lacorn y col. 2001, Pyza y col. 1997).

A diferencia de los mamiferos en los cuales la induccién de Hsp se debe
principalmente al estrés térmico, en peces y otros vertebrados ectotérmicos, las
Hsp estan expresadas de manera constitutiva en grandes cantidades (Yu y col
1994). La presencia de estas proteinas en altos niveles les brindaria una
protecciéon anticipada frente a los cambios de temperatura a los que pueden
estar sometidos y adicionalmente frente a diversas condiciones de estrés
quimico (Huey y Bennett 1990). A su vez, permitiria explicar la falta de
inducciéon frente a la exposicion de ciertos xenobidticos de acuerdo a lo
enunciado en el modelo de proteotoxicidad, segiin el cual se requiere un dafio
proteico que supere la capacidad natural de respuesta de estos organismos que

es constitutivamente elevada.

En carasius controles y expuestos a paration, el anticuerpo contra Hsp 60
empleado reconocié una proteina de 65 KDa en cerebro (Figura 63). Ejemplares
de C. auratus aclimatados al menos 5 semanas a 30°C mostraron un incremento
en una proteina de 65 KDa en cerebro, higado y musculo que no se encontraba
en los aclimatados a 10°C y que no pertenecia a la familia Hsp70 (Kikuchi y col
1993). Este mismo anticuerpo reconocio tres proteinas Hsp 58, Hsp 61 y Hsp 64
de algunos invertebrados acuaticos (Werner y Nagel 1997). El anticuerpo anti
Hsp 60 utilizado es capaz de reconocer ambas isoformas de la proteina, la
constitutiva y la inducible. Los niveles observados se deben probablemente a la

forma Hsp 60 constitutiva.

El anticuerpo anti-Hsp 70 que reconoce tnicamente la forma inducible,
sOlo reconoci6 de manera tenue la proteina Hsp 70 recombinante humana

utilizada como control positivo (datos no mostrados). Se utilizé por lo tanto, un
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anticuerpo anti Hsp70 que reconoce tanto la isoforma inducible (Hsp70) como
la constitutiva (Hsc 70) con el cual fue posible determinar la presencia de esta
proteina Hsp/Hsc 70 en homogenados de C. auratus y de O. mykiss (Figuras 65-
69). En ambas especies de peces, la proteina detectada corresponderia entonces
a la isoforma constitutiva. Estos datos sugieren que la abundancia constante de
estas proteinas permitiria proteger de manera anticipada a estos organismos de

las agresiones o insultos proteotéxicos (Hightower 1991).

Fader y col. (1994) realizaron determinaciones de Hsp 70 en diversas
especies de peces y encontraron variaciones estacionales importantes de estas
proteinas, que expresaban niveles més altos en primavera y menores valores en
invierno. En el pez Limanda limanda, se observaron ciclos anuales de variacion
de los niveles de Hsp 70 vinculados a cambios en la temperatura y al contenido
lipidico, sin observarse induccién por efecto del cadmio u organoclorados
(Lacorn y col. 2001). En este sentido, estudios realizados en ciempiés y en pupas
de moscas mostraron una gran variabilidad estacional en los niveles de Hsp 70
y resultados inconsistentes al evaluar el efecto de la temperatura y de diversos
compuestos quimicos como el OF dimetoato, cobre y detergentes (Pyza y col
1997). En estos animales se encontraron niveles altos en los controles y en las

muestras obtenidas campo en zonas no contaminadas.

Si bien algunos autores reconocen a las Hsp como bioindicadores ttiles
en estudios ecotoxicolégicos sobre todo en ambientes acudticos (Hassanein
1999, Karouna-Renier y Zehr 1999) otros concluyen que no puede considerarse
como un biomarcador universal para estos estudios y que no son una
herramienta practica para la evaluacion de riesgo ambiental (Pyza y col.1997,
Hernéndez y col. 1999). De nuestros datos preliminares se concluye que las Hsp
no serian buenos biomarcadores de la contaminaciéon por plaguicidas OFs y
carbamatos, siendo necesario caracterizar el complejo papel que juegan estas
proteinas en la aclimataciéon de los organismos dentro de su zona de tolerancia,
asi como evaluarlas desde una perspectiva molecular, funcional y evolutiva;
antes de aplicarlas como biomarcadores de estrés antropogénico (Feder 1999,

Fader y col. 1994).
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Finalmente podemos concluir, de acuerdo a lo planteado en la hipétesis,
que estos insecticidas manifestaron ademas de la fuerte inhibiciéon de las
esterasas, los efectos no colinérgicos que se ilustran en las figuras 70 y 71. En
particular para el caso del MeAz el modelo que podria explicar los resultados
obtenidos indica un consumo de GSH que conduciria a un aumento de ROS y
finalmente a la inhibicién de catalasa cuyo resultado seria la promocién del
estrés oxidativo. Este ultimo puede modificar factores de transcripcién y la
cascada de sefalizaciones alterando la fosforilaciéon de proteinas clave que
controlan la decision de favorecer la apoptosis o la proliferaciéon y
diferenciacion celular. En particular y de acuerdo a los pesos moleculares de los
polipéptidos afectados podrian estar afectadas las funciones Ras y c-Myc

(Figura 70).

155



IV. Discusion

En el caso de carbarilo, su capacidad de induccién del CYP1A a través e
la activacion del receptor Ah-R y su unién al elemento de respuesta a
xenobidticos del ADN (XRE), incrementaria el metabolismo de compuestos
enddgenos y exdgenos. Por otra parte, el carbarilo podria actuar como inductor
bifuncional activando no solo los genes regulador por Ah-R sino también los
regulados por el elemento de respuesta antioxidante (ARE) provocando la
induccion temprana de enzimas detoxificantes. La unién al Ah-R, ademads ha
sido asociada a la modificaciéon de quinasas especificas como la inhibiciéon de la
caseina quinasa II (CK II) cuyos sustratos son la proteina pro-apoptética p53, y
el factor de transcripcion c-Myc. La disminucion en la fosforilacion de la p53
llevaria a una proliferacion celular desmedida implicada en la carcinogénesis.
Los ROS generados como consecuencia del aumento del metabolismo por parte
de CYP1A llevarian a una disminucién del contenido de GSH, con aumento
subsiguiente de radicales libres que provocarian posteriormente la inhibicién de
la catalasa. En conjunto la disminucion del GSH y de la actividad de esta
enzima conducirian a una situacién de estrés oxidativo, que podria afectar a las
cascadas de sefializacion celular y factores de transcripcion dependientes del
estado redox celular. La decisiéon final del destino celular dependera de la

integracion de todas las sefiales modificadas por el carbarilo (Figura 71).
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XRE: elemento de respuesta a xenobiéticos |disminucién de la fosforilacién, Taumento de la fosforilacion.
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xisten marcadas diferencias de susceptibilidad a insecticidas
organofosforados y carbamatos entre juveniles de C. auratus y O. mykiss.
La vulnerabilidad de los juveniles de ambas especies de peces al

carbamato carbarilo fue menor que para los OFs MeAz y paration.

anto C. auratus, O. mykiss como C. carpio resultaron capaces de sobrevivir a
elevados niveles de inhibicién de la ChE cerebral sefialando que esta no es

la causa tinica y principal de mortalidad.

a insensibilidad relativa de C. auratus frente a los insecticidas ensayados
no esté relacionada con una captacion reducida de estos compuestos, ya

que la actividad enzimatica result6 efectivamente inhibida.

a actividad de la enzima ChE cerebral y muscular de juveniles de peces
resulta un excelente biomarcador de exposicién a organofosforados y en
menor medida a carbamatos, debido a su alta sensibilidad y su alta
persistencia en el tiempo atn cuando hubiera desaparecido el insecticida de los

cuerpos de agua.

1 MeAz y el carbarilo inducen en juveniles de O. mykiss estrés oxidativo al
disminuir el contenido de GSH endégeno, y afectar la actividad de
enzimas como la catalasa. Estas modificaciones pueden ser utilizadas

como biomarcadores de efecto en peces a estos insecticidas, en conjunto con la

determinacion de ChE y AliEs.
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| carbarilo es capaz de inducir enzimas detoxificantes de fase I, como el
CYP1A hepatico de O. mykiss probablemente a través de su unioén al Ah-R
que actuaria a nivel del elemento de respuesta a xenobiéticos (XRE) del
ADN. La activaciéon de las enzimas detoxificantes de fase II GST y antioxidante
CAT podrian asociarse a una capacidad de activacion bifuncional de este
compuesto actuando a través del elemento de respuesta antioxidante (ARE) del

ADN.

os insecticidas MeAz, carbarilo y paratiéon no afectarian los niveles de
expresion de Hsp 60 y Hsp 70 en C. auratus y O. mykiss evaluados por la
técnica de “western blot” indicando que dichas proteinas en estas especies

no resultarian buenos biomarcadores para las familias de plaguicidas analizadas.

a exposiciéon a concentraciones subletales de MeAz y carbarilo provoca
alteraciones en los patrones de fosforilacion de las proteinas nucleares
hepéticas y cerebrales, en particular disminuyendo la fosforilacién de
proteinas de 53 y 66 KDa que podrian corresponder a los factores de transcripcion
C-myc (p67) y p-53 que intervienen en el control de la apoptosis y
proliferaciéon/ diferenciacion celular. La dilucidacion completa de estas alteraciones
y los mecanismos de accién subyacentes constituye una linea de avance de esta

tesis.

e acuerdo a lo planteado en la hipétesis, estos insecticidas muestran
ademas de la fuerte inhibicién de las esterasas, efectos secundarios no
colinérgicos que incluyen modificaciones en el sistema de defensa
antioxidante y alteraciones en los patrones de fosforilaciéon de proteinas hepaticas
y cerebrales, demostrando la importancia de esclarecer todos los aspectos de los

mecanismos de accion de estos insecticidas para la evaluacién de su toxicidad.
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Lineas Moleculares y Bioquimicas

Resulta interesante plantear como lineamientos futuros a partir de los
resultados obtenidos en el presente trabajo, el estudio de los cambios inducidas por
carbarilo y MeAz, asi como otros insecticidas OFs y carbamatos en el
comportamiento de los factores nucleares de transcripcion claves que estan
regulados por el estado de fosforilacién proteico asi como por el estado redox
celular. Esto se podra realizar mediante técnicas de biologia molecular como el
analisis de movilidad en gel (geles de retardo) para visualizar el efecto de estos

plaguicidas sobre el Ah-R, AP-1, NF-«f3, CREB entre otros.

Es importante también identificar mediante el uso de anticuerpos
especificos las bandas proteicas que manifiestan modificaciones en su estado de
fosforilacion, para conocer cuales son las vias de sefializacién afectadas e inferir los
efectos citotoxicos resultantes, lo cual debera complementarse con la cuantificacion
de actividades de tirosina quinasas y otras quinasas especificas, como la PKC,

utilizando sustratos e inhibidores especificos.
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Lineas de Trabajo a Campo

Otra linea de trabajo que surge de los resultados obtenidos en este trabajo es
la de revalorizar la utilidad a campo de la ChE de peces y los biomarcadores
relacionados al sistema de defensa antioxidante. Se podra realizar esto mediante
ensayos con ejemplares enjaulados en zonas de desembocadura de canales
colectores de riego, en conjunto con los muestreos de agua para determinar la
presencia de plaguicidas que se desarrolla regularmente en nuestro laboratorio.
Adicionalmente deberia establecerse un sistema de muestreo de peces presentes en
diferentes cuerpos de agua de la zona del Alto Valle de Rio Negro y Neuquen a fin
de determinar los niveles basales de estos biomarcadores y sus variaciones

naturales como paso previo a su uso frente a eventuales contaminantes.
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