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Monitoreo ambiental, cuantificacién de plaguicidas y evaluacion de efectos

neurotéxicos y de estrés oxidativo en peces dulceacuicolas

Resumen

Durante las ultimas décadas se consolid6 en Argentina un modelo intensificado de
produccién agropecuaria ligado al uso creciente de plaguicidas. Distintos procesos
determinan que estos contaminantes alcancen los cuerpos de agua pudiendo ocasionar
efectos adversos sobre la biota. El objetivo general de esta Tesis fue estudiar la calidad
del agua, con énfasis en la identificacion y cuantificacion de diferentes plaguicidas, en
un cuerpo de agua superficial de la Provincia de Buenos Aires y evaluar potenciales
efectos sobre peces dulceacuicolas. Con este propdsito, se realizé durante dos afios un
monitoreo ambiental de diferentes sitios de un arroyo de la subcuenca Las Catonas,
(cuenca del Rio Reconquista, Cuartel V, Partido de Moreno, Provincia de Buenos Aires)
que presentan impacto antropogénico residencial, agricola e industrial. Se
seleccionaron tres sitios de muestreo, un sitio aguas arriba cercano a una zona
residencial (Sitio A, Sa), uno frente a una planta de tratamiento (Sitio B, Sg) y otro aguas
abajo del anterior y lindero a una zona horticola (Sitio C, Sc). A través de la
caracterizacién hidroquimica, pudo concluirse que el tipo de agua dominante en los
sitios de muestreo corresponde a bicarbonatada sddica y que predomina el mecanismo
de meteorizacion, caracteristicas que concuerdan con lo descripto para las lagunas
pampasicas. Por otro lado, se determin6 que las concentraciones de casi todos los iones
mayoritarios son mayores en el Sg y Sc con respecto al Sp, al igual que la concentracion
de los nutrientes. Estas diferencias espaciales podrian deberse al aporte de compuestos
de origen antropogénico de la actividad agricola e industrial de la zona. Ademas, se
observé una agrupacion entre las estaciones calidas (verano y primavera) separadas de
las frias (invierno y otofio). Los plaguicidas detectados en el cuerpo de agua, en
muestras correspondientes a Sg y Sc, fueron: DEET, paraquat, clorpirifés y glifosato, en
un rango de concentraciones 0,52 — 5,49 pg x L1, mientras que en Sa no se identifico
ninguno de estos plaguicidas durante los dos afios de muestreo.

Por otra parte, se analizaron los efectos de los plaguicidas glifosato (PMG) y clorpirifés
(CPF) sobre biomarcadores de neurotoxicidad, defensas antioxidantes, estrés oxidativo
y detoxificacion en una especie de teledsteo nativo, Cnesterodon decemmaculatus,
mediante bioensayos semi-estaticos de toxicidad aguda (96 h). La actividad de
acetilcolinesterasa (AChE) demostré ser un biomarcador de neurotoxicidad sensible

para la exposicion a PMG y CPF en esta especie, existiendo una potencial reversibilidad



de los efectos. Adicionalmente, se estudié en forma comparativa el efecto sobre la
actividad de AChE de otra especie de poecilido (Gambusia affinis) y se analizaron los
mecanismos involucrados. La inhibicién de la actividad de AChE luego de la exposicion
in vivo a CPF difiri6 entre ambas especies, siendo C. decemaculatus la especie mas
susceptible. Estas diferencias podrian deberse a una diferencia en la sensibilidad de la
enzima, considerando las Clso determinadas mediante la exposicién in vitro al metabolito
clorpirifés oxén (CPF-ox6n). A su vez, la exposicion generd una respuesta de las vias
de proteccion antioxidante, glutation (GSH) para PMG y catalasa (CAT) para CPF,
resultando ademas los efectos variables entre tejidos. Esto podria estar indicando que,
si bien ambos plaguicidas estarian induciendo estrés oxidativo, las vias involucradas
podrian diferir entre ellos. En el mismo sentido, los resultados sugieren que la enzima
glutatién-S-transferasa (GST) estaria involucrada en la via de detoxificacién en el caso
del PMG.

Por dltimo, se llevaron adelante bioensayos exponiendo ejemplares de C.
decemmaculatus a muestras ambientales de los sitios estudiados Sa Yy Sc,
evidencidndose cambios en biomarcadores de neurotoxicidad y de defensas
antioxidantes. Los efectos sobre algunos de los parAmetros no parecerian estar
causados por la exposicibn a los plaguicidas estudiados y podrian tener baja
especificidad ya gque se vieron alterados en la exposicién tanto a Sa como Sc (enzima
superéxido dismutasa, SOD), mientras que para otros biomarcadores (AChE, CAT,
GSH) los resultados sugieren que los plaguicidas presentes en las muestras podrian
explicar total o parcialmente los cambios observados.

Esta Tesis constituye una contribucion al estudio del destino ambiental de los
plaguicidas y la toxicidad en especies no blanco. Particularmente se demuestra que
tanto PMG como CPF generan efectos sobre biomarcadores de neurotoxicidad y en las
defensas antioxidantes de C. decemmaculatus. A la vez, al realizar una evaluacion de
toxicidad en el contexto de muestras ambientales con mezclas complejas de
contaminantes, dichos parametros resultaron ser sensibles a la exposicion al agua de la
subcuenca Las Catonas evidenciando el deterioro en la calidad del agua que presentan

estos arroyos.
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Environmental monitoring, pesticide quantification and assessment of neurotoxic

effects and oxidative stress in freshwater fish

Summary

Over the last decades, an agricultural model of intensive production linked to the
increasing use of pesticides was consolidated in Argentina. Different processes
determine that these pollutants reach water bodies, which can cause adverse effects on
biota. The general objective of this Thesis was to study water quality, with emphasis on
the identification and quantification of different pesticides in a surface water body of the
Buenos Aires Province and to evaluate their potential effects on freshwater fish.
Considering this, an environmental monitoring was carried out over a period of 2 years
on different sites of a stream in Las Catonas sub-basin (Reconquista River basin, Cuartel
V, Partido Moreno, Province of Buenos Aires) that have urban, agricultural, and industrial
anthropogenic impact. The sampling sites were upstream, close to an urban area, (Site
A, Sp); in front of a treatment plant (Site B, Sg); and downstream of Sg and bordering a
horticultural area (Site C, Sc). Throughout the hydrochemical characterization, it was
possible to conclude that the dominant type of water in the sampling sites corresponds
to sodium bicarbonate and that the weathering mechanism is predominating,
characteristics that are like to those of pampasic lagoons. On the other hand, it was
determined that the concentrations of almost all the major ions are higher in Sg and Sc
compared to Sp, as well as the concentration of nutrients.

These spatial differences could be due to the contribution of agricultural and industrial
activity in the area. In addition, a grouped data was observed between the warm seasons
(summer and spring) separated from the cold seasons (winter and autumn). The
pesticides detected in the water body, in samples corresponding to Sg and Sc, were
DEET, paraquat, chlorpyrifos and glyphosate in a concentration range of 0.52 - 5.49 ug
X L, while none of these pesticides were identified in Sa during the two years of
sampling.

Furthermore, the effects of the pesticides glyphosate (PMG) and chlorpyrifos (CPF) on
biomarkers of neurotoxicity, antioxidant defenses, oxidative stress, and detoxification in
a native teleost species, Cnesterodon decemmaculatus, were analyzed by semi-static
bioassays of acute toxicity (96 h). Acetylcholinesterase (AChE) activity has been shown
to be a sensitive neurotoxicity biomarker for exposure to PMG and CPF in this species,
with potential reversibility of the effects. In addition, the effects on the AChE activity for

other species of Poeciliidae (G. affinis) was comparatively studied and the mechanisms



involved were analyzed. In vivo AChE inhibition differed between both species, with C.
decemaculatus being the most susceptible species. These differences could be caused
by a difference in enzyme sensitivity taking into account the ICso determined by in vitro
assays using CPF oxon metabolite. At the same time, the exposure generates a
response of the antioxidant protection pathways, glutathione (GSH) for PMG and
catalase (CAT) for CPF, also resulting in variable effects between tissues. This could
indicate that, although both pesticides are inducing oxidative stress, the pathways
involved could differ between them. In the same way, the results suggested that the GST
enzyme would be involved in the detoxification pathway in the case of PMG.

Finally, bioassays were carried out exposing specimens of C. decemmaculatus to
environmental samples from the studied sites (Sa and Sc), showing changes in
biomarkers of neurotoxicity and antioxidant defenses. The effects on some of the
parameters would not seem to be caused by exposure to the pesticides studied and
could have low specificity since they were altered in exposure to both Sa and Sc
(superoxide dismutase enzyme, SOD), while for other biomarkers (AChE, CAT, GSH)
the results suggested that the pesticides present in the samples could fully or partially
explain the observed changes.

This Thesis constitutes a contribution to the study of the environmental fate of pesticides
and their toxicity in non-target species. In particular, it has shown that both PMG and
CPF generate effects on biomarkers of neurotoxicity and on the antioxidant defenses of
C. decemmaculatus. At the same time, these parameters turned out to be sensitive to
exposure to the water of Las Catonas sub-basin, when carrying out a toxicity assessment
in the context of complex mixtures of pollutants, indicating the deterioration of water

quality.

Keywords: Environmental monitoring, physicochemical composition, hydrochemical
characterization, pesticides, glyphosate, chlorpyrifos, Cnesterodon decemmaculatus,

biomarkers, acetylcholinesterase (AChE), antioxidant defenses, oxidative stress
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I.1. Introduccién General

En Argentina, al igual que en muchos paises de América Latina, se han generado
grandes transformaciones en las practicas agricolas. La produccioén y distribucién de
alimentos es manejada a gran escala y destinada casi con exclusividad al mercado
exterior (Mikkelsen, 2008). Este modelo ha generado el cambio mas notorio que
experimento la agricultura a lo largo del siglo XX, donde se reemplazaron las tierras
naturales y ganaderas por tierras agricolas (Timm, 2004), proceso conocido como la

expansion de la frontera agricola.

En el pais, la superficie de tierras destinadas a la siembra (principalmente de cultivos de
soja) ha aumentado de aproximadamente 43 millones a mas de 95 millones de
hectareas desde los afios 70 hasta el 2019, segun los datos reportados por el Ministerio
de Agricultura, Ganaderia y Pesca de la Republica Argentina (MAGyP, 2020). Sin
embargo, la expansion de la frontera no ha sido uniforme ya que el mayor avance se
registré en el centro del pais. La regibn pampeana fue donde se produjo una mayor
expansion de cultivos anuales durante el periodo 1988 - 2002 a expensas de pasturas

y remanentes de pastizales naturales (Orue et al., 2007)

La frontera agricola en la regibn pampeana se expandié de manera aleatoria y algo
cadtica hacia el norte del pais a expensas de areas de bosques y pastizales naturales
(Carreno y Viglizzo, 2007). Para sostener estos cambios de la productividad, fueron
necesarios mas insumos y como consecuencia del incremento de la actividad agricola
se generaron mas residuos y desechos que afectan al ambiente (nutrientes, aguas
residuales, plaguicidas, antibiéticos, etc). Estas transformaciones se generaron sin

evaluar los impactos en la ecologia y en el ambiente (Zarrilli, 2020).

Desde la década del 90 hasta la actualidad, el modelo de rotacion de cultivos con
pasturas y forrajeras anuales fue reemplazado por la intensificacion agricola. Este
modelo se baso6 en la incorporacién de los cultivos transgénicos, la siembra directa y el
consecuente aumento de uso de fertilizantes y plaguicidas (Satorre, 2005; Altieri y
Pengue, 2006).

En la actividad agricola se utilizan una gran variedad de plaguicidas como herbicidas,

insecticidas, fungicidas y rodenticidas, de los cuales los dos primeros son los de mayor

uso en Argentina (Figura 1). Los plaguicidas se comercializan en diferentes tipos de
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formulaciones y en la region pampeana son ampliamente utilizados en la agricultura
(CASAFE, 2014).

Evolucion del mercado de plaguicidas en Argentina
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Figura 1. Evolucién del mercado de plaguicidas en Argentina. La grafica se elabor6 con los datos
reportados por la Organizacién de las Naciones Unidas para la Alimentaciéon y la Agricultura
(FAO, 2020).

El uso de herbicidas en la agricultura aumentd en Argentina de 17.533 toneladas en
1993 a mas de 180.000 en el 2017 (FAO, 2020). Dentro de los herbicidas mas utilizados
en el pais se encuentran el glifosato, el 2,4 D y la atrazina, siendo el glifosato el mas
utilizado debido en gran medida a que su empleo resultdé cada vez mas econémico
(Souza, 2009; Aparicio et al., 2017). Por otro lado, el uso de insecticidas aument6 de
3.503 toneladas en 1993 a mas de 10.000 toneladas en el 2010 (FAO, 2020). Dentro de
los insecticidas, el clorpirifés y la cipermetrina son los mas utilizados en los cultivos de

soja genéticamente modificada (Aparicio et al., 2015).

Aungue una parte de los plaguicidas que son aplicados en los cultivos se degrada
debido a factores bioticos, abiodticos y a las caracteristicas fisicoquimicas de la molécula,
una fraccion puede llegar a ser transportada y alcanzar los cuerpos de agua
superficiales (Aparicio et al., 2013), lo cual perjudica al sistema natural incluyendo a las
especies que alli residen. Considerando la amplia utilizacion de plaguicidas en el pais,
resulta relevante caracterizar el destino de los mismo, su concentracion en ambientes
acuaticos, y al mismo tiempo evaluar la toxicidad no prevista sobre especies no blanco,

como los peces de agua dulce.
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[.1.1. La importancia del monitoreo ambiental de los ecosistemas acuaticos

El sistema acuéatico es el receptor final de todos los contaminantes de origen natural o
antropogénico. La urbanizacion y la explotacién agropecuaria intensiva producen
aportes excesivos de nutrientes en cuerpos de agua lenticos que generan procesos de
contaminacibn ambiental que, a su vez, causan degradacién en los diferentes

compartimentos ambientales (Salibidn, 2006; Fernandez Cirelli, 2012).

El monitoreo y la evaluacion de la calidad del agua de los ecosistemas acuaticos es un
instrumento que permite mantener y actualizar el diagnostico de una situacion
especifica, asi como la identificacion de los impactos ambientales y el conocimiento de
la variacion o degradacion del ambiente en el tiempo a partir de las caracteristicas del
medio 0 entorno de un ecosistema. Se observan y miden varios parametros evaluados
segun los indicadores mas significativos que pueden describir un proceso natural o
antropico y de modo de evidenciar el comportamiento de un sistema natural o

intervenido por el hombre (Brooks et al., 2006).

La determinacion de la composicién quimica de los cuerpos de agua naturales, asi como
de los pardmetros fisicoquimicos, pueden no contemplar en forma integra a los
diferentes contaminantes que ingresan al sistema o sus intermitencias. En este sentido,
diferentes autores han complementado los estudios de monitoreo ambiental con la
caracterizacion toxicol6gica mediante bioensayos de laboratorio, utilizando especies
nativas como organismos de ensayo (de la Torre et al., 2005; Castafié et al., 2013,
Ferrari, 2015; Wieczerzak et al., 2016; Baudou et al., 2019).

I.1.2. Efectos de la contaminacion ambiental en especies no blanco: los peces

como organismos de ensayo

En los cuerpos de agua receptores, diferentes mecanismos homeostaticos permiten que
los contaminantes puedan ser asimilados sin grandes consecuencias para la biota
nativa. Sin embargo, cuando la concentracion de los contaminantes alcanza niveles que
exceden esa capacidad de los cuerpos de agua, la supervivencia, el crecimiento y el

desarrollo de los organismos se ven afectados (Brooks et al., 2006).

Los organismos acuéticos, como los peces, pueden estar expuestos a una mezcla de
compuestos quimicos a partir de diferentes vias: el contacto con el agua, los sedimentos

0 a través del alimento que ingieren. La toxicidad y la capacidad de acumulacién de un
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contaminante no solo depende de su concentracion total en el ambiente sino también
de la facilidad con la que los organismos pueden incorporarlos ya sea a través de las
branquias, la piel y el tracto digestivo, asi como de las propiedades propias de cada

compuesto que afectan su distribucion en el organismo (Di Giulio y Hinton, 2008).

Los peces son organismos propicios para efectuar monitoreos ambientales, debido a
que responden al impacto ambiental a nivel molecular, tisular o fisiologico (Van der Oost
et al.,, 2003). Por esta razén, son considerados como organismos apropiados para
estudios ecotoxicoldgicos evaluando los efectos de la contaminacién (Sharma et al,
2021).

En Argentina, una de las especies nativas empleadas como modelo experimental en
estudios  ecotoxicolégicos es Cnesterodon decemmaculatus (Poecilidae,
Cyprinodontiformes). Este pez es nativo de Sudamérica, donde habita tanto en
ambientes pristinos como severamente degradados (Hued y Bistoni, 2005; Maggioni et
al., 2012). Su distribucion es extensa, comprendiendo el sur de Brasil, Uruguay y centro
de Argentina (Lucinda, 2005), donde presenta una alta densidad en rios y arroyos
incluido el rio Reconquista (Ferrari, 2015). En los ultimos afios ha aumentado el nimero
de investigaciones en las que se ha utilizado a esta especie y se la propone como
organismo apropiado para ser utilizado en estudios de evaluacion de toxicidad y
biomonitoreo (IRAM, 2008; Ferrari et al., 2017).

[.1.3. Biomarcadores de estrés ambiental

Los cuerpos de agua pueden ser depositarios de diferentes contaminantes que pueden
ocasionar efectos adversos sobre la biota sin llegar a ser percibidos sino hasta que sus
dafios se manifiesten a nivel poblacional o ecosistémico. Diferentes autores han
propuesto el uso de biomarcadores como una estrategia para evaluar el impacto
temprano de los contaminantes incluso a concentraciones bajas o subletales (Van der
Oost et al., 2003; Linde-Arias et al., 2008; Baudou et al., 2019; Gupta, 2019; Kunter et
al., 2019). Se ha definido como biomarcador a un parametro cuya alteracion refleja la
interaccion entre un sistema biol6gico y un estresor ambiental ya sea de caracter
guimico, fisico, biolégico, o la interaccion de varios de ellos (OMS, 1993; Van der Oost
et al., 2003). Los biomarcadores han sido divididos en tres categorias. En primer lugar,
biomarcadores de exposicion, que indican si el contaminante presente en el medio
ingres6 al organismo a través de la medicion del mismo contaminante, de sus

metabolitos o del producto de interaccion entre el contaminante y una molécula o célula
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diana. En segundo lugar, biomarcadores de efecto, que incluyen cualquier alteracién
cuantificable ya sea bioquimica, fisiologica, histolégica o de comportamiento ocasionada
en el organismo luego de la exposicién al contaminante. Por Gltimo, biomarcadores de
susceptibilidad, que indican la capacidad heredada o adquirida del organismo para
responder a la exposicién a un compuesto téxico (OMS, 1993; Van der Oost et al., 2003;
Gupta, 2014).

La exposicidbn a contaminantes ocasiona en los organismos diferentes respuestas
biologicas a nivel celular y subcelular. Por lo tanto, un solo biomarcador no es suficiente
para evaluar los efectos especificos de estos compuestos sobre los organismos. El
estudio de diferentes biomarcadores es fundamental para la comprensién de las
diferentes respuestas biolégicas involucradas en los organismos expuestos a un
determinado estresor (Van der Oost et al., 2003). Desde hace varios afos, los
parametros biomarcadores han sido una herramienta de gran relevancia para la
evaluacion ecotoxicolégica de los sistemas acuaticos (Van der Oost et al., 2003;
Sanchez y Porcher, 2009; Kroon et al., 2017; Gupta 2019).

|.2. Estructura de la Tesis

El desarrollo de esta Tesis fue organizado en 4 capitulos. En el Capitulo 1 se realizé la
caracterizacion hidroquimica y se analizaron las variaciones espaciales y estacionales
en la composicién fisicoquimica del agua superficial de tres sitios de un arroyo de la
subcuenca Las Catonas (cuenca del Rio Reconquista, Provincia de Buenos Aires) con
diferente impacto antropico. Asimismo, se determiné la calidad del agua y el estado de

eutrofizacion, y se evalué la presencia de metales y de plaguicidas.

A patrtir de los resultados obtenidos para los plaguicidas y teniendo en cuenta aquellos
asociados a los cultivos de gran relevancia econémica en la region pampeana, se
seleccionaron dos plaguicidas (glifosato y clorpirifés) en concentraciones de relevancia
ambiental para estudiar los efectos ecotoxicolégicos en especies no blanco (Capitulos
2y 3).

Particularmente, en el Capitulo 2, se evaluaron efectos neurotoxicos: los cambios y la
capacidad de recuperacion de la actividad de la enzima acetilcolinesterasa (AChE) en
Cnesterodon decemmaculatus después de la exposicion a concentraciones subletales

de estos plaguicidas. Ademas, se comparo la susceptibilidad diferencial a la exposicion
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in vivo a clorpirifds sobre la actividad de AChE de C. decemmaculatus con otro poecilido
(Gambusia affinis), y se evalué mediante ensayos in vitro la diferencia de sensibilidad
de la enzima presente en ambas especies. Finalmente, se realiz6 un analisis

exploratorio de los mecanismos de neurotoxicidad para el glifosato.

En el Capitulo 3 se determinaron parametros de estrés oxidativo, alteraciones en
defensas enzimaticas, no enzimaticas y la peroxidacion lipidica en C. decemmaculatus

después de la exposicion a los plaguicidas seleccionados.

Finalmente, en el Capitulo 4 se evalud la existencia de efectos neurotoxicos y de estrés
oxidativo en C. decemmaculatus después de la exposicidbn a muestras ambientales de
dos de los sitios estudiados de la subcuenca Las Catonas (el ubicado cercano a una

zona residencial y el lindero a una zona horticola).

I.3. Hipoétesis

Las aguas superficiales en zonas impactadas por actividad agropecuaria presentan un
aumento en los niveles de plaguicidas, nutrientes y otros compuestos. Estos
contaminantes ocasionan efectos adversos en la ictiofauna que habita esos cuerpos de
agua que pueden ser evaluados a través de diferentes parametros biomarcadores (de
neurotoxicidad, de estrés oxidativo, entre otros). El analisis de estos parametros permite

evaluar en forma integral la calidad ecotoxicoldgica de dicho cuerpo de agua.

I.4. Objetivo General
Monitorear la calidad fisicoquimica del agua, con énfasis en la identificacién y
cuantificacion de diferentes plaguicidas, en un cuerpo de agua superficial de la

subcuenca Las Catonas de la Provincia de Buenos Aires y evaluar potenciales efectos

adversos sobre peces dulceacuicolas.
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Capitulo 1



Capitulo 1: Subcuenca Las Catonas (Partido de Moreno, Provincia De Buenos

Aires). Caracteristicas hidroquimicas y calidad del agua.

1.1. Introduccioén

La Region Metropolitana de Buenos Aires (RMBA) abarca la Ciudad Auténoma de
Buenos Aires (CABA) y el Area Metropolitana de Buenos Aires (AMBA) (Figura 2). Se
encuentra localizada dentro de la llanura pampeana de la Argentina, una de las grandes
planicies a nivel mundial que presenta una escasa pendiente hacia el mar. El rio
Reconquista forma parte de una de las tres grandes cuencas de la RMBA (junto a la
cuenca del Rio Lujan y la cuenca Matanza Riachuelo) (Figura 2). Su desembocadura y
escurrimiento es hacia los rios Parand y de la Plata y aporta un tercio de la
contaminaciéon de este Ultimo rio, el cual provee agua potable a la Ciudad de Buenos

Aires y sus alrededores.
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Figura 2. Mapa de la ciudad de Buenos Aires, area metropolitana de Buenos Aires, region
metropolitana de Buenos Aires y la Provincia de Buenos Aires. CABA: Ciudad Auténoma de
Buenos Aires. AMBA: Area Metropolitana de Buenos Aires, RMBA: Region Metropolitana de
Buenos Aires. Mapa elaborado con el programa QGIS 3.6.

En la Figura 3 se describe la cuenca del rio Reconquista que se origina en la confluencia
de los arroyos El Durazno, La Choza y el arroyo Arias. En esta cuenca se encuentra la
represa Ingeniero Roggero creada en 1971 para regular el cauce de estos cuerpos de
agua por las crecidas (Tauber et al., 2011). El arroyo Las Catonas es uno de los
principales tributarios del rio Reconquista. La subcuenca Las Catonas tiene una
superficie de 146 Km?, comprendidos casi en su totalidad en el Partido de Moreno
(Miraglia et al., 2005). El arroyo Las Catonas y el arroyo Moron vierten sus aguas en la
cuenca media. Aguas abajo del arroyo Morén se inicia la cuenca inferior, que se extiende
hasta las terrazas bajas del valle Lujan donde el cauce se bifurca en los rios Tigre y
Reconquista Chico y en un canal artificial que ingresa al Delta (Defensor del pueblo de
la nacién et al., 2007).
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Cuenca rio Reconquista: Subcuencas y Afluentes
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Figura 3. Cuenca Rio Reconquista, subcuencas y afluentes. Mapa elaborado con el programa
QGIS 3.6

Los arroyos, al igual que los rios, son sistemas abiertos que cambian a lo largo del
tiempo y de su curso debido a la influencia del clima y de las caracteristicas de la cuenca
(Marban et al., 1999). Las aguas naturales, asi llamadas por ser las que se encuentran
conformando los cuerpos de aguas naturales, tienen una gran variedad de sustancias
disueltas en el medio y la composicion de equilibrio se debe a una serie de complejas
reacciones quimicas y de procesos fisicoquimicos. La composicién quimica de los
sistemas naturales es, entonces, el resultado de innumerables procesos complejos

donde intervienen los factores climaticos, fisicoquimicos, hidrogeoldgicos, entre otros.

Los procesos hidroldgicos (precipitacion, escorrentia, lixiviacion, erosion, entre otros)
son factores que influyen en el destino de los contaminantes en los cuerpos de agua, y
constituyen los principales caminos de transporte de los mismos, asi como el medio
para la mayoria de las transformaciones quimicas y biologicas. Ademas, la erosion y la
lixiviacion proporcionan la base natural o geoquimica del material particulado o disuelto
presente en las aguas superficiales y subterrdneas (Menéndez y Tarela, 2010). En la
Figura 4 se muestran algunos de los procesos principales que influyen en la composicion

hidroquimica de los cuerpos de agua.
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Figura 4. Procesos principales que influyen en la composicion de hidroquimica de los cuerpos
de agua.

1.1.1. Caracteristicas fisicoquimicas

Existen diferentes factores que determinan los parametros hidroquimicos de los
sistemas acuaticos entre ellos, podemos mencionar los procesos de transferencia entre
el agua, la atmoésfera y los minerales (Marifio y Garcia, 2018). Todos estos procesos, a
los que se suman las reacciones quimicas, van a condicionar la composicion quimica
de las aguas naturales. En el Anexo 1 se muestran algunos ejemplos de la composicién
del agua superficial de distintos cuerpos de agua de diferentes partes del mundo.

e Temperatura

La temperatura ha sido reconocida como un pardmetro ambiental de gran relevancia,
tanto en los sistemas acuéaticos como en los terrestres, debido a su rol esencial en el

desarrollo de la actividad biologica. En los sistemas acuaticos la temperatura influye en
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la solubilidad de las sales y de los gases, lo que a su vez retarda o acelera algunos
procesos biolégicos. Particularmente, al aumentar la temperatura disminuye la

solubilidad del oxigeno (Glynn et al., 1999).

e Oxigeno disuelto

El oxigeno disuelto (OD) de los cuerpos de agua es generado a partir de la fotosintesis,
ademas es incorporado (o eliminado) desde (o hacia) la atmosfera por procesos de
difusién, o por accién de las olas y del viento que aumentan la superficie de contacto
para el intercambio de oxigeno entre la fase liquida y la gaseosa (Stumm y Morgan,
1996).

La salinidad y la temperatura del agua influyen de manera inversa en los valores del OD.
La contaminacion del agua por materia organica favorece el crecimiento de bacterias
que por procesos de respiracién disminuyen los niveles de oxigeno presentes en el

sistema acuatico (Orozco et al., 2003).

o Potencial de hidrogeno (pH)

Los cuerpos de agua no contaminados presentan un amplio rango de valores de pH,
desde menor a 4 en lagos acidos, hasta 9-12 en lagos alcalinos y 8,1-8,3 en océanos
(Stumm y Morgan, 1996; Alvarez-Borrego, 2007). La variaciéon del pH en los sistemas
acuaticos puede generar efectos sobre la biota, ocasionando impacto sobre cada uno
de los niveles de organizacion, desde el celular hasta los ecosistemas (Glynn et al.,
1999). Este parametro influye en procesos de precipitacion-disolucion, adsorcion,
biogeoquimicos y reacciones redox (Stumm y Morgan, 1996; Soetaert et al., 2007).

e Conductividad
La conductividad eléctrica refleja el grado de mineralizacion del agua. Es un indicador
del grado de salinidad y de la presencia de fertilizantes inorganicos (potasio, cloruros y

sulfatos). Algunos autores han catalogado a este parametro como uno de los mejores

en evaluar la calidad del agua a partir de la actividad antropogénica (Primavesi, 2002).
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e Solidos disueltos totales

Los sélidos disueltos totales (TDS) son una medida de la cantidad de iones disueltos
presentes en el cuerpo de agua, tanto de cationes como de aniones. Sus
concentraciones determinan la turbidez y la transparencia del cuerpo de agua. Ademas,
la cantidad de TDS puede estar influenciada por las actividades que alli se desarrollan,
ya que los sistemas acuaticos presentan una capacidad limitada para degradar total o
parcialmente algunas de las sustancias de origen antropico debido a las diferencias
entre los procesos de generacion y degradacion de estas (Orozco et al.,, 2003). La
incorporacion de una gran cantidad de nutrientes y materia organica en los cursos de
agua da como resultado la alteracion de las propiedades quimicas, fisicas y biol6gicas
(Kochling et al. 2017).

e Turbidez

La turbidez ha sido definida como una medida del grado de pérdida de transparencia
del cuerpo de agua debido a la presencia de material particulado y coloides en
suspension, tanto de composicion organica como inorganica, que interfiere con el paso

de la luz a través del agua (Bloomfield, 2002).

e Alcalinidad

Se define a la alcalinidad (Alk) como la capacidad de un sistema acuatico de neutralizar
acidos. Es la cantidad necesaria de acido fuerte afiadido hasta conseguir un pH
comprendido entre 4,5 y 4,8 coincidiendo con el punto de equivalencia del diéxido de
carbono (CO;) disuelto (Appelo et al., 2004) y es igual a la suma de cationes

conservativos menos la suma de aniones conservativos (Ecuacion 1.1):

Alk = Y cationes conservativos (Na*+ K*+ Ca?*+ Mg?*) - 3 aniones conservativos
(CF; SO4; NOg) = (HCO3) + 2 (COs?) + (OH) - (H*) [11]

La alcalinidad es una cantidad conservativa que no cambia frente a variaciones de
temperatura, presion o pH. Este parametro en los sistemas acuaticos se debe
principalmente a la presencia de los carbonatos, bicarbonatos y bases fuertes (Sawyer
et al., 2001). La presencia de los iones de bicarbonato y carbonatos en el agua deriva
principalmente de la atmosfera, del suelo rico en CO; y de la disolucion de las rocas

carbonatadas como la calcita. Cabe mencionar que la concentracion de CO; en el suelo
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se incrementa por la respiracion de las plantas, la fauna presente en el suelo, y la

microfauna y microflora (Orjuela, 2018).

o Demanda quimica de oxigeno (DQO) y demanda biol6gica de oxigeno
(DBO)

La materia organica que se encuentra en los sistemas naturales puede ser originada por
el lavado de los suelos en los procesos de escorrentia ocasionados por la lluvia, por la
descomposicion del material biolégico procedente de animales, plantas vy
microorganismos y de los desechos domésticos, agricolas e industriales (Spence et al.
2011). Una forma de determinar indirectamente la concentracion de materia organica en
el agua es a partir de la demanda quimica de oxigeno (DQO) y la demanda biol6gica de
oxigeno (DBO).

La DQO es un estimador de la cantidad de materia organica susceptible de ser oxidada
por medios quimicos en una muestra. Por otro lado, la DBO es la cantidad de oxigeno
consumido al degradar la materia organica de una muestra por una poblacion bacteriana
en condiciones en las que se han inhibido los procesos de fotosintesis. El valor de la
DBO es inferior al valor de la DQO, ya que estima la materia organica susceptible de
ser biodegradada. La concentracion de DBO es inversa a la del OD, ya que el alto
contenido de materia organica promueve su degradacion por accion de las bacterias
aerdbicas, reduciendo el nivel de OD. Tanto la DQO como la DBO se expresan en mg
O x L1,

e Dureza

La dureza es la concentracion total de los iones de calcio y magnesio. Estos cationes
se encuentran en los cuerpos de agua por la lixiviacion de los terrenos calizos, dilucién
de calizas, dolomitas y yesos, o por accion del CO, atmosférico (Niera, 2006). En
sistemas naturales, las aguas se clasifican segun su dureza, dada la concentracién de

carbonato de calcio que presentan (Tabla 1).
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Tabla 1. Clasificacion de las aguas en funcion de la dureza

Clasificacion Rango de concentracion de carbonato de calcio
Aguas blandas 0a75mg CaCOs x L1
Aguas moderadamente duras 75— 150 mg CaCOs3 x Lt
Aguas duras 150 — 300 mg CaCO3 x L
Aguas muy duras >300 mg CaCOsx L1

Datos tomados de Sawyer et al. (2001).

e lones mayoritarios

La salinidad de las aguas superficiales de los sistemas acudticos continentales esta
determinada principalmente por la presencia de los aniones Cl;, SO, HCOs vy los
cationes Na*, Ca?*, K" y Mg?*. La composicion de estos iones esta relacionada con los
procesos de meteorizacion de rocas, la precipitacion atmosférica y el equilibrio

precipitacién-evaporacion (Kilham, 1990).

Las concentraciones de SO4>y Cl son conservativas, es decir, permanecen inalteradas
por cambios en el pH. En cambio, las concentraciones de HCOs; y COs? son no
conservativas ya que dependen de procesos de precipitacion, disolucion, metabolismo
microbiano y cambios climaticos. Al mismo tiempo, la composicién de los iones en los
cuerpos de agua puede ser alterada por la presencia de focos contaminantes
(Straskraba et al., 1999).

El principal aporte en el sistema acuético proviene de la disolucion de las rocas como el
yeso, cuya composicion es de sulfato de calcio. La concentracion de sulfatos puede

variar entre 2 'y 150 mg SO4> x L en cuerpos de agua dulce (Marifio y Garcia, 2018).

La disolucién del CO, atmosférico y de las rocas como la dolomita y la calcita son la
principal fuente del bicarbonato y carbonato en los cuerpos de agua (Stumm y Morgan,
1996). En sistemas acuéticos con pH inferior a 8,3, la especie dominante es el

bicarbonato (IGME, 1985) y la concentracién suele variar entre 50 y 400 mg HCO3 x L.

El potasio puede provenir de los procesos de meteorizacion de las rocas o por la
solubilidad de las sales (IGME, 1985).
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El sodio proviene de procesos de meteorizacion de silicatos y de la disolucion de las
rocas sedimentarias. En cuerpos de agua dulce, las concentraciones de sodio no suelen
sobrepasar los 150 mg Na* x L1, sin embargo, se ha descripto para las lagunas
pampasicas concentraciones mas elevadas de hasta 12182 mg Na* x L (Volpedo y
Fernandez Cirelli, 2013).

La principal fuente de calcio en los cuerpos de agua es por la disolucién de las rocas
igneas, metamoérficas y sedimentarias. En cuerpos de agua dulce se puede encontrar
en un rango de concentracién de 10 a 250 mg Ca?* x L'! (IGME, 1985).

El magnesio proviene de la disolucion de las rocas carbonatadas como la dolomita y
evaporitas. En cuerpos de agua naturales las concentraciones no suelen sobrepasar los
40 mg Mg?* x L't (Marifio y Garcia, 2018).

e Nitrégeno

En los sistemas acuaticos, el nitrdgeno se encuentra como NH4*, NO2, NO3', N2O, NO,
N2, y nitrégeno organico en macromoléculas como proteinas, acido ribonucleico (RNA),
acido desoxirribonucleico (DNA), humus, entre otros. Estos compuestos provienen
principalmente de la degradacién de la materia organica muerta. Por accion de las
bacterias, el N, atmosférico es transformado en NHs, el cual es tomado por los vegetales
al igual que el NO3; NO2 y son convertidos en material biolégico. El nitrégeno organico
que proviene de la degradacion del material biol6gico y de los desechos de animales,
se transforman en NH4*, por accion de bacterias y hongos. Otra fuente de nitrégeno esta
relacionada con la actividad antrépica, proviniendo de los vertidos urbanos e
industriales, asi como de los fertilizantes y plaguicidas empleados en la agricultura, entre

otros.

El nitrégeno total (N total) es la suma de las concentraciones del nitrdgeno organico e
inorganico. Este parametro es un indicador de la contaminacién por aguas residuales y

fertilizantes (Septory y Triyatmo 2016).

e Fo6sforo

El fosforo puede llegar a los sistemas acuaticos de una fuente natural como la
produccion y descomposicion de la materia orgénica, la erosion de las rocas y el lavado

de suelos, o por actividad antropica como la descarga de desechos industriales y aguas
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cloacales. Los detergentes y fertilizantes contribuyen al contenido de fésforo en los
cuerpos de agua. En cuerpos de agua naturales, el fésforo se encuentra principalmente
como fésforo inorganico en forma de fosfato soluble, o como fésforo organico (Winkler,
1995). El fésforo presenta una tendencia a la acumulacion en sedimentos. Su movilidad
en los sistemas acuaticos se ve limitada a las relaciones tréficas y a los equilibrios
quimicos entre los compartimentos sedimento-agua. El fosforo total (P total) es la suma
de las especies de fésforo inorganico y organico. Las elevadas concentraciones de P
total, al igual que de N total, esti asociada con procesos de eutrofizacion de las aguas,
con el consecuente desarrollo de cianobacterias y algas que pueden cambiar la
dindmica de los sistemas acuéaticos (Teichberg et al., 2010).

1.1.2. Calidad del agua

La calidad del agua esta relacionada directamente con la composicién y con los usos a
los que se destina el recurso hidrico. De esta manera, se ha definido como contaminado
a un sistema acuatico cuando se ve alterada su composicion y no es apto para uno o
todos los usos a los que esta destinado (Orozco et al., 2003). Para los diferentes usos
de los sistemas acuéticos (consumo humano, preservacion de la vida acuatica, bebida
de especies de produccion animal, irrigacion de cultivos, actividades recreativas, entre
otros) se han establecido rangos permitidos y valores guia para diferentes parametros
fisicoquimicos. En nuestro pais, pueden nombrarse los valores guia establecidos por la
Autoridad Interjurisdiccional de las Cuencas de los Rios Limay, Neuquén y Negro (AIC)
y la Secretaria de Gestion Ambiental (SGA), por la Secretaria de Recursos Hidricos de
la Nacién (SRHN), por el Instituto Nacional del Agua (INA) y especialmente por la Ley
N°24051 de Residuos Peligrosos de la Argentina, entre otros. En el Anexo 2 se
describen los valores guia adoptados por los diferentes organismos para la proteccion

de la vida acuatica.

La eliminacion extensiva de la vegetacion riberefia, la irrigacion, el drenaje, la aplicacién
de plaguicidas son factores que alteran los flujos y la calidad del agua. La expansion e
intensificacion de la agricultura en Argentina durante las Gltimas décadas ha tenido como
consecuencia la degradacion de las caracteristicas del paisaje y del agua (Volante et
al., 2015). En este contexto, es relevante desarrollar monitoreos ambientales que
permitan evaluar la calidad del agua en los sistemas acuaticos impactados por la

actividad antropica.
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1.1.2.1. Eutrofizacion

El excesivo aporte de nitrégeno, fosforo y cloruro en los cuerpos de agua, proveniente
de fuentes contaminantes puntuales y difusas, provoca un enriquecimiento de nutrientes
que afecta la biota acuatica (O Farrell et al., 2002). Como consecuencia del aporte
excesivo de nutrientes, se produce un desequilibrio entre los procesos biolégicos de
sintesis y de degradacion de la materia organica, afectando principalmente a la biomasa
algal y bacteriana (Smith y Schindler 2009), originAndose un proceso de eutrofizacion
(Ansari et al., 2010).

Un inapropiado uso, manejo y aprovechamiento de los cuerpos de aguas determinan
que los procesos de eutrofizacion se incrementen con un crecimiento excesivo de algas,
disminucion de oxigeno disuelto, cambio de pH, ocasionando una alteracion de los
ecosistemas y perdida de la biodiversidad acuética (Quirés et al., 2002; Hilton et al.,
2006; Cosme et al., 2015).

1.1.2.2. Metales

Los metales pesados pueden ser parte de los contaminantes presentes en los cuerpos
de agua, los cuales se pueden originar de forma natural a partir de la corteza terrestre y
las emisiones volcanicas, o por actividades antrépicas. Durante las ultimas décadas, la
descarga de metales en los cuerpos de agua se ha incrementado considerablemente
(Reyes et al., 2016). Los metales pesados son un grupo de elementos quimicos que
poseen un peso atémico y una densidad alta. Pueden ocasionar un gran impacto en los
sistemas acuaticos ya que, a diferencia de los contaminantes organicos, no son
biodegradables y por lo tanto persisten en el ambiente. Algunos metales pesados
constituyen micronutrientes esenciales para los organismos, sin embargo, a elevadas
concentraciones resultan téxicos. Otros metales no esenciales son toxicos a muy bajas
concentraciones (Alarcon-Corredor, 2009). Por lo tanto, es importante realizar estudios
que permitan identificar la concentracion de estos metales en los cuerpos de agua. En
el Anexo 2, se describen valores guia para la proteccion de la vida acuatica para

diferentes metales pesados.

1.1.2.3. Plaguicidas

Los paises han adoptado la utilizacion de plaguicidas para aumentar la produccion de

los cultivos a partir de la eliminacion de plagas generando una gran cantidad de residuos
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téxicos que son liberados al ambiente (FAO y IWMI, 2017). Todas las actividades
humanas desarrolladas en las margenes de los cuerpos de agua generan desechos que
llegan al compartimento acuéatico por procesos de escorrentia y lixiviaciéon (FAO y IWMI,
2017; Raju, 2006), los cuales se incrementan por las lluvias y las inundaciones (Talabi
y Kayode, 2019).

Después de una aplicacion, parte de los plaguicidas con lo que se fumigan los cultivos
pueden llegar a los sistemas acuaticos superficiales y subterrdneos, afectando la calidad
del agua y los ecosistemas. La escorrentia superficial, el drenaje superficial y la deriva
durante las fumigaciones representan las rutas principales por las cuales estos
compuestos alcanzan los cuerpos de agua y se convierten en contaminantes (Schafer
et al., 2011), y pueden ocasionar efectos adversos sobre diferentes organismos
acuaticos que alli habitan.

Particularmente en Argentina, la regibn pampeana representa el 80% de la tierra
cultivable de todo el pais (Gonzéalez et al., 2010). El rio Reconquista, ubicado en la
llanura pampeana, recibe efluentes que contienen diversos contaminantes a lo largo de
su recorrido. Aproximadamente 72.000 hectareas, en el tramo superior de la cuenca,
son utilizadas para actividades agropecuarias que pueden afectar negativamente los

cursos de agua debido a la introduccion de plaguicidas (Rovedatti et al., 2001).

Basado en este panorama es primordial desarrollar estudios relacionados con el uso de
plaguicidas y sus efectos en los sistemas acuaticos. A su vez, considerando que en
Argentina la evaluacion de la calidad del agua es insuficiente para conocer en
profundidad el estado sanitario de los ambientes acuaticos, resulta relevante realizar
monitoreos ambientales basados en las caracteristicas propias de los cuerpos de agua

y determinar las sustancias y especies quimicas presentes.
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1.2. Hipoétesis

o El agua superficial en los arroyos de la subcuenca Las Catonas, Cuartel V,
Partido de Moreno, tiene una composicion fisicoquimica influenciada por la interaccion
de procesos climaticos, geoldgicos y los aportes de las actividades antropicas que alli

se desarrollan.

o La calidad del agua superficial de los arroyos de la subcuenca Las Catonas,
Cuartel V, Partido de Moreno, se ve afectada por la actividad antropogénica desarrollada
en los alrededores.

1.3. Objetivos especificos:

o Realizar la caracterizacion hidroguimica del agua superficial de la subcuenca Las

Catonas, Cuartel V, Partido de Moreno.

o Evaluar de forma sistémica las diferencias en las caracteristicas fisicoquimicas

entre los sitios de muestreo, asi como la variacién estacional de las mismas.

o Determinar la presencia de metales en el agua superficial de la subcuenca Las
Catonas, Cuartel V, Partido de Moreno.
o Determinar y cuantificar los niveles de plaguicidas en el agua superficial de la

subcuenca Las Catonas, Cuartel V, Partido de Moreno.

1.4. Materiales y métodos

1.4.1. Sitio de Estudio

Para el disefio de los muestreos se considero el monitoreo estacional durante dos afios
de tres sitios en una region del rio Reconquista, en la localidad Cuartel V del Partido
Moreno, Provincia de Buenos Aires. En la cuenca media de este rio se encuentra la
subcuenca Las Catonas (Figura 5) que presenta distintos tipos de impactos
antropogénicos: residencial, agricola e industrial. Este trabajo se desarroll6 en el marco
del proyecto institucional del IQUIBICEN “Analisis de estrategias de biorremediacion de
ambientes contaminados con xenobidticos en el conurbano bonaerense mediante
estudios genéticos, metabolicos, fisiol6gicos, ecotoxicoldgicos, estructurales y de
biologia sintética” (PUE 22920160100064CO).
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Figura 5. Cuencas Hidricas de la Region Metropolitana de Buenos Aires. Rio Reconquista y
subcuenca Las Catonas. Mapa elaborado con el programa QGIS 3.

Los sitios de muestreo elegidos fueron tres: Sitio A (34°34'52.2"S 58°50'07.8"0,
tributario aguas arriba, cercano a zona residencial), Sitio B (34°34'51.5"S
58°49'26.3"0, frente a una planta de tratamiento y en el inicio a una zona de huertas) y
Sitio C (34°34°56.1"S58°49720.6"0, aguas abajo del Sitio B y lindero a una zona de
huertas de uso intensivo)

(Figura 6).
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Figura 6. Mapa con sitios de muestreo en el rio Reconquista. Sitio A: tributario aguas arriba,
cercano a zona residencial, Sitio B: frente a una planta de tratamiento y en el inicio de una zona
de huertas, Sitio C: aguas abajo del Sitio B y lindero a una zona de huertas de uso intensivo. La
linea azul marca el curso del rio.

Se realizaron 8 camparfas de muestreo de agua durante las diferentes estaciones del
afo (invierno, primavera, verano, otofio), durante dos afios consecutivos (invierno 2017
— otofio 2019).

A fin de evaluar el efecto del clima en la composicion del agua y en el caudal, se
registraron los valores de precipitacion y de temperatura durante los 30 dias previos al
muestreo. Esos valores fueron tomados de la Administracion Nacional Oceéanica y
Atmosférica (NOAA) para las coordenadas de muestreo.

(https://www.ready.noaa.gov/hypub-bin/trajtype.pl)

1.4.2. Determinacion de parametros fisicoquimicos in situ y en laboratorio.

En todos los muestreos se midié in situ la temperatura, el pH y la conductividad del agua
con un sensor Hanna, modelo HI 9811-5; y el oxigeno disuelto (OD) con un oximetro
Hanna, modelo HI 9146. En todos los casos los electrodos fueron calibrados utilizando
soluciones estandares de pH 4,00 y pH 7,00 para el electrodo de pH, solucién estandar
de KCI 0,01 M (1413 puS x cm™?) para el electrodo de conductividad, y el electrodo de

oxigeno se calibro al aire.
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El valor de sélidos disueltos totales (TDS) fue calculado a partir de la conductividad

mediante la relacion

TDS=0,64 * CE

donde CE es la conductividad eléctrica expresada en uS x cm?,

Ademas, se estimd el caudal (Q) teniendo en cuenta el ancho total del cauce (a), la
profundidad (h) y la velocidad (v). Esta ultima fue determinada midiendo el tiempo que
un cuerpo flotante se desplazaba por un tramo de distancia conocida del arroyo. El

caudal (Q) se estimé de acuerdo con la siguiente ecuacion:

Q =axhxv [1.2]
Para la determinacion de la mayoria de los parametros fisicoquimicos, las muestras
fueron recolectadas y conservadas en botellas de polipropileno, sin dejar camara de
aire. Las muestras para determinar metales fueron colectadas en recipientes de plastico
lavados previamente con 4cido nitrico 1:1 y realizando entre 12 y 15 enjuagues con agua
mili-Q. Para la determinacién de plaguicidas, las muestras fueron almacenadas en
envases de polipropileno y de vidrio color caramelo. En cada sitio se recolectaron dos

muestras determinandose los diferentes parametros fisicoquimicos por duplicado.

Todas las muestras se transportaron en heladera hasta el laboratorio para ser
posteriormente analizadas. Una vez en el laboratorio, se utiliz6 un turbidimetro modelo
Hach 2100P para la determinacion de turbidez. Las muestras tomadas para las
determinaciones fisicoquimicas (nitratos, nitritos, amonio, alcalinidad, fésforo
inorgénico, dureza, cloruro, sulfato) fueron filtradas con una bomba de vacio, una vez
gue alcanzaron la temperatura ambiente, utilizando membranas de acetato de celulosa
de tamafio de poro de 0,45 micrones. Una vez filtradas, se mantuvieron en heladera en

frascos de plastico mientras duré el andlisis.

A partir de las concentraciones de nitrato, nitrito y amonio determinadas se calculo el
nitrégeno inorgénico total (NiT) como la suma de las concentraciones parciales de cada
una de las especies inorganicas del nitrégeno, expresadas como “N. En forma

equivalente se calculé el fésforo inorganico total (PiT), expresado como 3*P.

Para la determinacion de metales las muestras se acidificaron con acido nitrico de alta

pureza libre de metales a pH <2 una vez que alcanzaron la temperatura ambiente, y se
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filtraron bajo las mismas especificaciones previamente mencionadas, posteriormente las

muestras fueron conservadas a -20°C, hasta su determinacion.

Las muestras correspondientes a la medicién de plaguicidas fueron conservadas sin

tratamiento previo, a -20°C hasta su determinacion.

1.4.2.1. Metodologias analiticas

Las determinaciones fisicoquimicas fueron realizadas por técnicas analiticas
colorimétricas (nitritos, nitratos, amonio, fosfatos, DQO), titulométricas (alcalinidad y
dureza), cromatograficas (cloruros, sulfatos, sodio, potasio, magnesio y calcio). En la
Tabla 2 describen los parametros fisicoquimicos determinados, las unidades en que
fueron expresados los resultados y la metodologia o sensor utilizados (ver descripciéon
detallada en el Anexo 3).
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Tabla 2. Parametros fisicoquimicos determinados en las muestras de agua, unidades,
metodologia y/o equipamiento utilizado.

Temperatura °C Sensor Hanna HI 9811-5
pH Sensor Hanna HI 9811-5
Oxigeno Disuelto mg Oz x L? Sensor Hanna HI 9146
Conductividad uS x cm? Sensor Hanna HI 9811-5

Dureza mg CaCOj3 x L Titulador digital con EDTA 0,800 M
Alcalinidad mg CaCOj3 x L Titulador digital con H.SO41,6 M
Nitrito mg NO, x L Método de diazotizacion 8507 HACH?
Nitrato mg NO3 x L Método de reduccién de cadmio 8039
HACH?

Amonio mg NH4 x L1 Método salicilato 8155 HACH?
Fosforo inorgéanico mg PO x L! Método 8048 HACH?
gzncgi?;eanglzggg? mg Oz x L1 Método estandar colorimétrico 5220 D

Turbidez NTU Turbidimetro Hach 2100P

Cloruros mg Clx L* Determinacion por cromatografia

ionica

Sulfatos mg SO4%x L1 Determinacion por cromatografia

ionica
Sodio mg Na* x L Determinacién por cromatografia
ionica
Potasio mg K* x L1 Determinacién por cromatografia
ionica

Magnesio mg Mg?* x L Determinacién por cromatografia
ionica

Calcio mg Ca?* x L1 Determinacién por cromatografia
iGnica

2 Para determinar
Modelo DR/2010.

la absorbancia se utilizé

un espectrofotometro HACH UV-Visible

1.4.3. Analisis de diagramas hidroquimicos

Se relacionaron los datos de la composicién i6nica en los sitios de muestreo, a partir de
diagramas de dispersion que permiten visualizar e interpretar alguno de los procesos
determinantes en el agua superficial del sitio de estudio. Para estos analisis se utilizaron

todos los resultados obtenidos para cada sitio en los distintos muestreos.
1.4.3.1. Diagrama de calcita a diferentes presiones parciales de CO;
La composicién de las aguas de los sistemas Iénticos se caracteriza por el equilibrio de
carga y la saturacion de la calcita en equilibrio con la atmdésfera (Lombardo et al., 2010).

Se representd la concentracion de HCOjs™ respecto de la concentracion de Ca?* en un
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grafico doble logaritmico, obteniéndose una linea de pendiente 0,5 que corresponden a

las siguientes ecuaciones:

CaCOs(s) + CO, (g) + H,0 <> Ca?* + 2 HCOs

Y por balance de carga

2 [Ca?] = [HCOs]

En la misma figura se superpusieron las curvas de saturacion de calcita a diferentes
presiones parciales de CO; (pCO,, lineas rectas de pendiente negativa). Asi se obtuvo
en el diagrama dos zonas claramente diferenciadas, donde la zona por debajo de la
curva de pCO2 menor a 1035 atm corresponde a rios con aguas subsaturadas en calcita,
mientras que la zona comprendida entre 103° atm < pCO, < 102° atm corresponde a la
zona de dominio de aguas saturadas a presiones parciales de CO, mayores a la
atmosférica. Esto se debe a que esas aguas, en general, tienen alto contenido de CO»
producto de los procesos de respiracion de los organismos y/o al ingreso de aguas

subterraneas caracterizadas por alta pCO..

1.4.3.2. Diagrama de Piper Hill Langelier

Este diagrama esta formado por dos triangulos equilateros donde se representan la
composicién catidnica (Na* + K*; Ca?*; Mg?*) y anidnica (HCO3 + CO3%; SO4%; CI) del
agua, respectivamente, y un rombo central donde se evalla y se hace la interseccién
de la informacién de ambos tridngulos. Segun la zona en la que se encuentre el punto
dentro del rombo se determina el tipo de agua presente en el sistema acuatico. En la

Figura 7 se muestra un ejemplo del Diagrama de Piper.
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Figura 7. Modelo del diagrama de Piper.

Para su construccién, se expresaron todas las concentraciones de los iones en meq x
L1, y éstas fueron transformadas a porcentaje dentro del diagrama. Cada uno de los
vértices en los triangulos corresponde al 100% de un catién o anién. Este diagrama
permite evidenciar las variaciones en el intercambio i6nico que estan ocurriendo dentro
del cuerpo de agua, generadas por las mezclas, precipitaciones y disoluciones, es decir,
visualizar la evolucién hidrogeoquimica del agua y a partir de estas variaciones

determinar el tipo de agua presente en el sistema.

1.4.3.3. Diagrama de Stiff

El diagrama de Stiff cuenta con tres lineas paralelas igualmente espaciadas y una linea
recta en el centro que representa el cero, quedando definidas dos secciones: la
concentracion de aniones (hacia la derecha) y la de cationes (hacia la izquierda). Se
une cada punto de cada concentracion generando un poligono, que permite visualizar
de forma grafica la variacion de las relaciones entre cationes y aniones para cada uno
de los sitios de muestreo. La concentracion de los iones fue expresada en meq x Lty
se promediaron los valores obtenidos para cada parametro durante las 8 campanas para

cada sitio de muestreo. En la Figura 8 se muestra un modelo de este diagrama.
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Figura 8. Modelo del diagrama de Stiff.

El diagrama de Stiff se utiliz6 de manera comparativa entre los sitios de muestreo, es
decir, teniendo en cuenta el grafico obtenido en el Sito A, se compar6 con los obtenidos
para los Sitios By C, y de esta manera se determind la tendencia en los cambios de la

composicion quimica.

1.4.3.4. Diagrama de Gibbs

Este diagrama fue propuesto por Gibbs (1970) y modificado por Wetzel (1982). En el
mismo se grafica la concentracion de los sélidos disueltos totales (TDS) y la relacion de
Na* /(Na*+K"), para cationes y CI/(CI+HCOg3) para aniones. A partir de dichas
relaciones se evidencia de forma grafica (distribucién tipo boomerang) los procesos
geoquimicos que influyen en la composicidn quimica de los cuerpos de agua naturales.
En la Figura 9 se muestra el modelo del diagrama catiénico de Gibbs (1970) modificado
por Wetzel (1982), indicando los procesos predominantes.
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Figura 9. Modelo del diagrama cationico de Gibbs (1970) modificado por Wetzel (1982).

La composicion quimica del agua superficial de los sistemas Iénticos a nivel mundial se

genera a partir de tres procesos:

Evaporacién / cristalizacién: La composicion del agua tiende a ser marina. Este
proceso se ubica en la zona superior derecha del boomerang de Gibbs. Los valores de
TDSy larelacion Na*/ (Na* + Ca?*) son altos. En esta zona predominan los procesos de

evaporacion.

Meteorizacién: Es la zona central del grafico de Gibbs y predomina procesos de
intemperismo donde existe una gran interaccion entre el agua y la roca. Los valores de

TDS son medios y ocupan aproximadamente la primera mitad del eje Na*/ (Na* + Ca?*).

Dominio de las precipitaciones: Corresponde a una zona donde las precipitaciones
son altas. Este proceso se ubica en la zona inferior derecha del boomerang de Gibbs

donde los valores de TDS son bajos y la relacién Na*/ (Na* + Ca?*) es alta.
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Aungue estos procesos se explican por separado, es relevante mencionar que estos no

son excluyentes entre si.

1.4.3.5. Diagrama de Schoeller-Berkaloff.

En este diagrama, se representaron las concentraciones de todos los iones expresadas
en meq x L'y se promediaron los valores obtenidos para cada parametro durante todas
las camparfias para cada sitio de muestreo. Este diagrama permite evidenciar diferencias

en la composicion de los iones entre los sitios de muestreo.

1.4.4. Determinacién de Metales

Los metales y niveles de arsénico fueron determinados por servicios a terceros del
Instituto de Investigacion e Ingenieria Ambiental de la Universidad de San Martin (3ia,
UNSAM), mediante espectrometro de masas con plasma acoplado inductivamente (ICP-
MS) con celda de colisién, modelo 7500cx, marca Agilent. Se utilizaron estandares
internos para la correccion de sefial por deriva instrumental. Se realizé una curva de
calibracion entre 0,1 y 300 pg x L. El limite de cuantificacion es de 0,1 pg x L para

todos los metales determinados a excepcion del Al, Fe y Ag para los que es 1 pug x L.

En relacion con los niveles de metales cuantificados en los diferentes sitios de muestreo,
se realizé un analisis cualitativo a partir de los gréaficos de perfiles y se compararon los
valores obtenidos con los niveles guia para la proteccién de la vida acuética establecidos

por algunas entidades reguladoras.

1.4.5. Identificacién y cuantificacion de plaguicidas

Para la primera campafa (invierno 2017), las concentraciones analiticas de plaguicidas
se determinaron en colaboracion con un laboratorio de toxicologia de Colombia donde
se realiz6 un screening de 177 pesticidas en todas las muestras. Se utilizd6 un
cromatoégrafo liquido acoplado a un espectrémetro de masas del tipo cuadrupolo-tiempo
de vuelo (LC-QTOF). Se us6 un equipo Agilent modelo 1260 Infinity con un detector
Agilent QTOF 6530 equipado con ionizador dual ESI. Se emple6 una columna Eclipse
Plus C-18 con un tamafio de particula de 1,8 um, con un diametro 2,1 mm y un largo de
100 mm. Los espectros de los picos obtenidos en los cromatogramas fueron
comparados con los espectros de la libreria de compuestos quimicos incluida en el

sistema de manejo de informacion (pesticidas PCL). Las curvas de calibracion en el
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rango de 0,5 a 19 ug x L* para cada pesticida fueron preparadas a partir de estandares

certificados (Mix- Supelco). En la Tabla 3 se muestran los plaguicidas analizados y en

la Figura 10 se muestra, a modo de ejemplo, los cromatogramas para el blanco, limite

de deteccién y limite de cuantificacion para clorpirifés.

Tabla 3. Plaguicidas analizados en la primera campafia (invierno 2017).

Glifosato

2,4D
Clorpirifos
Atrazina

Trifluralin

Deltametrina

Cialotrina (A-
cihalothrin)
Iprodiona

Procimidona

Endosulfan
Cipermetrina
Flurocloridona
metolaclor
Ampa
Paraguat

acetoclor

clorimuron
metsulfuron
Imazetapir
Paration
Malation
Diuron
lindano
Aldrin
DDT
Dieldrin

Clordano

imidacloprid
HBC
Azamethiphos

Bezalaxyl
Bifentrina

Bromuconazol
Buprimate

Chlorfenviphos

Chlopyriphos- metyl

Coumaphos
Diazinon
Dichlorvos
Diniconazole
Epoxiconazol

Ethion

Fenarimol
Fenbucanozole
Fludioxonil
Fluguinconazole
Flusilazole
Hexaconazole
Imazalil
Ipconazole
Metconazole
Ethoprop

Tetraconazole

Propiconazole Phosphamidon

Tricyclazol
Uniconazole-P

Vamidothion
Acetronitrile

Bitertanol
clethodim
Difenoconazole

Etofenprox
Fenhexamid
Indoxacarb
Isoxaflutole
Malaoxon
Mecarbam

Mepanipyrim

Metalaxyl
Metazachlor
Methidathion
Metolaclor
Molinate
Oxadiazon
Oxadixyl
Paclobutrazol
Penconazole
Phenthoate

Mevinphos

Picolinafen
Pirimicarb
Pirimiphos-
methyl

Procymidone

Profenfos
Propyzamide
Pendimethalin

Quinalfos
Quinoxyfen
Propetamphos
Tebufenpyrad
Tepraloxydim
Terbufos
Tolclofos
Methyl
Tolyfluanid
Triadimefon
Triazophos
Triflumizol
Phosalone
Amidosulfuron
Aminocarb
Benfuracarb
Boscalid
Butocarboxim

carfentrazone-
ethyl
Chloridazon
Chlorsulfuron
Clofentezine

Cyazofamid

Cymoxanil

DEET
(Diethyltolumide)
Diflubenzuron

Ethirimol

Ethofumesate
Famoxadon
Flazasulfuron
Flufenoxuron
Fuberidazole
Hexythiazox

Isocarbophos

Isoxaben
Kresoxim.methyl
Linuron
Lufenuron
Manpropamid
Metaflumizone
Metamitron
Metrafenone
Metribuzin
Monocrotohos

Nicosulfuron

Novaluron
Propargite
Phenmedipham

Triflumuron
Phoxim

Quinoclamine

Prometon
Tribenuron
methyl
Oxasulfuron
Propaquizafop
Prosulfocarb
Rimsulfuron
Triasulfuron
Silthiofam
Thifensulfuron
Methyl
Teflubenzuron
Acetamiprid
Alanycarb
Aldicarb
Azoxystrobin
Carbendazim
Carboxin
Dimethomorph
Fenamidone
Fenazaquin

Fenobucarb

Fenpropidine
Fenpyroximate
imidacloprid

Iprovalicarb

Methabenzthiazur
one

Methomyl
Methoxfenozide
Oxamyl

Picoxystrobin
Propamocarb
Pyraclostrobin
Pyridaben
Pyridat
Pyripoxyfen
Tebufenozide
Thiabendazole
Thiacloprid
Thiametoxam

Thiodicarb
Thiofanox
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Figura 10. Cromatogramas correspondientes a la determinacion de clorpirifés. A. Blanco, B.
Limite de deteccidn C: Limite de cuantificacion

Debido a dificultades en la disponibilidad de equipamiento no fue posible realizar
un screening durante los muestreos subsiguientes. A partir de la segunda campafa se
cuantifico glifosato y clorpirifés en colaboracion con el Hospital Italiano. El andlisis se
circunscribio a estos plaguicidas considerando que dentro de los organofosforados mas
utilizados en el pais para combatir plagas agricolas se encuentra el herbicida de amplio
espectro, glifosato (N-(fosfonometil) glicina; CsHsNOsP; PMG) y el insecticida clorpirifos
(O, O-dietil O-3,5,6-trichloropyridin-2-il fosforotioato; C,H,,CI,NO,P; CPF) (CASAFE,
2014). Para la determinacién de los mismos se utilizé un cromatégrafo liquido de ultra-
performance (UPLC) modelo Acquity H-class marca Waters, compuesto por una bomba
cuaternaria (Quaternary Solvent Manager), un muestreador automatico FTN (Flow-
Through Needle) y un horno de columnas. El cromatdgrafo estuvo acoplado a un

espectrometro de masas de triple cuadrupolo modelo Xevo TQ S marca Waters.

Para la determinacion de glifosato en agua las muestras fueron derivatizadas
con cloruro de fluorenilmetiloxicarbonilo (FMOC). La separacion cromatografica se

realizé utilizando una columna modelo Acquity UPLC BEH C18 (2.1 x 100 mm 1.8 um)
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marca Waters. Las fases moviles fueron soluciones de acetato de amonio 5,0 mM en
agua (fase movil A) y en acetonitrilo agua (95:5) (fase mévil B). Se trabajé utilizando un
método de gradiente y la duracion de la corrida fue de 12 min. La fuente de iones
(Electrospray Source lonization (ESI)) se operé en modo positivo. La adquisicion de
datos se realiz6 mediante el monitoreo de reacciones multiples (MRM). Las curvas de
calibraciéon se realizaron en el rango de 0,5 a 100 pug x Lt y se utilizé 1,2-3C,*>N-

glifosato como estandar interno.

Debido a dificultades en la disponibilidad del equipamiento, no fue posible realizar
un screening durante los muestreos subsiguientes. A partir de la segunda campafa, se
cuantificaron los niveles del herbicida de amplio espectro glifosato (N-(fosfonometil)
glicina; CsHsNOsP; PMG) y del insecticida clorpirifés (O, O-dietil O-3,5,6-trichloropyridin-
2-il fosforotioato; CgH11CI3NO4P; CPF). El andlisis se circunscribi6 a estos dos
plaguicidas considerando que se encuentran dentro de los organofosforados mas
utilizados en el pais para combatir plagas agricolas (CASAFE, 2014). Las
determinaciones se realizaron en colaboracién con el Hospital Italiano. Se utilizé un
cromatografo liquido de ultra-performance (UPLC) modelo Acquity H-class marca
Waters, compuesto por una bomba cuaternaria (Quaternary Solvent Manager), un
muestreador automatico FTN (Flow-Through Needle) y un horno de columnas. El
cromatografo estuvo acoplado a un espectrometro de masas de triple cuadrupolo

modelo Xevo TQ S marca Waters.

Para la determinaciéon de glifosato en agua, las muestras fueron derivatizadas
con cloruro de fluorenilmetiloxicarbonilo (FMOC). La separacion cromatografica se
realizo utilizando una columna modelo Acquity UPLC BEH C18 (2.1 x 100 mm 1.8 um)
marca Waters. Las fases moviles fueron soluciones de acetato de amonio 5,0 mM en
agua (fase movil A) y en acetonitrilo:agua (95:5) (fase movil B). Se trabajé utilizando un
método de gradiente y la duracién de la corrida fue de 12 min. La fuente de iones
(Electrospray Source lonization (ESI)) se operé en modo positivo. La adquisicién de
datos se realiz6 mediante el monitoreo de reacciones multiples (MRM). Las curvas de
calibraciéon se realizaron en el rango de 0,5 a 100 pg x L y se utiliz6 1,2-13C,**N-

glifosato como estandar interno.

Para la determinacion de clorpirifés en agua, las muestras se diluyeron con acetonitrilo
y fase movil A (especificada mas adelante), previo a su inyeccién en el equipo. La
separacion cromatografica se realiz6 utilizando una columna modelo Acquity UPLC BEH

C8 (2,1 x 50 mm 1.7 um) marca Waters. Las fases moviles fueron soluciones de acido
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férmico al 0,005% en agua (fase movil A) y en acetonitrilo (fase mévil B). Se trabajo
utilizando un método de gradiente y la duracion de la corrida fue de 10 min. La fuente
de iones (Electrospray Source lonization (ESI)) se oper6 en modo positivo. La
adquisicion de datos se realiz6 mediante el monitoreo de reacciones multiples (MRM).
Las curvas de calibracion se realizaron en el rango de 1,0 a 100 ug x Lt y se utilizd

acido 2-fenoxibenzoico como estandar interno.

1.4.6. Andlisis estadistico.

Para la comparacién entre sitios de muestreo por estacion se aplicé la prueba ANOVA
unifactorial; realizando el estudio de normalidad y de la homocedasticidad mediante la
prueba de Shapiro-Wilk y el test de Levene. Para la evaluacién de las comparaciones
multiples de la media se utilizo el post test de Tukey. Para aquellas variables que no
cumplieron con el supuesto de normalidad y homocedasticidad se aplico la prueba
Kruskal Wallis y el post test Dunns. Se utilizé el programa estadistico OriginPro software
9.0.

Luego con el fin de analizar y evidenciar las interacciones entre todas las caracteristicas
fisicoguimicas determinadas durante las campafias en los diferentes sitios de muestreo,
se realizaron analisis multivariados de componentes principales (PCA) y de cluster. Este
tipo de tratamiento estadistico ha sido muy utilizado por varios autores para la
clasificacion de muestras de agua (Wunderlin et al., 2001; Renau, 2010; Raiber et al.,
2012; Tripathi y Singal, 2019).

El andlisis de cluster, la distribucion de las variables, las matrices de correlacion y los

graficos de PCA se realizaron en el programa estadistico Rgui package versién 3.6.3.
Se realizé un ANOVA de dos factores para analizar el estado de eutrofizacion del cuerpo
de agua y de esta manera evaluar las diferencias existentes entre las estaciones y los

diferentes sitios de muestreo.

El nivel de significancia para todos los casos fue p<0,05.
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1.4.6.1. Correlacién estadistica y analisis multivariado de parametros.

1.4.6.1.1. Analisis de componentes principales (PCA)

Se utilizé un analisis multivariado para evidenciar algunas relaciones existentes entre la
composicion fisicoquimica y los sitios de muestreo. Para ello, se realiz6 un PCA en el
que se analizaron las caracteristicas fisicoquimicas temperatura, OD, DQO,
conductividad, NOs, NOz, NH4*, P-PO.,*, pH, dureza, alcalinidad y turbidez. Este
analisis permite condensar la informacion existente en una serie de variables originales
en un numero mas pequefio de dimensiones complejas, las cuales son denominadas
componentes o factores, con una minima pérdida de la informacion original. Este

andlisis se realiza a partir de una matriz de correlacion.

Para la seleccién de los componentes principales se utilizé el valor de eigen el cual debe
ser mayor que uno (Kim et al.,, 1987). Para la seleccion de las variables de cada
componente se siguieron los criterios propuestos por Liu et al. (2003). De esta manera
se asociaron aquellas variables que estuvieran correlacionadas al componente de
acuerdo con la clasificacibn de coeficientes de correlacion: muy fuerte (>0,75),
moderado (0,75-0,50) y débil (0,50-0,30). Para este estudio se tomé como débil valores
de correlacion entre 0,50-0,40, segun lo determinado por el programa estadistico

utilizado (Rgui package).

1.4.6.1.2. Andlisis cluster

Para evaluar la variacion estacional de los parametros fisicoquimicos entre los sitios de
muestreo, se realiz6 un analisis no jerarquico de clister o conglomerados (analisis de
conglomerados de las K medias). Este analisis permite evidenciar de forma gréfica los
resultados similares, ya que estos forman conglomerados que evidencian un alto grado
de homogeneidad interna (dentro del conglomerado) y una heterogeneidad externa
(entre los conglomerados). Es decir, los grupos que representan alguna equivalencia
estaran conglomerados (regiones de alta densidad de puntos) y los grupos diferentes

estaran alejados.

Al igual que para el PCA, se realiz6 un andlisis de conglomerados para las diferentes
variables fisicoquimicas seleccionadas, medidas en los sitios de muestreo durante las
campanfas. Este andlisis divide el conjunto de datos en grupos en funcion de la distancia

respecto a determinadas similaridades. Para este estudio se utilizé un analisis cluster
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que clasifica los resultados dentro de un grupo relacionado jerarquicamente a partir de
un dendograma, utilizando la distancia euclidiana como media de similitud y ligamiento

completo como criterios de agrupacion.

1.5. Resultados
Todos los valores de los parametros fisicoquimicos y las concentraciones de iones
determinados durante todas las campaiias realizadas durante los dos afos en los tres
sitios de la subcuenca Las Catonas (cuenca del Rio Reconquista, Cuartel V, Partido de
Moreno, Provincia de Buenos Aires) se muestran en el Anexo 4.

1.5.1. Caracterizacion hidroquimica

En la Figura 11 se grafican las diferentes concentraciones de Ca?* y HCOj a diferentes
presiones parciales de CO;en equilibrio con la calcita.

10000 10000

E 1000

1000

100 100

HCO,; [mgx L‘l]

10 E 10

1
1 10 100 1000

ca’ [mg x L'l]

Figura 11. Concentraciones de Ca?* y HCOs a diferentes presiones parciales de CO:2 (g) (entre
102 y10-35atm).

Las relaciones de las concentraciones de Ca?* y HCOs en las muestras de agua indican
que el sistema se encuentra sobresaturado en este ultimo y en CO- (g) (presiones
parciales entre 102 y10-3%atm) en equilibrio con calcita. En la Figura 12 se muestran los
diagramas de Piper obtenidos para cada sitio de muestreo a partir de los resultados

obtenidos para las diferentes campafias.
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Sitio A Sitio B

ca® or

ca?* or

Figura 12. Diagramas de Piper para los sitios muestreo. Sitio A: tributario aguas arriba cercano
a zona residencial, Sitio B: frente a una planta de tratamiento y en el inicio de una zona de
huertas. Sitio C: aguas abajo del Sitio B y lindero a una zona de huertas de uso intensivo.

A patrtir de los diagramas de Piper en los que se grafican los cationes y aniones, se
determiné que el tipo de agua dominante en los sitios de muestreo es bicarbonatada

sédica.

En la Figura 13 se muestran los diagramas de Stiff obtenidos para cada sitio de

muestreo.
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Sitio A
Na* + K* Cr
Ca?* SO,"
Mg?* HC032'+ 0032'
6,1 46 31 15 0 15 3,1 46 61
meq x L™
Sitio B
Na* + K* cl
ca? S0,2
Mg?* HCO,2'+ co;,z'
88 6,6 88
meq x L
SitioC
Na* + K* CI
Ca?* SO
Mg?* HCO,2+ CO,%
67 51 34 1,7 0 17 34 51 67
meq x L

Figura 13. Diagrama de Stiff a partir de las concentraciones en meq x Lt de cationes y aniones
mayoritarios determinadas durante todas las estaciones para cada sitio de muestreo. Sitio A:
tributario aguas arriba cercano a zona residencial Sitio B: frente a una planta de tratamiento y
en el inicio de una zona de huertas. Sitio C: aguas abajo del Sitio B y lindero a una zona de
huertas de uso intensivo.

Las concentraciones medias mas altas de los iones analizados en el diagrama de Stiff
corresponden al Sitio B (70 mg K* x L1, 220 mg Ca?" x L, 126 Mg?* mg x L, 1822 mg
HCOs x L1); y al Sitio C (1421 mg Na* x L%, 240 mg SO.* x L1, 511 mg CI- x LY),
mientras que la concentracién media de CO3z* resulté mayor en el Sitio A (9 mg x L).

En la composicién catiénica de los tres sitios de muestreo predominé el Na* mas el K*y

en la composicion aniénica predominé el HCO3” mas los CO3z?. Por otra parte, el Sitio A,
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cercano a una zona residencial, es el que presentdé menor concentraciéon de HCOs y
COs3?-, a diferencia de los Sitios B y C donde se observaron mayores niveles de dichos
iones. Las variaciones, diferencias y similitudes obtenidas entre los cationes y los
aniones en los diferentes sitios de muestreo se observan con mayor claridad en el
diagrama de Schoeller-Berkaloff (Figura 14).

Schoeller-Berkaloff

10

— Sitio A

— Sitio B
— Sitio C

meq x L

Figura 14. Diagramas de Schoeller-Berkaloff para los tres sitios de muestreo Sitio A: tributario
aguas arriba cercano a zona residencial, Sitio B: frente a una planta de tratamiento y en el inicio
de una zona de huertas. Sitio C: aguas abajo del Sitio B y lindero a una zona de huertas de uso
intensivo.

El diagrama de Schoeller-Berkaloff evidencié que las concentraciones de todos los iones
mayoritarios del Sitio A, a excepcidon de carbonatos, son menores con respecto al Sitio
B y Sitio C. Ademas, se observa para todos los sitios de muestreo una mayor

concentracion de sodio con respecto al resto de los iones.

El diagrama de Gibbs con modificacién de Wetzel se muestra en la Figura 15.
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Figura 15. Diagramas de Gibbs para los tres sitios de muestreo. Sitio A: tributario aguas arriba
cercano a zona residencial, Sitio B: frente a una planta de tratamiento y en el inicio de una zona
de huertas. Sitio C: aguas abajo del Sitio B y lindero a una zona de huertas de uso intensivo. A)
Diagrama catiénico, B) Diagrama aniénico.

Al graficar la concentracion de los TDS en funcién de los cationes ([Na*]/ ([Na*] + [Ca?*]))
se observa que los datos obtenidos al establecer esta relacion estan por fuera del
boomerang propuesto por Gibbs (Figura 15A). Al hacer el grafico en funcién de los
aniones ([CI] / ([CI] + [HCO37)), los datos se encuentran dentro del boomerang, en la
zona donde predomina el mecanismo de meteorizacion.

1.5.2. Parametros climéaticos y variaciones del caudal en los sitios de muestreo

Para evaluar la influencia del clima en la composicién del agua, durante los 30 dias
previos al muestreo se registraron los valores de temperatura media y de precipitacion
informados por la Administracion Nacional Oceanica y Atmosférica (NOAA) para las
coordenadas de muestreo (Tabla 4, Figura 16).

Tabla 4. Valores de temperatura media y de precipitacion reportados durante 30 dias previos a
cada muestreo.

Invierno Primavera Verano Otoiio Invierno  Primavera  Verano Otofio
2017 2017 2018 2018 2018 2018 2019 2019
11,9+01 195+02 217+02 115+01 102:t01 196+0,13 231+02 13601
129,6 62,4 56,4 118,5 76,1 166,9 107,7 69,2
T: Temperatura y P: Precipitacion. Valores informados por la Administracion Nacional Oceanica
y Atmosférica (NOAA) para las coordenadas de muestreo.

(https://www.ready.noaa.gov/index.php)
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De acuerdo con los valores de temperatura media registrados durante las campafas,
se observan dos periodos: un periodo frio con un rango de temperatura entre 10,2°C y
13,6 °C, que corresponde a las estaciones de invierno y otofio; y un periodo calido con

un rango de temperatura entre 19,6°Cy 23,1°C en las estaciones de primavera y verano.

Precipitaciones

[ ® o [ [} ° [ 0
604 1296 624 56,4 118,5 76,1 166,9 1077 69,2
40
£
£
20
0- i i . , " /
== n-17 mmm Pri-17 == \e-18 mm QOtp-18 ™ [n-18 mmm Pri-18 \Ve-18 mm Oto-19

Figura 16. Precipitaciéon. Los circulos indican los dias de muestreo y la precipitacion registrada
durante los 30 dias previos. Valores informados por la Administracion Nacional Oceénica y
Atmosférica (NOAA) para las coordenadas de muestreo
(https://www.ready.noaa.gov/index.php).

Las estaciones donde se registraron mayores precipitaciones fueron en invierno 2017 y
primavera 2018 con valores de 129,6 y 166,9 mm, respectivamente; y las estaciones de
menor precipitacion correspondieron a verano 2018 y primavera 2017 con valores de

56,4 y 62,4 mm, respectivamente.

El caudal de los sitios de muestreo presentd variaciones espaciales y estacionales
(Figura 17). Durante la estacién mas lluviosa (primavera 2018) se obtuvieron los valores
mas altos de caudal en los tres sitios de muestreo. Durante las dos Ultimas campafias.
el caudal disminuyé en coincidencia con la disminucién de las precipitaciones y las
mayores temperaturas registradas. En las estaciones de primavera 2017 y otofio 2019,
en las que se registraron bajas precipitaciones, se observé un menor caudal en los tres

sitios de muestreo.
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Figura 17. Caudal (m3 x seg?) determinado en los sitios de muestreo durante las diferentes
campanas.

El caudal promedio del Sitio A fue notoriamente menor que el de los Sitios B y C; 0,003
m? x seg? vs 0,139 m®x seg?y 0,209 m?x seg?, respectivamente.

1.5.3. Caracteristicas fisicoquimicas de los sitios de muestreo durante las
diferentes estaciones del afio.

En la Figura 18 se grafican los resultados obtenidos para todos los pardmetros
fisicoguimicos determinados a lo largo de los dos afios de muestreo durante las
diferentes estaciones del afio.
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Figura 18. Parametros fisicoquimicos determinados en los tres sitios de muestreo durante las
diferentes estaciones climéticas a lo largo de dos afios (invierno 2017 — otofio 2019): (A)
Temperatura, (B) pH, (C) Oxigeno disuelto, (D) Conductividad, (E) Alcalinidad, (F) Dureza, (G)
Demanda Quimica de Oxigeno, (H) Turbidez. Las letras representan diferencias significativas
(p<0,05) entre los sitios de muestreo para cada campafia.
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Continuacién Figura 18. Pardmetros fisicoquimicos determinados en los tres sitios de muestreo
durante las diferentes estaciones climaticas a lo largo de dos afios (invierno 2017 — otofio 2019):
(I) Nitrato, (J) Nitrito, (K) Amonio, (L) Cloruros, (M) Fosforo inorgénico, (N) Sulfatos. Las letras
representan diferencias significativas (p<0,05) entre los sitios de muestreo para cada campafia.
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El rango de temperatura registrado durante los muestreos fue de 8,8 a 30,8°C, que

corresponden a otofio 2018 y a primavera 2017, respectivamente (Figura 18A).

El pH vario entre 6,51, obtenido para el Sitio C en otofio 2018, y 8,88 que corresponde
al Sitio A en verano 2018 (Figura 18B).

La alcalinidad se encontré en un rango de 151 a 456 mg x L (Figura 18E), registrados
en el Sitio A en verano 2019 y en el Sitio C en verano 2018, respectivamente. La dureza
present6 valores comprendidos entre 24 y 161 mg CaCOs x L, presentando su valor
minimo en el Sitio A en otofio 2019 y su valor maximo en el Sitio C en primavera 2017
(Figura 18F).

Al graficar el OD en funcion de la temperatura y realizar una regresion lineal se obtuvo
un coeficiente de correlacion (r) de 0,551. El valor de la pendiente de la recta obtenida
fue de -0,205 £ 0,138 (a = 0,05) lo que confirmd un patrén de variacién estacional en el
que el OD disminuye al aumentar la temperatura. Los valores de OD fluctuaron entre
3,26 y 12,04 mg x L (Figura 18C). El valor mas bajo (3,26 mg x L) corresponde al
Sitio A medido en verano 2019, mientras que el valor mas alto (12,04 mg x L) se obtuvo

en el Sitio A en invierno 2018.

Los valores de conductividad oscilaron entre 345 uS x cm (Sitio A en verano 2019) y
1045 puS x cm® (Sitio C en otofio 2019). Durante todas las campanias, los valores de
conductividad del Sitio A fueron menores con respecto al Sitio B y C, que presentaron
un perfil similar durante los dos afios de muestreo (Figura 18D). Los valores medios de
los sitios fueron de 519 S x cm?, 900 uS x cm™? y 886 uS x cm™ correspondientes al
Sitio A, B y C respectivamente.

Los analisis de PCA y de clusters permitieron integrar e interpretar de forma sistémica

las diferencias observadas en los parametros fisicoquimicos.

1.5.3.1. Analisis multivariado de los parametros fisicoquimicos

1.5.3.1.1. Anédlisis de los parametros fisicoquimicos mediante PCA

Se realiz6 un andlisis de componentes principales (PCA) con los pardmetros

fisicoquimicos: temperatura, conductividad, OD, pH, alcalinidad, dureza, NOs, NO2,

NH.* DQO, fosforo inorganico y turbidez en los tres sitios de estudio durante las

60



diferentes campafas. Los coeficientes de correlacion entre los componentes
principales, las variables, el porcentaje de varianza y el valor de eigen para cada

componente son representados en la Tabla 5.

Para la seleccion de los componentes principales se utilizo el valor de eigen mayor que
uno. Se asociaron aquellas variables que estuvieran correlacionadas al componente de
acuerdo con la clasificacion de coeficientes de correlacion: muy fuerte (>0,75),
moderado (0,75 - 0,50) y débil (0,50 - 0,30). Para este estudio se tomé como débil
valores de correlacién entre 0,50 y 0,40, segun lo determinado por el programa
estadistico utilizado (Rgui package).

Tabla 5. Coeficientes de correlacion entre 12 parametros de muestras de agua de la subcuenca
Las Catonas en el rio Reconquista de la provincia de Buenos Aires, localidad Cuartel V del
Partido de Moreno.

Parametro PC1 PC2 PC3 PC4
Temperatura <0,400 0,903* <0,400 <0,400
Conductividad 0,824~ <0,400 <0,400 <0,400
oD <0,400 -0,709* 0,587* <0,400
pH <0,400 <0,400 0,889* <0,400
Alcalinidad 0,777* <0,400 <0,400 <0,400
Dureza 0,856* <0,400 <0,400 <0,400
Nitrito 0,790* 0,488* <0,400 <0,400
Nitrato 0,855* <0,400 <0,400 <0,400
Amonio 0,822* <0,400 <0,400 <0,400
DQO -0,553 0,521* <0,400 -0,415
Fosforo inorganico 0,627* 0,501* <0,400 <0,400
Turbidez -0,510 0,444~ <0,400 0,657
Valores eigen 5,064 2,565 1,494 0,803
% de varianza
explicada 42,200 21,375 12,453 6,693
% de varianza
acumulada 42.200 63,575 76,028 82,721

Los coeficientes en azul indican que el parametro esta fuertemente correlacionado (>0,75) o
moderadamente correlacionados al componente. Los asteriscos representan diferencias
significativas (p<0,05) entre el parametro y el componente (0,75-0,50).

Cuatro componentes explicaron el 82,72% de la variabilidad del conjunto de datos.
Teniendo en cuenta el porcentaje de varianza, los valores de eigen y las correlaciones
fuertes, se tomaron los tres primeros componentes para el analisis de correlaciones. En

la Figura 19 se presenta la matriz de correlacion obtenida para los tres componentes.
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Analisis de Componentes Principales

s
S 1.0
g eémperatyra
o~
E
a
0,5
0,0
-0.5
o e SitioC
-1,0 -0,5 0,0 0,5 1,0
Dim 1 (42,20%)
=
2 10
S
=
o
E
o
0.5
Alcalinidad
Turbidez eonductividad
00 t--—"""-"POO------"—==== = g Risi < ureza
-0,5
* SitioA
e SitioB
e SitioC
-1,0

-1.0 -0/5 0.0 0,5 1.0
Dim 1 (42,20%)

Figura 19. Andlisis de componentes principales aplicado a los pardmetros de las muestras de
agua: Temperatura, conductividad, OD, pH, alcalinidad, dureza, nitrito, nitrato, amonio, DQO,
fésforo inorganico y turbidez. Dim 1 (componente 1), Dim 2 (componente 2), Dim 3 (componente
3). A: componentes 1, 2 y B: componentes 1 y 3. Los puntos de colores corresponden a las
muestras medidas en los diferentes sitios de muestreo: azul: Sitio A (tributario aguas arriba en
la subcuenca Las Catonas, cercano a zona residencial); negro: Sitio B (enfrente a una planta de
tratamiento y al inicio de la zona de huertas; rojo: Sitio C (aguas abajo, lindero a la zona de
huertas de uso intensivo).
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En el PCA se observa una diferencia en la agrupacion de las mediciones del Sitio A con
respecto a los Sitios B y C. Los valores obtenidos para estos dos ultimos sitios coinciden
con la zona de los vectores donde se registran las mayores concentraciones de muchos

de los pardmetros analizados.

El primer componente (CP1) representa el 42,20% de la varianza, donde se encontré
una correlacion positiva fuerte entre las variables dureza, nitratos, conductividad y
amonio; y moderada con fosforo inorganico. Ademas, se obtuvo una correlacion
negativa moderada con DQO vy turbidez. Las diferencias resultaron significativas en
todos los casos.

El segundo componente (CP2) representa el 21,38% de la varianza, y evidencié
correlaciones significativas: positiva fuerte con temperatura; moderada con DQO y
fésforo inorganico; y débil con nitritos y turbidez; y una correlaciéon negativa moderada
con OD.

El tercer componente (CP3) representa el 12,45%, y se observo una correlacion

significativa positiva fuerte para pH, y moderada para OD.

1.5.3.1.2. Variacion estacional de los parametros fisicoquimicos en los sitios de

muestreo (PCA, cluster)

En la Figura 20 se presenta la agrupacion estacional y espacial obtenida en el PCA
dendograma de los parametros fisicoquimicos: temperatura, conductividad, OD, pH,

alcalinidad, dureza, nitrito, nitrato, amonio, DQO, fésforo inorganico y turbidez.
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Figura 20. Tratamiento multivariado de los parametros fisicoquimicos: Temperatura, conductividad, OD, pH, alcalinidad, dureza, nitrito, nitrato,
amonio, DQO, fésforo inorgénico y turbidez. A. Representacion grafica de la agrupacion del PCA. B. Dendograma obtenido a partir del analisis de

cluster.
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En la agrupacion del PCA se identifican claramente las estaciones cdlidas (verano y
primavera) en la parte superior del gréfico, y las estaciones frias (invierno y otofio) en la
parte inferior. En el dendograma, el clister C1 agrupd las muestras correspondientes al
Sitio A, pero a diferencia del PCA no se ve una relacion clara entre las estaciones. El cluster
C2 relaciona las muestras correspondientes al Sitio B y Sitio C. Este cluster esta dividido
en dos agrupaciones; la primera subdivision denominada C2A relne a las estaciones frias:
invierno y otofio (a excepcion de otofio 2019); y la segunda subdivision denominada C2B
agrupa las estaciones calidas primavera y verano (aunque incluye a otofio 2019).

1.5.4. Analisis del estado de eutrofizacion del cuerpo de agua
Para estimar el estado tréfico del cuerpo de agua se calcularon los valores medios de
Nitrogeno inorgénico Total (NiT) y Fésforo inorganico Total (PiT) en cada sitio de muestreo

durante las diferentes estaciones climéticas. En la Figura 21 se muestran los valores
obtenidos.
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Figura 21. Nitr6geno inorganico Total y Fésforo inorganico Total. Sitio A: Valores medios de
nitrégeno inorgéanico total obtenido en cada sitio de muestreo durante las diferentes campafias. B:
Valores medios de fosforo inorganico total obtenido en cada sitio de muestreo durante las diferentes
campafias. Sitio A: tributario aguas arriba en la subcuenca Las Catonas, cercano a zona residencial;
Sitio B: enfrente a una planta de tratamiento y al inicio de una zona de huertas; Sitio C: aguas abajo
del Sitio B y lindero a una zona de huertas de uso intensivo.

En los sitios B y C, se observaron las mayores concentraciones de NiT y PiT durante todas
las estaciones, con excepcion de PiT en invierno 2018 (Figura 21A y 21B). EI ANOVA de
dos factores para los niveles de NiT no determiné diferencias significativas para el factor
tiempo, pero si se observaron diferencias significativas para el Sitio A con respecto al Sitio
By C (p<0,05). El andlisis estadistico para PiT evidencié diferencias significativas entre la
estacion de invierno 2017 y otofio 2019 (p<0,05) y entre los sitios de muestreo, donde el

Sitio A presento diferencias significativas con respecto al Sitio B y C (p<0,05).
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1.5.5. Metales
En el Anexo 5 se muestran las concentraciones de metales registradas en los tres sitios de

muestreo durante las campanfas realizadas en las diferentes estaciones del afio. En la

Figura 22 se grafican los resultados obtenidos para los metales mas relevantes.
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Figura 22. Concentracion de algunos metales determinados en los tres sitios de muestreo durante

las diferentes estaciones climéticas a lo largo de dos afios

(invierno 2017 — otofio 2019): (A) Aluminio,

(B) Hierro, (C) Manganeso, (D) Rubidio, (E) Estroncio, (F) Bario.
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Continuaciéon Figura 22. Concentracion de algunos metales determinados en los tres sitios de
muestreo durante las diferentes estaciones climaticas a lo largo de dos afios (invierno 2017 — otofio
2019): G) Zinc, H) Arsénico, (I) Cadmio, (J) Plomo, (K) Cromo, (L) Cobre.

Las concentraciones de Li, V, Mn, Se, Rb, Sr, Ba fueron mayores en los Sitios By C con

respecto al Sitio A, con excepcién de primavera 2018 donde los niveles de V, Mn y Ba de

69



los tres sitios de muestreo fueron similares. Los niveles de de Li, V, Mn, Co, Ni, As, Sr, Ba
disminuyeron en los tres sitios de muestreo durante la campafa primavera 2018, estacion

donde se registré la mayor precipitacién y el caudal mas elevado.

Para los metales As, Co, Ni, Zn, Cd, Pb y Cr, se observaron variaciones aleatorias de las
concentraciones a lo largo de las diferentes campafias, no presentando tampoco diferencias
notorias y constantes entre los sitios. En el 100 % de las muestras de los tres sitios de
muestreo, las concentraciones de As, Ni, Cr y V no superaron los niveles guia para la
proteccion de la vida acuatica establecidos en el decreto 831/93 de la Ley de Residuos
Peligrosos (LRPA, 1993). Tampoco se superaron los niveles guia de Li y Co establecidos
por AIC y SGA (1996). Por otra parte, si se superaron los niveles guia del decreto 831/93,
en al menos algunas de las muestras, para Mn, Cu, Zn, Se, Cd y Pb. En el 75% de las
muestras, las concentraciones superaron los niveles guia para Cu (2 pug x L%, decreto
831/93 y SRHN (2005)) y en el 54 y 50 % de las muestras se encontraron por encima de
los niveles guia para Cd (0,2 pug x L, decreto 831/93 y SRHN (2005) y 0,25 ug x L7, INA
(2011)). Asimismo, entre el 29 y 38% de las muestras presentaron concentraciones de Pb
por encima de los niveles establecidos (1 pg x L%, decreto 831/93 y SRHN (2005) y 2 ug x
L1, INA (2011)). EI 50 % de las muestras estuvieron por encima de los niveles guia para el
Zn (300 ug x L1, AIC y SGA (1996), decreto 831/93 y SRHN (2005).

1.5.6. Plaguicidas

Durante el primer muestreo (invierno 2017) se realiz6 un relevamiento de 177 plaguicidas
especificados en materiales y métodos. Entre ellos se identific6 DEET, paraquat y
clorpirifés. Para los plaguicidas identificados, se procedié a su cuantificacibon mediante
curvas de calibracién con soluciones de referencia en el rango de 0,5 a 19 pug x L. En la
Figura 23 se muestran, a modo de ejemplo, los cromatogramas obtenidos para algunas de

las muestras de agua analizadas durante la campaifa de invierno 2017.
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Figura 23. Cromatogramas correspondientes a muestras en las que se detectaron plaguicidas
durante la primera campafia invierno 2017. A: Cromatograma de N,N-Dietil-meta-toluamida (DEET),
B. Cromatograma de paraquat, C. Cromatograma de clorpirifés (CPF). LD. Limite de deteccion. LC.

Limite de cuantificacion.

Los limites de deteccion (LD) y los limites de cuantificaciéon (LC) fueron de 0,05y 0,5 pg x
L (DEET); 0,3y 0,6 ug x L (paraquat) y 0,2 y 0,5 pug x L (clorpirifés). En la Tabla 6 se
detallan los plaguicidas identificados y cuantificados en cada uno de los sitios de muestreo.
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Tabla 6. Concentraciones de plaguicidas registradas durante la campafia invierno 2017.

T Sitio de
Plaguicitl\al'smm!.lestreo Sitio A
(g x L) —_
Clorpirifas <0,2 <0,2 4,94
DEET <0,05 3,13 4,37
Paraquat <0,3 <0,3 3,36

Sitio A: tributario aguas arriba cercano a zona residencial; Sitio B: frente a una planta de tratamiento
y en el inicio de una zona de huertas; Sitio C: aguas abajo del Sitio B y lindero a una zona de huertas
de uso intensivo.

En el Sitio A, las determinaciones de los 177 plaguicidas analizados estuvieron por debajo
del LD de la técnica analitica. En el Sitio B se identific y cuantifico6 DEET mientras que en

el Sitito C se identificaron y cuantificaron los plaguicidas DEET paraquat y clorpirifés.

A partir de la segunda campafia el estudio se circunscribié al andlisis de la presencia y
concentracion del herbicida glifosato y del insecticida clorpirifés, ya que ambos pesticidas
son los mas utilizados en el pais. En la jError! La autoreferencia al marcador no es
valida. se muestran las concentraciones de clorpirifés y glifosato cuantificadas a partir de
la segunda campafia en adelante. Los limites de deteccion (LD) y los limites de
cuantificacién (LC) fueron de 0,5y 1,0 ug x L respectivamente, para ambos plaguicidas.

Tabla 7. Concentracién de plaguicidas identificados y cuantificados en los tres sitios de muestreo
durante las diferentes estaciones climéticas (primavera 2017 — otofio 2019).

Clorpirifos Glifosato
(g x L) (ug x L)

c":::;:::e sitio A SitioB  Sitio C Sitio A Sitio B sitio C
Primavera 2017 <0,5 <0,5 <0,5 <0,5 1,16 2,42
Verano 2018 <0,5 <0,5 <0,5 <0,5 0,52 0,54
Otofio 2018 <0,5 2,53 <0,5 <0,5 0,81 0,99
Invierno 2018 <0,5 <0,5 <0,5 <0,5 <0,5 0,63
Primavera 2018 <0,5 1,00 5,49 <0,5 0,84 1,03
Verano 2019 <0,5 <0,5 <0,5 <0,5 1,05 1,81
Otofio 2019 <0,5 <0,5 <0,5 <0,5 0,99 1,61

Sitio A: tributario aguas arriba cercano a zona residencial; Sitio B: frente a una planta de tratamiento
y en el inicio de una zona de huertas; Sitio C: aguas abajo del Sitio B y lindero a una zona de huertas
de uso intensivo.
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Los niveles de clorpirifés y glifosato resultaron no detectables en el Sitio A en todos los
muestreos. Por el contrario, en los Sitios B y C se determinaron concentraciones de 1 a 5,5

ug x Ltde clorpirifés y de 0,8 a 2,4 ug x L de glifosato en algunas camparias de muestreo.
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1.6. Discusion

La interaccién de los factores climaticos, hidrogeolégicos y fisicoquimicos determinan la
composicion hidroquimica de los sistemas naturales. Las concentraciones de los iones
bicarbonatos y carbonatos dentro del sitio de estudio derivan de un proceso de
meteorizacion donde la concentracién de bicarbonato en equilibrio con la atmoésfera se
encontré sobresaturada para las presiones parciales entre 102y 1035 atm en equilibrio con
calcita. Esto podria deberse a la carga organica, a la respiracion de los organismos y a las
aguas subterraneas ricas en CO; (Stumm y Morgan, 1996; Dai et al., 2006).

Para la clasificacion de las aguas, segun la composicion de iones, se utilizé el diagrama de
Piper, donde el tipo de agua corresponde a bicarbonatada sédica. Este resultado coincide
con los obtenidos en el diagrama de Sitiff, con el PCA de los iones mayoritarios y con los
informados por otros autores al caracterizar el agua de las lagunas pampasicas, quienes
afirman que dichos cuerpos de agua presentan una concentracion elevada de sodio, de
haluros solubles y de bicarbonatos, y un valor elevado de dureza (Miretzky et al., 2001,
Volpedo y Fernandez Cirelli, 2013).

En el diagrama de Schoeller-Berkaloff, se puede observar que predomina el sodio entre los
cationes y el bicarbonato entre los aniones, en todos los sitios de muestreo. Al mismo
tiempo, la concentracion de todos los iones, a excepcion de carbonatos, fue menor en el
Sitio A que en el Sitio B y el Sitio C, resultados que coinciden con los obtenidos en el PCA,
donde se observé que la agrupacién de los Sitios B y C se encontraba asociada a las
concentraciones de los iones mayoritarios. Las diferencias de composicion observada entre
los sitios de muestreo podrian deberse al aporte de compuestos de origen antropico debido

a los desechos industriales, urbanos y a la actividad agricola.

Para identificar la relacion de los procesos geoquimicos asociados a la composicion del
agua, se grafico los TDS en funcién a los cationes. Los datos obtenidos se encontraron por
fuera del boomerang propuesto por Gibbs, pero dentro del diagrama modificado por Wetzel.
Sin embargo, al graficar los TDS en funciébn de los aniones todas las estaciones
muestreadas se ubicaron en la zona media del boomerang. Este resultado concuerda con
los reportados por otros autores en otros cuerpos de agua de la llanura pampeana (Reynoso

y Andriulo, 2013; Volpedo y Fernandez Cirelli, 2013). En otros estudios en los que se ha
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aplicado el diagrama de Gibbs en aguas superficiales del hemisferio sur (Africa) donde la
concentracion de TDS es mayor que 1,0 mg x L1, se obtuvieron los mismos resultados,

ubicandose los puntos por fuera del boomerang (Kilham, 1990).

En la subcuenca Las Catonas, todos los sitios de muestreo se ubicaron en la zona media
del boomerang, es decir que su composicién i6nica estaria determinada por la
meteorizacion del material original (la roca) en coincidencia con lo sefialado por otros
autores en estudios de aguas pampeanas (Sainato et al., 2003; Martinez y Osterrieth,
2013). El andlisis de las relaciones i6nicas en estos cuerpos de aguas determina la
existencia de un proceso de intercambio catiénico entre Ca?* y Na*.

De acuerdo con los valores medios de temperatura reportados durante las campanfas, se
observan dos periodos: un periodo frio con un rango de temperatura entre 10,2°C y 13,6°C,
que corresponde a las estaciones de invierno y otofio. Y un periodo célido con un rango de
temperatura entre 19,6°C y 23,1°C en las estaciones de primavera y verano.

El valor de pH promedio més bajo corresponde a invierno 2017 con un valor de 7,47 (con
un rango de variacion entre estaciones de 7,10-7,60). En verano del 2018 se registré el
valor medio mas alto, 8,17 (con un rango de variacion entre 7,66 y 8,88). En verano, la
evaporacion produce pérdida de CO; hacia la atmésfera, con un aumento del pH en los
cuerpos de agua. Los valores de pH hallados concuerdan con los correspondientes a
cuerpos de agua de caracteristicas similares a las de la subcuenca Las Catonas, siendo
posiblemente los carbonatos y bicarbonatos la razén por la cual se obtienen estos valores
altos (Miretzky et al., 2001).

En relacion al OD, se observé un patrén de variacion estacional, donde el OD disminuyo al
aumentar la temperatura. Los valores menores de OD en los Sitios B 'y C pueden deberse
a un alto consumo de oxigeno de la comunidad microbiana aerdbica para oxidar la materia
organica presente en el cuerpo de agua. Este consumo de OD puede exceder los niveles
de su produccion por procesos fotosintéticos o de la incorporacion desde la atmésfera.
Asimismo, la actividad microbiana aumenta las concentraciones de CO:disuelto en el agua
generando la formaciéon de acido carbénico, bicarbonato y carbonato, determinando un
aumento de la concentracion de protones que lleva a una acidificacién del sistema. Sin

embargo, los valores de pH obtenidos tuvieron una tendencia hacia la alcalinidad
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confirmando que este pardmetro estaria relacionado con la composicion quimica del cuerpo

de agua.

Los valores de conductividad y TDS en el Sitio A fueron menores que en los Sitios By C.
Algunos autores afirman que los productos de uso doméstico (por ejemplo, jabones,
detergentes, alimentos, entre otros) y agricolas (por ejemplo, fertilizantes, abonos,
plaguicidas, entre otros) pueden alterar el contenido de iones y de materiales disueltos
alterando la conductividad (Primavesi, 2002; Lombardo et al., 2010). Por lo tanto, las
diferencias observadas entre los sitios de estudio posiblemente estén asociadas al
desarrollo de estas actividades.

Se observaron mayores concentraciones de nitrito, nitrato, amonio y fésforo inorganico en
los Sitios B 'y C que en el Sitio A. De las concentraciones de nitritos obtenidas durante todas
las camparias, el 37% de las obtenidas para el Sitio Ay el 100% de las correspondientes a
los Sitios B y C excedieron los limites permitidos (0,06 mg x L) para la proteccién de la
vida acudtica de acuerdo con Ley de Residuos Peligrosos N°24051, decreto 831/93
(LRPA,1993); AIC y SGA (1996); SRHN (2005) e INA (2011). A la vez, teniendo en cuenta
los niveles establecidos para amonio (1,37 mg NHs* x L (Ley N°24051), <0,8 mg NH4* x
Lt (INA, 2011) y <0,5 mg NHs* x L'* (SRHN, 2005)), el 88 % de las determinaciones
realizadas tanto en el Sitio B como en el Sitio C excedieron los niveles establecidos por la
Ley N°24051. Asimismo, el 88 % de las concentraciones obtenidas en el Sitio B y el 100 %
en el Sitio C excedieron los niveles establecidos por INA (2011) y SRHN (2005). Para los
niveles de fosforo inorganico, el 100% de las mediciones en los tres sitios de estudio fueron
superiores a los niveles maximos establecidos por INA (2011) (0,01 mg PO4* x L) y por
SRHN (2005) (0,05 mg PO4* x L.

El PCA de los parametros fisicoquimicos temperatura, conductividad, OD, pH, alcalinidad,
dureza, NOs, NO2, NH4*, DQO, fésforo inorganico y turbidez, evidencié diferencias entre
los sitios de estudio asociadas al estado tréfico producido por la contaminacién, donde los
Sitios B y C presentaron mayores concentraciones de nutrientes con respecto al Sitio A.
Los Sitios B y C podrian recibir efluentes de la planta de tratamiento, fertilizantes y
plaguicidas debido a la actividad agricola desarrollada en la zona, los cuales podrian estar
incrementando las concentraciones de estos parametros. Estos resultados concuerdan con

los de otros autores que reportan mayor concentracion de nutrientes en la cuenca media
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con respecto a la cuenta alta del rio Reconquista (Rigacci et al., 2013) y una alta
concentracion de amonio en el agua superficial del arroyo Las Catonas (Cantera et al.,
2022).

El PCA mostré una distribucion espacial que coincide con el analisis de cllster, donde se
evidencia una diferencia entre los sitios como también diferencias entre estaciones. Las
muestras tomadas en invierno y otofio se agruparon en la parte inferior del grafico, mientras
que las correspondientes a verano y primavera se ubicaron en la parte superior. El
dendograma obtenido a partir del analisis de cluster evidencié una relacion de estos
parametros con la variacién estacional. Sin embargo, algunas muestras correspondientes
a otofio no se ajustaron a un patrén claro coincidiendo con los resultados reportados por
otros autores al aplicar el mismo analisis en cuerpos de agua de la llanura pampeana
(Castafié et al., 2006).

El andlisis de los pardmetros fisicoquimicos de los diferentes sitios de estudio permitio
evidenciar dos factores de variacién: un factor temporal relacionado con la variacién
estacional como la temperatura, las precipitaciones y el caudal; y un factor espacial
asociado a las actividades antropogénicas. La interaccién de estos factores determina la
calidad del agua y el grado de eutrofizacion, coincidiendo con los resultados reportados por
otros autores en rios de la llanura pampeana (O Farell et al., 2002; Esquius y Escalante,
2012; Fernandez Cirelli et al., 2014).

Los resultados del PCA demuestran un agrupamiento de los sitios de muestreo en funcion
de la calidad fiscoquimica del agua, evidenciandose un deterioro de la misma en los sitios

asociados a las actividades antropogénicas.

Con respecto a las concentraciones de NiT y PiT, se observaron mayores niveles de estos
parametros en los Sitios By C que en el Sitio A. Tanto el NT como el PT pueden modificar
sus concentraciones en los cuerpos de agua superficiales debido a la erosién hidrica o por
escurrimiento superficial (Gabellone et al., 2003). Los mecanismos que transportan el
fosfato de los suelos a los sistemas acuaticos pueden modificar las concentraciones de los
mismos de acuerdo a las condiciones climaticas (Sande et al., 2005). Este no pareciera ser
el factor que incide de forma relevante en los valores determinados durante el estudio. Se

encontraron concentraciones elevadas incluso en las estaciones donde se podria presentar
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un efecto de dilucion debido a los mayores niveles de precipitacion y el aumento
consecuente del caudal. Los resultados sugieren que seria la actividad intensiva de las

huertas el principal factor que determina estos niveles.

En diferentes estudios en sistemas lénticos, se ha establecido el estado tréfico de los
cuerpos de agua en funcion de los rangos de NT y PT (que incluyen las fuentes de Ny P
tanto inorganicas como orgénicas), el cual puede variar entre eutréfico (0,60 - 1,50 mg x L
LparaNT y 0,02 - 0,10 mg x L para PT) e hipertréfico (concentraciones mayores que 1,50
mg x L para NT y mayores que 0,10 mg x L™ para PT) (Quirés et al., 2002; Schenone et
al., 2008; Volpedo y Fernandez Cirelli, 2013). Como una aproximacion se compararon estos
rangos con los valores de NiT y PiT medidos, teniendo en cuenta que los mismos son
inferiores a los valores de NT y PT de los correspondientes sitios estudiados. Las
concentraciones medias de NiT en el Sitio A estuvieron en el rango de <0,10 mg x L*
(invierno 2017) a 1,55 mg x L (otofio 2018); entre 3,92 mg x L (primavera 2018) y 9,16
mg x L (otofio 2019) en el Sitio B; y entre 4,07 mg x L (primavera 2018) y 8,34 mg x L
(verano 2018) en el Sitio C. Las concentraciones medias de PiT en el Sitio A estuvieron en
el rango de 0,21 mg x L (invierno 2018) a 1,13 mg x L (verano 219); entre 0,35 mg x L*
(invierno 2017) y 2,66 mg x L (otofio 2019) en el Sitio B; y entre 0,37 mg x L (invierno
2017) y 1,84 mg x L (otofio 2019) en el Sitio C. En este contexto, los niveles de NiT para
el Sitio A correspondieron al estado de eutréfico, y en los Sitios B y C al estado de
hipertréfico. Paralelamente, considerando que los valores de PiT en todos los sitios de
muestreo y en todas las estaciones se encontraron en el rango de hipertréfico, se considera
a los tres sitios de este cuerpo de agua como hipertréficos (ya que superan los rangos de
eutrofizacion aun sin considerar los compuestos organicos). Estos resultados son
coincidentes con los reportados en otros estudios de la llanura pampeana donde se afirma
una tendencia hacia la hipertrofia en estos cuerpos de agua a partir de las ultimas décadas
(Volpedo y Fernandez Cirelli, 2013).

Los niveles de metales registrados mostraron en el caso del Al y el Fe un perfil similar a lo
largo de las camparias, en las que las concentraciones del Sitio A fueron mayores que en
los Sitios B y C. Estas concentraciones encontradas pueden deberse a aportes naturales.
El Al es el tercer elemento mas abundante en la corteza terrestre, esta presente en
minerales, rocas y arcillas, razén por la cual este metal esta presente practicamente en

todas las aguas naturales. Por otro lado, la concentracién de Fe soluble se encuentra en
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niveles muy bajos en los cuerpos de agua, ya que el hierro presente en suelos y minerales
se halla principalmente como éxido férrico insoluble y sulfuro de hierro (pirita) (Sawyer et
al., 2001). Con respecto a los niveles guia para la proteccion de la vida acuética, el 100%
de las determinaciones de Al se encontraron por encima de los valores establecidos por la
Ley de Residuos Peligrosos (LRPA, 1993) (5 ug x L?), y el 38% de las determinaciones de
Fe en las muestras del Sitio A se encontraron por encima de los niveles guia AIC y SGA
(1996) (300 pg x L1). Estas concentraciones no solo pueden deberse a aportes naturales,
sino también a aportes de actividades antropogénica desarrolladas aguas arriba del Sitio A,
gue podrian no encontrarse en las cercanias de los Sitios By C.

Las concentraciones de Li, V, Mn, Se, Rb, Sr, Ba en el Sitio B y el Sitio C fueron mayores
que en el Sitio A. Las concentraciones de Li de origen natural en el ambiente son muy bajas,
tanto en los suelos como en los cuerpos de agua, y no superan los niveles guia para la
proteccion de la vida acuética, como tampoco los niveles deV. Para Se, se evidencio que
el 13% de las muestras del Sitio A, el 75% del Sitio B y el 100% del Sitio C se encontraron
por encima de los niveles guia para la proteccion de la vida acuética propuestos por la Ley
de Residuos Peligrosos (LRPA, 1993) (1 ug x L1). Asimismo, el 25% de las muestras del
Sitio C para Mn presentaron valores mayores a los permitidos por esta entidad reguladora
(100 ug x L. Esta mayor concentracion determinada en los Sitios B y C posiblemente se
deba al vertido de efluentes provenientes de la planta de tratamiento o actividades
antropogénicas aguas arriba de estos sitios de muestreo. Es de destacar que estas
entidades reguladoras no contemplan valores guia para todos los metales presentes en los

sistemas acuaticos, entre ellos estroncio y rubidio.

Para los metales As, Co, Ni, Zn, Cd, Pb se observaron variaciones aleatorias en las
concentraciones a lo largo de las diferentes campafas sin evidenciar un patrén espacial
definido, posiblemente debido a la intermitencia del vertido de efluentes. Estos resultados
coinciden con los reportados en estudios previos en los que se determiné la concentracion
de metales en la cuenca media del Rio Reconquista (Salibian 2006; Rigacci et al., 2013).
Las concentraciones de varios de estos metales posiblemente se deban a actividades
antropogénicas desarrolladas en la zona, ya que sus niveles no presentan diferencias
notorias entre los tres sitios. Por otra parte, la presencia de As posiblemente tenga

principalmente un origen natural, debido a las caracteristicas geoldgicas del sitio de estudio,
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ya que este metal esta presente en los suelos pampeanos debido a su origen volcanico
(Blanco et al., 2006; Rosso et al., 2011).

La presencia de metales en los sistemas acuaticos puede generar efectos toxicos sobre la
biota acuatica. EI Cu, Fe y Zn, entre otros, son metales esenciales, necesarios para
procesos bioldgicos, pero al encontrarse en concentraciones elevadas causan un alto nivel
de toxicidad (Abadi et al., 2014). El Al, Pb, Cd y otros, incluso a bajas concentraciones
pueden causar dafio sobre los tejidos de los organismos (Sfakianakis et al., 2015).
Diferentes autores, han informado en peces dafio epitelial, descamacién, aneurisma,
alteraciones respiratorias, endocrinas, reduccion en el crecimiento, deficiencias en el
comportamiento social y de escape, entre otros, después de la exposicion a estos metales
(Shahbaa et al., 2020; Zeitoun y Mehana, 2014; Green y Planchart, 2018). Es relevante
mencionar que en las determinaciones realizadas para todos estos metales (Cu, Fe, Zn, Al,
Pb y Cd) en el presente estudio, se observé un porcentaje de valores que superaron los
niveles establecidos para la proteccion de la vida acuatica propuestos por la Ley de
Residuos Peligrosos (LRPA, 1993). Es de destacar, dadas sus caracteristicas toxicoldgicas,
que se encontraron niveles elevados de Cu, Cd, Pb y Zn. Previamente, Herrero (2006)
determind la presencia de estos metales en muestras de agua superficial de diferentes sitios

de la subcuenca Las Catonas.

En el relevamiento de 177 plaguicidas realizado durante la primera campafia (invierno 2017)
ya se observd una diferencia entre los sitios de muestreo. En el Sitio A no se identificé la
presencia de ninguno de los compuestos evaluados. En el Sitio B se determind la presencia

de un s6lo compuesto y en el Sitio C se determiné la presencia de tres compuestos.

Uno de los compuestos identificados fue el DEET (N, N-dietil-meta-toluamida). Se
cuantificaron niveles de 3,13 pug x Lty 4,37 ug x L* de DEET en los Sitios B y C,
respectivamente. El DEET, descubierto en 1953, es un repelente de amplio espectro muy
utilizado en productos de cuidado personal, altamente efectivo contra varias especies de
mosquitos Anopheles. Ademas, es activo contra especies de insectos y acaros como
simulidos, moscas, chinches de cama, pulgas, garrapatas, entre otros (Moore et al., 2006).
Dado su amplio uso, este compuesto puede representar una fuente de exposicion tanto
para los humanos como para los sistemas acuaticos. El DEET ha sido detectado en cuerpos

de agua de todo el mundo, arroyos, agua de mar, aguas residuales, agua subterranea, lo
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gue indica que este compuesto es movil y persistente (Costanzo et al., 2007). Afios atras,
se consideraba muy poco probable que el DEET ingresara a los ecosistemas acuaticos. En
este sentido, en la hoja de seguridad de este compuesto no se lo considera como un riesgo
ecoldgico. En este marco, la informacion sobre la toxicidad ecologica del DEET es escasa,

faltando evaluaciones ecotoxicoldgicas sistematicas para este biocida (Sun et al., 2016).

Otro de los compuestos identificados en el Sitio C fue el paraquat (1,1'-dimetil-4,4'-bipiridilo),
registrandose una concentracion de 3,36 pg x L. El Paraquat es un herbicida ampliamente
utilizado en Argentina. Su uso esta ampliamente extendido para el control de malezas y se
ha encontrado en cuerpos de agua por procesos de escorrentia y lixiviacion (Ibafez et al.,
1996). Se sintetizé por primera vez en 1882, en 1955 se reconocieron sus propiedades
como herbicida y en 1961 se empez6 a comercializar (PAN UK, 1996). Actla por contacto
de forma rapida sobre el follaje de la planta sin afectar el tallo. Ha sido clasificado como
moderadamente peligroso (US EPA 1987). Las formulaciones comerciales de este
plaguicida estan clasificadas como altamente toxicas en la mayoria de los paises donde
esti permitido su uso (Anzalone, 2008). Este compuesto al descomponer los tejidos es
adsorbido por los sedimentos, material en suspension y por la vegetacion acuatica. Al ser
soluble en agua y adsorberse a la materia organica, puede ocasionar efectos toxicos de

forma directa o indirecta en los sistemas acuaticos (Gagneten, 2002).

El tercer compuesto identificado en el Sitio C durante la primera campafia fue el clorpirifés
(CPF), en una concentraciéon de 4,94 ug x L. Considerando la dificultad para acceder al
equipamiento requerido para la determinacion de plaguicidas y teniendo en cuenta los
plaguicidas organofosforados mas utilizados en el pais, a partir de la segunda campafa se
identificaron y cuantificaron en las muestras los niveles de glifosato y clorpirifés. Los
mayores niveles de clorpirifés identificados en las muestras ambientales fueron de 5,49 ug
x L para el Sitio C 'y 2,53 ug x L™ para el Sitio B. Los niveles de clorpirifés resultaron no

detectables en el Sitio A durante todas las campafias.

Para el glifosato (PMG), se determinaron concentraciones maximas cercanas a los 2,5 pg
x L't en el Sitio C. De las muestras analizadas, en el 17% se identificé la presencia de CPF
y en el 54% de PMG, en ambos casos en el orden de los ppb. Como se menciond

anteriormente estos, plaguicidas han sido muy utilizados en el pais para la produccion de
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cultivos de soja y trigo. El uso intensivo de los mismos, tanto en aplicaciones individuales

como en mezclas, puede causar dafios ecotoxicolégicos en los sistemas acuaticos.

Algunos autores, han catalogado las aguas residuales como una fuente principal de emision
de biocidas (Heeb et al., 2012; Chen et al., 2014). Un porcentaje de estas sustancias se
descarga luego de su uso en aguas residuales que llegan a las plantas de tratamiento a
través de la red de alcantarillado. Se han reportado la presencia de biocidas en afluentes y
efluentes de las plantas de tratamiento (Glassmeyer et al., 2005; Costanzo et al., 2007;
Bollmann et al., 2014).

Los resultados reportados en este capitulo ponen en evidencia la importancia de realizar
monitoreos periédicos que permitan evaluar la calidad del aguay la influencia de la actividad
industrial y agricola en la zona. Los monitoreos de la calidad del agua en los sistemas
acuaticos usualmente se basan en el estudio de diferentes variables fisicoquimicas. Estos
monitoreos tienen una desventaja en el diagnéstico de las condiciones del sistema que
puede ser incompleto o inexacto, ya que la presencia de los contaminantes en los cuerpos
de agua depende del momento en el que se colectan las muestras (Abel, 1996). Por lo
tanto, es relevante complementar esta informacion con estudios ecotoxicolégicos que
permitan evaluar la toxicidad y efectos de estos contaminantes sobre organismos acuéaticos

no blanco como los peces.

1.7. Conclusiones

La composicion hidroguimica en los sitios estudiados de la subcuenca Las Catonas
corresponde a bicarbonatada sédica, y concuerda con la composicion del agua de las

lagunas pampasicas.

La determinacion de los parametros fisicoquimicos en los diferentes sitios de estudio
evidenci6 dos factores posibles de variacion, un factor estacional y un factor espacial, que
podrian estar asociados a las actividades antropogénicas desarrolladas en las
inmediaciones de los diferentes sitios. La interaccion de estos factores determina la calidad
del agua y el grado de eutrofizacion, reflejado en los mayores valores de la concentracion

de fosforo inorganico total y nitrdgeno inorganico total.
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La concentracién de metales disueltos determinadas en los sitios de estudio superd en
mucho de los casos los niveles guia establecidos para la proteccidn de la vida acuatica, lo
que posiblemente se deba a actividades antropogénicas desarrolladas aguas arriba de los
sitios de muestreo y/o a los efluentes provenientes de la planta de tratamiento, sin

evidenciarse en algunos de ellos un patron espacial definido.

Se identifico la presencia de 4 plaguicidas: DEET, paraquat, clorpirifés y glifosato. Si bien
la presencia de plaguicidas en aguas superficiales puede deberse a eventos puntuales,
estos resultados ponen en evidencia la importancia de realizar monitoreos periédicos que
permitan evaluar la calidad del agua y la influencia de la actividad industrial y agricola en la
zona. Asimismo, es importante complementar esta informacibn con estudios
ecotoxicologicos que permitan evaluar la toxicidad y los efectos de estos contaminantes
sobre especies no blanco.
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Capitulo 2



Capitulo 2. Evaluacion de neurotoxicidad: Efectos de la exposicion a plaguicidas
organofosforados sobre la actividad de la enzima acetilcolinesterasa en peces

dulceacuicolas.

2.1. Introduccion

Durante las ultimas décadas se consolidé un modelo intensificado de produccién en el pais,
tendiente hacia una agricultura continua, lo que ha llevado a una expansion de la frontera
agricola y la aplicacion de un paquete tecnoldgico basado en la siembra directa, la
utilizacion de semillas genéticamente modificadas, y el mayor uso de plaguicidas (Satorre,
2005; Leguizamon, 2014), siendo los herbicidas de amplio espectro como el glifosato, y los
insecticidas como el clorpirifés, los mas utilizados (FAO, 2020).

Estos plaguicidas y otros contaminantes pueden ser transportados por escorrentia a areas
mas bajas del terreno llegando a los sistemas acuaticos (Aparicio et al., 2015). El rio
Reconquista forma parte de una de las tres grandes cuencas de la Region Metropolitana
de Buenos Aires (Argentina) y, al igual que la mayoria de los rios que atraviesan zonas
urbanas, esta gravemente impactado por la contaminacion debida a las descargas de aguas
residuales de residencias e industrias (Potocko, 2017) y a la actividad agricola (Defensor
del Pueblo de la Nacion, 2007). Aproximadamente el 10% de la poblacién del pais esta
asentada alrededor de su cauce principal y red de drenaje (Salibian, 2006). El arroyo Las
Catonas, uno de los principales tributarios de esta cuenca, y sus afluentes se extienden

casi en su totalidad en el Partido de Moreno.

Para definir los plaguicidas a utilizar en los estudios ecotoxicoldgicos se tuvieron en cuenta
aquellos asociados a los cultivos de gran importancia econdmica en la regiobn pampeana,
como soja y trigo; y, a la vez, los resultados obtenidos en la identificacion de plaguicidas en
la subcuenca Las Catonas, Partido de Moreno (Capitulo 1). En este sentido, se
seleccionaron clorpirifés y glifosato, dos de los plaguicidas mas empleados, que ademas se
encontraron en la zona de monitoreo, para evaluar sus efectos ecotoxicol6gicos en

especies no blanco.

La deteccion de concentraciones de plaguicidas en aguas superficiales es considerada un

primer acercamiento hacia la evaluacion del grado de contaminacion de un ecosistema
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(Rodriguez Aguilar et al., 2019). Diferentes autores han determinado la presencia de
plaguicidas, entre ellos clorpirifés y glifosato, en cuerpos de agua de zonas con actividad
agricola. En Argentina, Marino y Ronco (2005) reportaron concentraciones de 10,8 ug x L
! de clorpirifés en arroyos de la region pampeana asociados a agroecosistemas. En el caso
del glifosato Peruzzo et al. (2008) informaron concentraciones comprendidas entre 0,1y 0,7
mg x L1, mientras que Ronco (2011) incluso reporté concentraciones de hasta 10,9 mg x
L en un tributario del arroyo Pescado de la Provincia de Buenos Aires. En otros trabajos,
se han detectado concentraciones de glifosato sensiblemente menores en cuerpos de agua
de la provincia de Buenos Aires: 4,52 ug x L en el lago pampeano Chasic6 (Castro Berman
et al., 2018) 7,60 ug x L en el arroyo Vivorata (Aparicio et al., 2013) y la concentracién
promedio de 0,73 ug x L** en muestras de agua superficiales en cuencas de drenaje del rio
Gualeguay y Gualeguaychu (Primost et al.,, 2017). Estos plaguicidas pueden afectar
negativamente a especies no-blanco como los peces, por lo que resulta relevante la

evaluacion de los efectos no deseados sobre los mismos.

2.1.1. Plaguicidas organofosforados.

Los primeros compuestos organofosforados (OP) sintetizados y comercializados fueron
desarrollados por el aleman Gerhard Schrader a principios de la década de 1940 (Costa,
2006). Estos compuestos presentan diversas estructuras quimicas como ésteres, amidas o
tioles derivados del acido fosférico y fosfénico. La mayoria son utilizados como plaguicidas,
mientras que otros son utilizados como agentes terapéuticos, plastificantes y lubricantes

entre otros (Anguiano et al., 2011).

Los OP estan formados por un atomo central de fésforo unido con un doble enlace a un
atomo de oxigeno o azufre, dos grupos alquilicos (R1 y R2) que contiene grupos metilos,
etilos o isopropilos, y un grupo saliente especifico de cada organofosforado. En la Figura

24 se muestra la estructura general de los OP.
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Figura 24. Estructura general de los compuestos organofosforados (OP). Donde R1y R2 son grupos
metilo o etilo, Ay Q atomos de oxigeno o azufre y R3 generalmente un grupo fenilo o piridinilo.

Los OP son el grupo de plaguicidas mas utilizado en la agricultura, floricultura, y silvicultura
en todo el mundo (Gupta, 2007). Existen al menos 13 tipos de OP (Tabla 8).
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Tabla 8. Clasificacion de organofosforados (OP). Tomado y modificado de Gupta (2007).

Grupos de .
P Estructura Ejemplos
organofosforados
Fosfatos i Diclorvos
RO—P—OR Monocrotofos
R
Fosfonatos ﬁ Triclorfon
R—?—R Glifosato
OR
Fosfinatos I Glufosinato
RO—P—R
OR
Fosforotioatos ﬁ Paration
RO—P—OR Fention
é)R Clorpirifés
Fosfonotioatos ﬁ Leptofos
RO—T—R
OR
Fosforotioatos 0 Dementon-S-metil
(S sustituidos) RS—P—OR ecotiofato
OR
Fosfonotioatos Agente nervioso VX
o [
(S sustituidos) RS—P—R
OR
Fosforoditioatos ﬁ 5 Azinfos metil
RS—P—SR  AS—F—OR dimetoato
Malatién
OR OR
Fosforotritioatos ﬁ Tribufos
RS—P—SR
dn
Fosforamidatos ﬁ Fenamifos
RO—-IID—N
OR
fosforamidotioatos Metamidofos
e poA
RO — I —N AS —P—N Isofentos
on R o R
Fosforofluoridatos Icl’ DFP
RO—I|=—F
OR
Fosfonofluoridatos ﬁ Sarin
RO—P—F Soman
|
R
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Los plaguicidas OP han desplazado a los organoclorados debido a su relativa baja
persistencia en el ambiente (Quagliano et al., 2009). No obstante, actualmente se acepta
que los OP son mas peligrosos de lo que en un principio se pensaba para el ambiente y
para los organismos no blanco que en él habitan. Se ha comprobado que la degradacion
parcial de estos plaguicidas genera subproductos de mayor toxicidad que los compuestos

parentales (Vittozzi et al., 2001).

Algunos grupos de plaguicidas OP, o sus metabolitos activos son inhibidores de las enzimas
esterasas, entre ellas la acetilcolinesterasa (AChE) presente en el sistema nervioso de los
vertebrados e invertebrados (Thompson, 1999).

2.1.1.1. Herbicidas organofosforados.

Son considerados herbicidas a todos los productos fitosanitarios quimicos o biol6gicos
utilizados para controlar especies vegetales no deseadas, debido al impacto negativo que
ocasionan en la produccién y el rendimiento de los cultivos (Faccini y Puricelli, 2007). Los
herbicidas pueden alterar la fisiologia de las plantas ocasionando en muchos casos la
muerte o retardando su crecimiento. EI Comité de Accion de Resistencia a Herbicidas
(Herbicide Resistance Action Committee -HRAC) ha clasificado a los herbicidas segun su
modo de accidn, la secuencia de eventos que ocurre desde que es absorbido por la planta,

hasta la aparicién de fitotoxicidad.

Glifosato

En la Argentina, la expansion de la frontera agricola condujo a un aumento en el uso de
plaguicidas (herbicidas, insecticidas, entre otros). De las 196.009 toneladas de plaguicidas
gue se usaron en la agricultura durante el 2017, el 94% correspondieron a herbicidas (FAO,
2020). El glifosato (N—(fosfonometil) glicina) (PMG) es el herbicida mas usado en el pais,
particularmente en la regiébn pampeana (Aparicio et al., 2013; Bonifacio et al., 2016). Sus
propiedades como herbicida fueron descubiertas en 1970 y fue introducido en el mercado
en 1974 (Giesy et al., 2000).

Este plaguicida es un acido organico débil, formado por glicinay por un grupo fosfonometilo.

Pertenece a los OP del grupo fosfonato, su estructura molecular se presenta en la Figura
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25. Este herbicida ha sido categorizado por la Organizacion Mundial de la Salud en la clase
lIA, reconocido como probablemente cancerigeno para los seres humanos (OMS, 2015).

En la Tabla 9 se describen sus caracteristicas fisicoquimicas principales.

Atomos de oxigeno
® Atomos de carbono
® Atomos de hidrégeno

Atomos de fosforo

Atomos de nitrégeno

Figura 25. Estructura quimica del glifosato

Tabla 9. Caracteristicas fisicoquimicas del glifosato

Caracteristicas fisicoquimicas

Nombre quimico Glifosato

Nomenclatura (N-(fosfonometil) glicina)
Formula molecular C3HgNOsP

Peso molecular (g/mol) 169,073

pH 2,5a10g/la20°C

Punto de fusion (°C) 230°C

Solubilidad En agua, 10,5 g/lapH 1,9y 20°C
Densidad (g/l) 0,56

Mecanismo de accién

El glifosato se aplica de forma directa en los cultivos (post-emergente). Es no selectivo, se
usa ampliamente en barbechos, con fitotoxicidad sobre plantas anuales y perennes, no
actua sobre las semillas presentes en el suelo ni es absorbido por las raices. Es un herbicida
sistémico, es decir, es absorbido por via foliar y luego se desplaza hacia el floema. Una vez
gue se encuentra dentro del sistema vascular, inhibe la accion de la enzima 5-enolpiruvil

shikimato 3-fosfato sintasa (EPSPS) presente en el cloroplasto, actuando sobre la via del
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acido shikimato. Esta enzima cataliza la reaccién de formacién de 5-enolpiruvil shikimato 3-
fosfato (EPSP) a partir de shikimato 3-fosfato (S3P) y fosfoenol piruvato (PEP), que
constituye un paso necesario para la biosintesis de una amplia variedad de metabolitos
como los aminoacidos arométicos (triptéfano, fenilalanina, tirosina), el tetrahidrofolato,
ubiguinona y vitamina K (Funke et al., 2006). Esta ruta bioquimica se encuentra solo en
plantas y algunos microorganismos (Giesy et al., 2000). Debido a que la estructura del PEP
y del glifosato son muy similares en el estado de transicion durante la catélisis de la enzima,
el glifosato actia como un inhibidor competitivo de la enzima EPSPS formando un complejo
shikimato-enzima-glifosato y ocasionando una acumulacion de shikimato en
concentraciones toxicas. En la Figura 26 se muestra la via metabdlica del shikimato y el
mecanismo de accion del PMG.

Segun la clasificacion del HRAC (2022), el PMG se encuentra dentro del grupo 9, debido a

que su mecanismo de accién es la inhibicion de la enzima 5 enolpituvil shikimato-3-fosfato
(EPSPS).
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via MEI'ABdEICA DEL SHIKIMATO Y MECANISMO
DE ACCION DEL GLIFOSATO EN PLANTAS

Eritrosa-4-fosfato |->  DAHP | shikimato |

|

= ) TH
=
a N
oH HI
o f’:\p ~H
[a]=] ! %:
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' Fosfoenol piruvato (PEP) Shikimato 3 fosfato [S3P)
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T o o
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alifosato |
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Figura 26. Via metabdlica del shikimato y mecanismo de accién del glifosato en plantas (Tomado de
Bernal-Rey, 2018).

Conocer el mecanismo de accion del glifosato ha permitido mediante la ingenieria genética

el desarrollo de semillas resistentes a este herbicida.

Por otra parte, algunos autores establecen que el principal metabolito de degradacién del
glifosato, el acido aminometilfosfénico (AMPA) es mas toxico y resistente a la degradacion
gue el glifosato, ademas de ser reconocido como uno de los principales contaminantes de

rios y arroyos (Botta et al., 2009; Ronco et al., 2016). Primost et al. (2017) resaltan la
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importancia de considerar al PMG y al AMPA como pseudopersistentes, teniendo en cuenta

que la tasa de aplicacion de estos contaminantes es mas alta que su tasa de disipacion.

2.1.1.2. Insecticidas organofosforados

Los insecticidas OP han sido el grupo mas utilizado durante varias décadas. Son

fundamentalmente ésteres del acido fosférico.

Muchos de estos compuestos son reconocidos como insecticidas de contacto ya que son
absorbidos por medio de los lipidos del caparazon de los insectos (Carod Benedico, 2002).
El principal modo de accion de los insecticidas OP es la fosforilacion de la enzima AChE en
las terminaciones nerviosas. Como resultado, se produce la inhibicion de la enzima por
parte de este tipo de insecticidas, con la consiguiente acumulacion de acetilcolina y sobre-
estimulacion de sus receptores, afectando las sinapsis colinérgicas del sistema nervioso
central, todas las terminaciones del sistema nervioso autébnomo parasimpatico
(postganglionares), los ganglios del sistema autbnomo (simpatico y parasimpatico) y las
conexiones neuromusculares de la musculatura esquelética (Pérez, 2004; Schlenk et al.
2008).

Clorpirifos

El clorpirifés (O,O-dietil-O-(3,5,6-tricloro-2-piridinil)-fosforotioato) (CPF) es un insecticida
utilizado para el control de insectos masticadores y chupadores. En Argentina, de las 3.736
toneladas de insecticidas que se usaron en la agricultura en el 2017 el 59% correspondieron
a insecticidas OP (FAQO, 2020), siendo el CPF el insecticida mas utilizado en los cultivos de
soja genéticamente modificados (Aparicio et al., 2013). En la Figura 27 se muestra la
estructura molecular del CPF. Este insecticida pertenece a los organofosforados del grupo
fosforotioatos. Ha sido categorizado por la Organizacion Mundial de la Salud en la clase II,
como moderadamente toxico (OMS, 2010). EI Comité de Accion de Resistencia a los
Insecticidas (IRAC, 2021) clasificé al clorpirifés segun el modo de accién dentro del grupo

1B, organofosforados inhibidores de la enzima AChE.

En Argentina, a partir de la resolucién 414/2021, se ha estipulado que en el 2023 estara

prohibido el uso de plaguicidas formulados a base de clorpirifés etil y clorpirifés metil
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(SENASA, 2021). La Agencia de Proteccion Ambiental de Estados Unidos (US EPA)
prohibir4 su uso debido a sus efectos adversos sobre el sistema nervioso en humanos

(Infobae, 2021). En la Tabla 10 se describen sus caracteristicas fisicoquimicas.

® Atomos de azufre
@ Atomos de cloro
Atomos de oxigeno
@ Atomos de carbono
® Atomos de hidrégeno
E ; Atomos de fosforo

Figura 27. Estructura quimica del clorpirifés

Tabla 10. Caracteristicas fisicoquimicas del clorpirifés

Caracteristicas fisicoquimicas

Nombre quimico Clorpirifés

Nomenclatura (0O,0-dietil-O-(3,5,6-tricloro-2-piridinil)-fosforotioato)
Formula molecular CQHMCISNOSPS

Peso molecular (g/mol) 350,6

Punto de fusién (°C) 44 — 45°C

Solubilidad En agua, 0,941 mg/l a 20°C

Densidad (g/cm?) 1,38 a 46°C

94



Mecanismo de accién

Los OP del grupo fosforotioato presentan el enlace doble entre el fosforo y el azufre (P=S)
y poseen una minima o nula actividad anticolinesterasica, pero al ser bioactivados por
analogos oxigenados (P=0) mediados por el sistema enzimético de las monooxigenasas,
se genera un aumento en su efecto neurotoxico (Jokanovi¢, 2001). El tipo de compuesto
OP en el que el &tomo de fésforo esta unido por doble enlace a uno de oxigeno (al sustituir
un azufre) se denomina oxén. Los oxones son potentes inhibidores de la enzima AChE, y
también pueden alterar la funcion de otras enzimas y proteinas debido a su alta reactividad
(Terry, 2012).

El clorpirifés es un insecticida de aplicacion foliar y edafica. Su mecanismo de accién como
insecticida se inicia con la biotransformacién a clorpirifos oxén (CPF-ox6n) mediante
diferentes vias metabdlicas. En una de estas vias el CPF es bioactivado por medio del
sistema microsomal citocromo P450 (CYP) a través de una reaccién de desulfuracion
oxidativa, siendo estas enzimas las que transforman los OP en el metabolito activo (Tang

et al., 2001). En la Figura 28 se describen las vias metabdlicas del CPF.
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Figura 28. Biotransformacion del clorpirifés. CYP450: citocromo P450.

El principal mecanismo de accién del CPF esté relacionado con la capacidad del metabolito

CPF-ox6n para inhibir a la enzima AChE, proceso que se describe mas adelante en el

apartado 2.1.2. En la Figura 29 se muestra la estructura quimica del CPF-ox6ny en la Tabla

11 sus caracteristicas fisicoquimicas.
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Atomos de nitrégeno
@® Atomos de cloro

Atomos de oxigeno
@ Atomos de carbono
@ Atomos de hidrogeno

Atomos de fosforo

Figura 29. Estructura quimica del clorpirifés oxén.

Tabla 11. Caracteristicas fisicoquimicas del clorpirfés oxon.

Caracteristicas fisicoquimicas

Nombre quimico Clorpirifés oxo6n
Nomenclatura dietil (3,5,6-tricloropridin-2-il) fosfato
Formula molecular C,H,,CLLNO,P

Peso molecular (g/mol)  334,5

Punto de fusién (°C) 41,3°C
Solubilidad En agua, 0,52 g/l a 24°C
Densidad (g/cm3) 1,46

2.1.2. Acetilcolinesterasa.

Los impulsos nerviosos entre las neuronas se dan a través de los neurotransmisores, uno
de ellos es la acetilcolina conocida como neurotransmisor colinérgico debido a que deriva
de la colina. Su sintesis se genera a partir de una molécula de acetil coenzima Ay una de
colina en una reaccioén catalizada por la enzima colina acetiltransferasa. La AChE, es una
enzima que pertenece a la familia de las esterasas. Se encuentra principalmente en
neuronas colinérgicas periféricas y centrales, estando presente en dendritas, axones y

especialmente concentrada en las sinapsis (Zimmerman y Soreq, 2006). En las Figuras 30A

97



y 30B se describe su funcién fisioldgica, la cual es hidrolizar al neurotransmisor acetilcolina
(ACh) en acetato y colina, regulando su concentracion en la sinapsis. La inhibicion de la
enzima AChE por algunos insecticidas OP (Thompson, 1999) impide la degradacién de la
ACh enddgena que, por lo tanto, se acumula en el espacio sinaptico. Esta acumulacién,
como se muestra en la Figura 30C, genera una sobre-estimulacion de los receptores
colinérgicos, tanto nicotinicos como muscarinicos. La hiperexcitacion colinérgica puede

generar paralisis a través del sistema nervioso central (Terry, 2012).

Neurona pre-sinaptica Neurona pre-sinaptica Neurona pre-sinaptica
(A) Q (B) (CQ
(1) 00 °®
A A A
Espacio sinaptico @ e e ~
o | 8 o e e
Neurona post-sinaptica Neurona post-sinaptica Neurona post-sinaptica
o célula muscular o célula muscular o célula muscular
. . A P
® Acetilcolina (ACh) Insecticida organofosforado

Receptor de ACh ‘4’ Transmision de senal

Acetilcolinesterasa (AChE)

Figura 30. Modo de accion de la enzima acetilcolinesterasa (AChE) e inhibicién por insecticidas OP.
A. El neurotransmisor acetilcolina (ACh) se une a los receptores de la membrana post-sinaptica. B.
La enzima AChE hidroliza al neurotransmisor ACh en acetato y colina permitiendo que el estimulo
sinaptico de la ACh sea breve. C. La inhibicién de la AChE por la presencia de insecticidas
organofosforados impide la hidrélisis de la ACh, produciéndose una sobreestimulacion de los
receptores. Tomado y modificado de Berger y Anderko (2018).

El principal mecanismo de accién de muchos insecticidas organosfosforados, entre ellos el
insecticida CPF a través de su metabolito oxon, es la inhibicion de la AChE. El grupo fosfato

(P=0) del CPF-oxon fosforila al grupo hidroxilo de una serina presente en el sitio activo de
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la AChE, impidiendo que la enzima cumpla con su rol fisiolégico, hidrolizar al

neurotransmisor ACh. La unién entre el fésforo y la enzima es mucho mas estable que la

union entre el carbono del acetato de la ACh y la enzima. Por lo tanto, la recuperacion de

la enzima a partir de desfosforilacion se realiza de forma muy lenta, constituyendo

practicamente una inhibicién de caracter irreversible. Una vez que la enzima ha perdido uno

de los grupos alquilo, proceso reconocido como envejecimiento de la enzima, la inhibicién

es de caracter irreversible, por lo tanto, la Unica forma de recuperar la actividad es a partir
de la sintesis de nueva enzima (Costa, 2006). En la Figura 31 se describe la hidrolisis de la

acetilcolina por accién de la enzima AChE y la inhibicion de la enzima por accion del CPF-

oxon.

1
(CHs), N-(CH,), - O - C- CH,

Acetilcolina

Colina+ serina

AChE acetilada
lHZO (réapido)

acetato+ serina

OH
AChE regenerada

serina
: cl Cl
| N
CH O ocH
a P 1 / 2''s
N O-P ne "
Clorpirifés Ox6n 2
serina | +3,5,6 Tricloropiridinol
(o}
| / OCZHS
P
I "\ OC,H,
(o}
AChE fosforilada (estable)
H,O (muy lento) Nvejecimiento
Dietilfosfato + serina serina
(0]
OH : /OH
AChE regenerada P
2 1™\ OC,H,
(0]
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Figura 31. Hidrolisis de la acetilcolina por accién de la enzima AChE e inhibicién de la enzima por
accion del clorpririfos oxén. Tomado y modificado de Costa (2006).
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La enzima AChE ha sido reconocida como parametro biomarcador de neurotoxicidad,
pudiendo su inhibicidn ocasionar efectos sobre la locomocion y el equilibrio de los animales
(Van der Oost et al., 2003).

2.1.2.1. Acetilcolinesterasa como biomarcador de neurotoxicidad

Un biomarcador es cualquier respuesta de un organismo vivo a nivel celular, tisular,
bioquimico, fisioldgico o del comportamiento, usada de manera cuantitativa para identificar
y evaluar los efectos adversos de un determinado contaminante en poblaciones o

comunidades naturales (Van der Oost et al., 2003; Gupta, 2014; Kroon et al., 2017).

Los biomarcadores se han utilizado para detectar la exposiciobn a un contaminante y
determinar algunas consecuencias biol6gicas de dicha exposicién, analizar los estados
iniciales e intermedios de un proceso patolégico, identificar los organismos sensibles de
una poblacion, y asi mismo poder tomar medidas de intervencién a nivel individual o

ambiental (Pefia y Ayala-Fierro 2007).

Se ha destacado la importancia de utilizar diferentes biomarcadores bioquimicos y
fisiol6gicos para detectar o diagnosticar efectos subletales en peces expuestos in situ 0 a
diferentes contaminantes (Van der Oost et al., 2003; Maggioni et al., 2012), ya que un Unico

biomarcador podria representar un diagnostico incompleto de la contaminaciéon ambiental.

La actividad de la enzima AChE se ha propuesto como un biomarcador de alteraciones
ocurridas en las uniones sinapticas en el sistema nervioso central, neuromusculares
colinérgicas y simpdticas, debido a la sensibilidad de la enzima, que es facil de determinar
y muestra un comportamiento dependiente de la dosis del contaminante (Behra et al., 2002;
Van Dyk y Pletschke, 2011; Lionetto et al., 2013). La actividad de AChE tanto del cerebro
como del masculo, resulta sensible a la exposicion de diferentes contaminantes como
plaguicidas y metales pesados (Modesto y Martinez, 2010a; Pretto et al., 2010; Milagrosa
et al., 2012). La actividad cerebral de esta enzima ha sido muy utilizada como biomarcador
de neurotoxicidad después de la exposicion a plaguicidas OP tanto en peces marinos
(Oliveira, et al., 2007; Martinez-Morcillo et al., 2019) como de agua dulce (Guimarées et al.,
2007; Mdegela et al., 2010; Araujo et al., 2018). Los cambios en la actividad de esta enzima,

después de la exposicidn a un contaminante, pueden ayudar a explicar algunas alteraciones
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en los peces, ya que, el desarrollo de muchas actividades fisioldgicas como la capacidad
locomotora, evasion de depredadores, orientacion, localizacion de presas, entre otros,
dependen de la actividad de AChE (Bradbury et al., 2008).

2.1.3. Peces dulceacuicolas como organismos de ensayo

Los peces son ampliamente utilizados en estudios ecotoxicologicos para evaluar efectos
toxicos (histopatolégicos, genotoxicos, citotdxicos, mutagénicos y carcinogénicos, entre
otros), debido a su sensibilidad a las alteraciones ambientales y su capacidad de
metabolizar y bioacumular contaminantes (Schlenk, 2005; Schlenk et al., 2008). Por esta
razén, han sido utilizados como modelos experimentales para determinar toxicidad
mediante bioensayos agudos y crénicos Ademas del estudio de contaminantes especificos,
han sido empleados para monitorear las actividades antropogénicas, incluidos los desechos
industriales, agricolas y urbanos, y evaluar los efectos adversos sobre las poblaciones de

la vida acuatica.

2.1.3.1. Cnesterodon decemmaculatus como modelo experimental

Cnesterodon decemmaculatus (Jenyns, 1842), conocida por su nombre comun “madrecita
de agua” (Figura 32), es una especie autoctona sudamericana de amplia distribucion,
encontrandose en Argentina, sur de Brasil y Uruguay (Ringuelet et al., 1967). Habita en
estanques de poca profundidad, aguas estancadas, charcas y zanjas, asi como en arroyos,
lagos, lagunas y rios. Es una especie bentopelagica de agua dulce o salobre (dureza 0,5 —
3,9 CaCOs; x L) que se encuentra en climas subtropicales, y presenta tolerancia a

variaciones de salinidad y temperatura (Gomez, 1996).
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Figura 32. Ejemplares de Cnesterdon decemmaculatus. Tomado y modificado de Menni (2004).

C. decemmaculatus, es una especie de fecundacién interna, ovovivipara. Presenta un
marcado dimorfismo sexual, ya que los machos presentan una modificacién de la aleta anal
conocido como gonopodio, empleado para fecundar a la hembra (Figura 32). En la Tabla

12 se describe su clasificacidon taxonémica.

Tabla 12. Clasificacion taxonémica de Cnesterodon decemmaculatus

Clasificacion taxonémica

Phylum Chordata

Subphylum Vertebrata

Superclase Osteichthyes

Clase Actinopterygii

Orden Cyprinodontiformes

Familia Poecilidae

Genero Cnesterodon

Especie Cnesterodon decemmaculatus (Jenyns, 1842)

Esta especie ha sido empleada como modelo experimental en estudios de ecotoxicologia
debido a que presenta un gran éxito en su estrategia reproductiva, un rapido crecimiento, y
corta vida generacional, caracteristicas que la hacen una especie 6ptimay facil de mantener
en laboratorio (Molero y Pisand, 1987; de la Torre et al., 2007). C. decemmaculatus ha sido
utilizada por diferentes investigadores en estudios de biomonitoreo ambiental (Vidal et al.,
2018; Ossana et al., 2016, 2019; Baudou et al., 2019), y ha sido propuesta por el Instituto
Argentino de Normalizacion y Certificaciéon (IRAM) como una especie apropiada como
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organismo de ensayo para la determinacién de la toxicidad letal aguda de sustancias en
peces de agua dulce (IRAM 29112-2008).

Se ha informado la inhibicién de AChE en C. decemmaculatus por exposicién a metales
pesados, plaguicidas y muestras ambientales (de la Torre et al., 2002; Bonifacio et al., 2016;
Baudou et al., 2019). Ha sido previamente reportada la inhibicion por exposicién a
concentraciones ambientales de clorpirifés (Bernal-Rey et al., 2017). Por otro lado, aunque
dada su estructura quimica no se preveia que el PMG pudiera inhibir en forma directa a
esta enzima, algunos autores han determinado una disminucion de su actividad después
de la exposicion in vivo tanto a formulados de glifosato (Vera-Candioti et al., 2013; Bonifacio
et al., 2016) como al principio activo (Menéndez-Helman et al., 2012; Bernal-Rey et al.,
2020).

2.1.3.2. Gambusia affinis como modelo experimental

Gambusia affinis es conocida como el “pez mosquito”, autdctono del sudeste de Estados
Unidos y norte de México. A inicios del siglo XX se empez06 a introducir en diferentes paises
como agentes de control biol6gico, para reducir los mosquitos ya que, este pez se alimenta
de las larvas. En Argentina fueron introducidos 20.000 ejemplares tanto de G. affinis como
G. holbrooki en 1943 (Matthews y Brand, 2005). En la Figura 33 se muestran ejemplares
de hembra y macho de Gambusia affinis y en la Tabla 13 se describe su clasificacién

taxondmica.
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Figura 33. Ejemplares de Gambusia affinis

Tabla 13. Clasificacion taxonémica de Gambusia affinis.

Clasificacion taxondmica

Phylum Chordata

Subphylum Vertebrata

Superclase Osteichthyes

Clase Actinopteryagii

Orden Cyprinodontiformes

Familia Poecilidae

Genero Gambusia

Especie Gambusia affinis (Baird y Girard, 1853)

Al igual que C. decemmaculatus, esta especie presenta dimorfismo sexual con la presencia
de gonopodio en los machos. Es una especie ovovivipara, con alta tasa de fecundidad.
Posee una dieta amplia carnivora-insectivora y presenta una gran dispersion en ausencia
de barreras (Langerhans et al., 2004; Gido y Franssen, 2007; Alemadi y Jenkins, 2008). Se
reproduce de forma rapida lo que le permite dominar habitats en los que ha sido introducida
y presenta una alta tolerancia en aguas con bajos niveles de oxigeno, alta salinidad y
elevadas temperaturas (Matthews y Brand, 2005).
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G. affinis integra la lista de las 100 especies exdticas invasoras mas dafinas del mundo,
catalogadas por el Programa Mundial sobre especies invasoras (Global Invasive Species
Programme GISP) (Lowe et al., 2004).

Teniendo en cuenta las caracteristicas biologicas de G. affinis, varias de las cuales la hacen
altamente competitiva y la definen como una especie invasora dominante en la mayoria de
los habitats, su amplia distribucion en cuerpos de agua de Argentina (Nieva et al., 2010) y
su cercania taxonémica con C. decemmaculatus, se seleccioné a esta especie para evaluar

la susceptibilidad diferencial de la exposicién a CPF.

2.2. Hipotesis

o Los plaguicidas presentes en los cuerpos de agua superficiales aledafios a zonas
con actividad agropecuaria causan efectos neurotoxicos en especies acuaticas como los

peces de agua dulce.

2.3. Objetivos especificos

e Evaluar los efectos de la exposicion a concentraciones subletales de clorpirifos
(CPF) y glifosato (PMG) sobre la actividad de acetilcolinesterasa (AChE) y su capacidad de
recuperacion en Cnesterodon decemmaculatus.

e Comparar la susceptibilidad diferencial de la exposicién a CPF in vivo sobre la
actividad de AChE en C. decemmaculatus y Gambusia affinis.

e Evaluar la sensibilidad diferencial de la AChE presente en homogenatos de C.
decemmaculatus y G. affinis a la exposicion in vitro a clorpirifés-oxon.

e Analizar si la exposicion in vitro a PMG y AMPA produce efectos sobre la actividad
de AChE en C. decemmaculatus.

2.4. Materiales y métodos

2.4.1. Organismos de ensayo.

Se obtuvieron ejemplares adultos de Cnesterodon decemmaculatus y Gambusia affinis de

un acuario comercial que colectaba ejemplares de estas especies en arroyos de la Provincia
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de Buenos Aires, y con quien se coordinaba, previamente a los bioensayos, la fecha en que
serian capturados. Los peces fueron trasladados al Bioterio de Animales No Tradicionales
(BANT) de la Facultad de Ciencias Exactas y Naturales de la Universidad de Buenos Aires
(FCEyYN-UBA), donde se aclimataron por un periodo de 10 dias en acuarios de vidrio con
agua de red declorada en condiciones de temperatura y luz controladas (23,0 + 1°C,
fotoperiodo 12L:120), aireacién constante, y alimentacion con comida comercial (Tetra

Fin® en pellets finamente molidos).

2.4.2. Disefio experimental.

2.4.2.1. Efectos neurotéxicos y capacidad de recuperacion en C. decemmaculatus.
Bioensayos agudos de exposicién a concentraciones subletales de clorpirifés y
glifosato.

Para evaluar el efecto de la exposicién a concentraciones subletales de CPF y PMG sobre
la actividad de AChE y su capacidad de recuperacién en C. decemmaculatus se llevo
adelante un bioensayo de exposicion semiestatico agudo de 96 h. El mismo fue realizado
siguiendo las pautas descriptas en la norma IRAM descriptas para determinacion de la

toxicidad de sustancias en peces de agua dulce (IRAM, 29112-2008).

Se seleccionaron peces ambos sexos del stock de talla homogénea (aproximadamente 2,5
cm de longitud total y se los distribuy6 al azar en recipientes de material plastico inerte de
polipropileno. Se colocaron 5 ejemplares por recipiente en 500 mL de agua moderadamente
dura (AMD), manteniendo una relacion biomasa/volumen de 1 g x L. EIl AMD fue preparado
segun protocolo US EPA (1993): 96 mg NaHCO3; x L, 60 mg CaS04.2H,0 x L?, 60 mg
MgS04.7H,O x L, 4 mg KCI x L% pH: 7,4 — 7,8; dureza: 80 -100 mg CaCOs x L7
alcalinidad 60-70 mg CaCOs; x L. Este medio ya se encuentra estandarizado para
bioensayos con esta especie segin Norma IRAM 29112-2008. Los animales fueron
aclimatados en AMD durante 48 h en camara de incubacién bajo condiciones controladas
de temperatura (23 £ 1°C) y fotoperiodo (12L:120).

Transcurridas las 48 h de aclimatacion, los peces fueron expuestos durante 96 h a dos
concentraciones subletales de cada plaguicida ensayado (CPF y PMG), o mantenidos en

condiciones control. Para evaluar los efectos sobre la actividad de AChE y su capacidad de
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recuperacion se expuso un grupo de animales durante 96 h (E, n=9-10 por tratamiento), un
segundo grupo se mantuvo luego de la exposicién aguda en condiciones control (AMD)
durante las siguientes 96 h (R1, n=4-5 por tratamiento) y el tercer grupo (R2, n=4-5 por
tratamiento) se mantuvo en condiciones control durante 144 h post exposicién. En todos los
grupos (E, R1y R2) se conto con los tratamientos de exposicion a los plaguicidas y con un
control (mantenido en AMD desde el inicio del ensayo). En la Figura 34 se describe el disefio

experimental utilizado.

Teniendo en cuenta las concentraciones cuantificadas en el cuerpo de agua del Cuartel V,
Partido de Moreno y las concentraciones ambientales mas altas reportadas en bibliografia,
se decidi6 realizar bioensayos de exposicién a concentraciones subletales de 1y 5 ug CPF
x L1y de 1y 10 mg PMG x L. Las concentraciones que se utilizaron en este trabajo de
investigacion se encontraron por debajo de las concentraciones maximas reportadas para
cuerpos de agua: 10,8 ug x L para CPFy 10,9 mg x L™ para PMG (Marino y Ronco 2005;
Ronco, 2011). Asimismo, se encuentran por debajo de los valores de concentracion letal 50
(CLso) determinados previamente para C. decemmaculatus: 105,3 ug CPF x L* (Paracampo
et al., 2014), 75 ug CPF x L!; y > 225 mg PMG x L** (Carriquiriborde, 2010).

Las soluciones de CPF se prepararon por dilucién a partir de una solucion madre de 1000
mg CPF x L-! preparada en etanol (la concentraciéon final de etanol en los medios de
exposicion fue de 1 x 10“ - 5 x 10* %). En trabajos previos se descartd en esta especie
que la concentracion mas alta de etanol utilizada en los medios experimentales cause algun
efecto sobre la actividad de esta enzima luego de exposiciones agudas (Bernal-Rey et al.,
2017; Bernal-Rey, 2018 -ver anexo 6-). Las soluciones de PMG (1 y 10 mg PMG x L) se
prepararon por diluciéon con AMD de una solucién madre de 200 mg PMG x L preparada
en agua Milli-Q, la cual se sonico para garantizar su total disolucion. En todos los medios
experimentales se verifico el pH de tal manera que coincidiera con los valores del control.
En los medios experimentales de mayor concentraciéon de PMG fue necesario ajustar el pH

con NaOH 4 M, ya que resultaba modificado debido a la caracteristica acida de la molécula.

Los recipientes fueron parcialmente cubiertos para minimizar la evaporacién y evitar el
escape de ejemplares. Transcurridas las 48 h de exposicién, y cada 48 h durante el periodo
de recuperacion en los grupos R1y R2, se procedio a la completa renovacion de los medios,

para mantener asi las concentraciones constantes durante el tiempo del bioensayo.
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Ademas, en todos los medios experimentales, tanto para los tratamientos con plaguicidas
como para los controles, se tomé una alicuota de la solucién al inicio, a las 48 h (previo y
post recambio), y a las 96 h (tiempo final), las cuales fueron conservadas a -20°C para la
posterior determinacion de la concentracion de los plaguicidas. Los animales fueron
alimentados durante el periodo de aclimatacién, previo a la exposicion, y cada 48 h previo

al recambio de medios en los grupos R1y R2 luego de las 96 h de exposicion.
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Figura 34. Disefio experimental utilizado para evaluar los efectos de la exposicion a CPF y PMG sobre la actividad de AChE y la capacidad de
recuperacién después de la exposicion a CPF y PMG.
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En cada caso, luego del periodo de exposicion o de exposicion y recuperacion (en los
grupos que contaron con dicho periodo), se prepararon homogenatos de la fraccion
corporal anterior de los ejemplares (ver seccion 2.4.3) para la determinacion de la
actividad de AChE.

2.4.2.2. Bioensayos agudos de exposicibn a concentraciones subletales de
clorpirifés para evaluar comparativamente la diferencia de susceptibilidad de C.

decemmaculatus y G. affinis.

Para evaluar y comparar la diferencia de susceptibilidad de C. decemmaculatus y G. affinis
a la exposicion a concentraciones subletales de CPF, se realiz6 un bioensayo de
exposicion semiestatico agudo de 96 h durante la misma estacién (verano), siguiendo el
protocolo (aclimatacion, preparacion de soluciones, renovacion de medios, etc.) descripto
en el apartado 2.4.2.1. y utilizando las mismas concentraciones de CPF (1 y 5 pug CPF x
L1). En la Figura 35 se describe el disefio experimental utilizado.

5 ejemplares de tamafio homogéneo por recipiente.

Medio AMD (pH = 7,4 —7,8; dureza 80 - 100 mg CaCQO; x L1, alcalinidad 60-70 mg CaCOj; x L1).
Aclimatacién previa a 48 h en camara

Exposicion a concentraciones subletales.

[CONTROL (AMD) | |[CPF1(1pgxL")| [[CPFI(5pgxL")]|
= § ] G L) G W) G \9
o ¥ | decemmaculatus
[CONTROL (AMD) | [ICPFI(1pgxL")| [[CPFI(5pg*L")]
‘ « Gambusia aﬁ.r‘n.f's‘
e Ll @ o o @
* 96 h de exposicion = Sin aireacion
* Sin alimentacion * Recambio del medio a las 48 h

Figura 35. Disefio experimental para evaluar comparativamente la diferencia de susceptibilidad de
C. decemmaculatus y G. affinis expuestos a concentraciones subletales de CPF.
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2.4.2.3 Ensayos in vitro: Co-incubacion de homogenatos de C. decemmaculatus y

G. affinis con clorpirifés oxon.

Se realizaron ensayos in vitro para evaluar si existe una diferencia en la sensibilidad de
AChE a la exposicion a CPF-oxén entre C. decemmaculatus y G affinis. Los ensayos se
realizaron con CPF-oxén debido a que es el metabolito activo del CPF que inhibe a la
enzima AChE.

Se utilizaron alicuotas de homogenatos de la fraccion corporal anterior de peces control
(organismos que no fueron expuestos). Para las co-incubaciones con CPF-oxén se
ensayaron concentraciones finales de 0, 10, 50, 100 y 200 nM. Estas concentraciones se
prepararon a partir de una solucién de 800 nM en 0,05% de etanol en buffer fosfato 0,1
M, pH 8. Se alcanz6 un volumen final de 40 L, afiadiendo 23,3 puL de homogenatos control
y diferentes cantidades de buffer fosfato y de solucién madre de CPF-ox6n para obtener
las concentraciones utilizadas. El tiempo de co-incubacién fue de 15 min de acuerdo con

la metodologia utilizada por otros autores (Boone y Chambers, 1997, Carr et al. 1997).

Para este ensayo se utilizaron dos controles, el primero afiadiendo 23,3 pL de
homogenato, y 16,7 pL de buffer fosfato y el segundo afiadiendo buffer fosfato y etanal,
de tal forma que se obtuviera en el volumen final la concentracion de etanol mas alta
utilizada (0,0125% de etanol). Una vez finalizado el tiempo de co-incubacién se determiné
la actividad de AChE. En la

Figura 36 se describe el disefio experimental del ensayo in vitro.
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Diseno experimental.
Ensayo in vitro Clorpirifés-oxén (CPF-oxén)

Soluciones: A A
Homogenato
Seccién anterior.
Animales no expuestos
Solucién madre en Buffer
fosfato 0,1M (pH=8)

Se tomaron diferentes volimenes de buffer fosfato, de la solucion
madre y 23,3 uL de homogenato

WV e

: - Buffer fosfato
control control  [cproxin] | [CPFoxén]  [CPF-ox6n]  [CPF-oxén] Bl CPF-ox6n

(0) (EtOH) (50 nM) (100 nM) (200 nM )

Tiempo de incubacién de 15 minutos

Volumen
<—— final 40 pL
"' Homogenato

Buffer fosfato
control control  [ceroxin] | [CPF-oxén]  [CPF-oxén] = [CPF-oxén] B CPF-oxén

0) (EtOH) 10 nM (50 nM) (100nM) | (200nM)

Una vez finalizado el tiempo de
incubacion se midié la actividad de AChE
por espectrofotometria UV

Figura 36. Disefio experimental del ensayo in vitro para evaluar los efectos de CPF-oxdn sobre la
actividad de AChE de C. decemmaculatus y G. affinis.
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2.4.2.4. Ensayos in vitro: Co-incubacion de homogenatos de C. decemmaculatus

con glifosato y acido aminometilfosfénico.

Se realizaron ensayos in vitro con PMG y AMPA, el metabolito del PMG, para evaluar si
alguna de estas moléculas inhibe a la enzima AChE a partir de un mecanismo de inhibicién

directo.

Se prepar6d una solucién madre de PMG 50 mM en buffer fosfato, que fue sonicada para
garantizar su total disolucién. Teniendo en cuenta el comportamiento acido base del PMG
gue, a altas concentraciones como las ensayadas, puede cambiar drasticamente el pH y
alterar la estabilidad de la enzima y su actividad, se ajust6 el pH de la solucién con NaOH
a pH 8. De esta manera, puede evaluarse el efecto de la molécula mas alla de su
caracteristica acida.

Se utilizaron alicuotas de homogenatos de la fraccién corporal anterior de peces control.
Se tomaron alicuotas de 45 yL de homogenato de la fraccién anterior de los animales
(n=4). En todos los casos se alcanzé un volumen final de 75 pL por adicion de buffer
fosfato en tubos eppendorf de 1,5 mL y alicuotas de la solucibn madre de PMG,
obteniéndose las siguientes concentraciones finales de PMG: 0, 2,5; 5; 7,5; 10 y 20 mM.
Después de 1 h de co-incubacion se determiné la actividad de AChE. En la

Figura 37 se describe el disefio experimental utilizado.

Para la selecciobn del tiempo de co-incubacion se analizaron las diferentes
concentraciones de PMG utilizadas a diferentes tiempos (30 min a 1 h) y se eligié el mayor
tiempo de co-incubacion en el que la disminucién de la actividad de la enzima en condicién

control fuera menor a un 10%.
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Diseno experimental.
Ensayo in vitro a glifosato (PMG)

Soluciones:

Homogenato
Seccién anterior.
Animales no expuestos

Soluciéon madre en Buffer
fosfato 0,1M (pH=8)

Se tomaron diferentes volimenes de buffer fosfato, de la solucién
madre y 45 uL de homogenato

) =

control [PMG) (PMG) (PMG) (PMG] Buffer fosfato
©) 2,5 mM (5 mM) (7.5 mM) (10 mM) (20 mMm) Bl PMG

Tiempo de incubacién de 1 hora

Volumen
<«—— final 75 pL
1 Homogenato

Buffer fosfato
control [PMG] [PMG] [PMG] [PMG) B PMG

(0) , (5 mM) (7,5 mM) (10 mM) (20 mMm)

Una vez finalizado el tiempo de
incubacion se midid la actividad de AChE
por espectrofotometria UV

Figura 37. Disefio experimental del ensayo in vitro para evaluar los efectos de PMG sobre la
actividad de AChE de C. decemmaculatus.
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Por otro lado, se prepard una solucién madre de AMPA 50 mM en buffer fosfato, que fue
sonicada para garantizar su total disolucién. Se ajusté el pH de la solucién a 8 con NaOH
para evaluar el efecto del metabolito sobre la enzima AChE mas alla de su caracteristica

acida.

En este caso también se utilizaron alicuotas de 45 pyL de homogenato de la fraccion
anterior (n=4) de C. decemmaculatus de organismos control y el volumen final fue de 75
ML por adiciéon de buffer fosfato y alicuotas de la solucion madre del metabolito. Las
concentraciones finales ensayadas fueron: 0, 2,5; 7,5 y 20 mM de AMPA. Después de
15, 30 y 60 min de co-incubacién se determind la actividad de AChE. En la Figura 38 se

describe el disefio experimental utilizado.
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Diseno experimental.
Ensayo in vitro AMPA

Soluciones:

Buffer
fosfato
0,1 M (pH=8)

50 mM de

Homogenato
O8N T PMG
Seccion anterior.
Animales no expuestos Solucién madre en Buffer

fosfato 0,1 M (pH=8)

Se tomaron diferentes voldmenes de buffer fosfato, de la solucion
madre y 45 pl de homogenato

2 Volumen
final 75 pL
Homogenato

control [anPA] [ampa] [anPa] Buffer fosfato
(0) 2s5mm) | | @smm) | | 2omm) | | HE AMPA

Tiempo de incubacion de 15, 30 v 60 minutos

< Volumen
final 75 pL
" Homogenato

Buffer fosfato
control MPA] [aAmPA] [amPA] Bl AMPA

(0) (2._w mM) (7,5 mM) (20 mMm)

Una vez finalizado el tiempo de
incubacion se midio la actividad de AChE
por espectrofotometria UV

Figura 38. Disefio experimental del ensayo in vitro para evaluar los efectos de AMPA sobre la
actividad de AChE de C. decemmaculatus.
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2.4.3. Preparacion de homogenatos

Trascurridas las 96 h de exposicién, 96 o 144 h de recuperacion, segun el caso, se
procedi6 a la diseccién y preparacion de homogenatos para la determinacion del contenido

de proteinas y la actividad de acetilcolinesterasa (AChE).

Los peces fueron anestesiados por inmersion en un bafio de agua-hielo por 2-3 min. Luego
de alcanzar la inmovilidad, se colocaron sobre una plancha de parafina refrigerada y se
los sacrificé por seccionamiento de la médula con tijera de punta fina. Posteriormente, se
colocaron los ejemplares en una caja de Petri con Parafilm, fueron sexados, se midi6 la
longitud total (Lt) con un calibre digital (+ 0,1 cm) y se los pes6 (P) en una balanza analitica
(0,01 mg). A continuacién, se hizo unaincision a la altura del opérculo de dorsal a ventral,
guedando separada la fraccion anterior que corresponde a la cabeza, desde el opérculo
hasta la boca (Figura 39). Las fracciones anteriores fueron pesadas en balanza analitica
(+ 0,01 mg) para la preparacion de los homogenatos y la determinacion enzimatica.

Figura 39. Diseccion realizada para obtener la fraccion anterior de los ejemplares A: Cnesterodon
decemmaculatus; B: Gambusia affinis. FA: Fraccién anterior (incluye branquias, opérculo y cabeza
completa).
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Los homogenatos para ambas especies se prepararon en buffer KzHPO4 0,1 M, pH = 8 El

volumen del buffer fue calculado aplicando un factor (F) de 25 al peso del tejido:

Vbufter (mL) = Ptejido (g) x F [21]

La fraccién anterior de los peces se homogeneiz6 con un equipo Decalab, rotor teflon-
vidrio (20 golpes a 3000 rpm). Los homogenatos fueron luego centrifugados a 10000 g a
4°C durante 15 min en una en microcentrifuga (HERMLE Z 216 MK); se separ6 el
sobrenadante y se descarto el pellet.

Todos los homogenatos se guardaron en tubos eppendorf de 1,5 mL en freezer a -20°C
para la determinacion de la actividad de AChE en un lapso no superior a dos semanas.

A partir del peso y la longitud de los peces se determiné el factor de condicion de Fulton
(K). Este factor permite conocer y comparar el estado nutricional o la “condicion” de un
pez o una poblacién, basandose en que los peces de mayor peso, a una determinada

longitud, presentan una mejor una mejor condicion (Froese, 2006).

El factor de condicion (K) fue calculado como:

[2.2]

donde P es el peso corporal del pez (g), y Lt su longitud total (cm).

2.4.4. Determinaciones analiticas

2.4.4.1. Actividad enzimética: Acetilcolinesterasa (AChE)

La determinacion de la actividad de AChE se realiz6 a partir del método de Eliman et al.
(1961). Este método se basa en la aparicion de tiocolina como producto de la hidrdlisis del
sustrato acetiltiocolina, catalizada por la enzima AChE. La tiocolina en presencia del DTNB
(acido 5,5-ditiobis-2-nitrobenzoico) genera el compuesto 5-tio-2-nitrobenzonato que
puede ser medido espectrofotométricamente a A = 412 nm durante 2 min a intervalos de

8 seg (Figura 40).
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Figura 40. Determinacion de la actividad de la enzima AChE medida a través de la degradacion
de acetiltiocolina a tiocolina, y la reaccién de ésta con el DTNB.

Este pardmetro se determin6 sobre alicuotas de 10 pL del sobrenadante de homogenatos
de la fraccion anterior incubadas con 3 mL de buffer fosfato, 100 uL DTNB (acido 5,5-
ditiobis-2-dinitrobenzoico) 0,01 M (en buffer fosfato pH 7 y 0,17 mM de NaHCOs3) y 20 uL
del sustrato (ioduro de acetiltiocolina, 0,075 M). Se utiliz6 como blanco: 3 mL de buffer
fosfato (pH 8) 0,1 M, 10 yL de homogenato, 100 yL DTNB, sin sustrato. Todas las
muestras se midieron por triplicado. Se graficaron los valores de absorbancia obtenidos
versus tiempo (min) obteniéndose una funcién lineal, y a partir de estas rectas se
promediaron las pendientes de las réplicas para cada muestra. La actividad enzimética A

se determind de acuerdo con la siguiente ecuacion:

m X fz;; X 1000

A= [2.3]

lXe

donde m es la pendiente promedio de la recta, fa es el factor de dilucion de

(Vtora/Vhomogenato), 1000 es el factor de conversién de mM a uM, | es el paso 6ptico de la
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celda (cm) y ¢ es el coeficiente de extinciéon molar del ioduro de acetiltiocolina (13,6 mM™*

x cml).

A partir de esta ecuacion, A queda expresada en nmoles de sustrato hidrolizado x min™ x

mL?.

2.4.4.2. Determinacion de la concentracion de proteinas tisulares

El contenido de proteinas se valord cuantitativamente mediante el método de Lowry et al.
(1951). Este es un método que se basa en la deteccién del color azul que se genera al
reaccionar el complejo proteina-cobre con el reactivo de Folin-Ciocalteu. Esta coloracién

presenta una absorbancia maxima a A = 650 nm.

Se prepard una curva patron utilizando como estandar albdmina bovina (BSA) con las
siguientes concentraciones: 0, 10, 20, 30, 40 y 50 ug de albumina en 200 uL de agua Milli-
Q, a partir de una solucién stock de 1 mg BSA x mL™. Se colocaron 8 uL del homogenato
de la fraccion anterior llevandose a 200 pL de volumen con agua mili-Q y 1 mL del Reactivo
C (50 mL Na>xC0O32% en NaOH 0,1 M: 1 mL CuS0O4.5 H.O 0,5% en tartrato de Na 1%) en
tubo de hemodlisis. Se agitd en vortex y se incub6 a temperatura ambiente durante 10 min.
Luego se agrego 100 uL de Reactivo E (reactivo de Folin-Ciocalteu diluido 1:1 con agua
mili Q), nuevamente se agitd y se incubd a temperatura ambiente durante 30 min (volumen
final 1300 pL).

La lectura de absorbancia se realizé en celda de plastico de 1 cm de paso Optico a A = 650
nm. Para determinar la concentracion de proteinas por volumen de homogenato, se
interpol6 la absorbancia obtenida en la curva patrén de BSA expresandose el resultado

como mg de proteinas x (mL homogenato)™.

2.4.4.3. Determinacion de las concentraciones de plaguicidas en los medios de

ensayo
Las concentraciones analiticas de CPF y PMG se determinaron en colaboracion con un

laboratorio de toxicologia en Colombia. Se utiliz6 un equipo cromatégrafo liquido de masas

/masas con cuadrupolo y tiempo de vuelo (LC-MS-MS QTOF) Agilent, con un detector
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Agilent QTOF 6530 equipado con ionizador dual ESI. La metodologia utilizada se describio

en el apartado 1.4.5. del Capitulo 1.

2.4.5. Expresion de los resultados y andlisis estadistico

La actividad enzimatica registrada fue referida al contenido proteico de la muestra y se

expreso y se grafico como actividad especifica (AE), a partir de la siguiente ecuacion:

AE == [2.4]

donde PT es el contenido de proteinas totales (mg proteinas x mL?). La AE queda
expresada como (U) = nmoles de sustrato hidrolizado x min™ x (mg Proteinas) . Las

determinaciones se realizaron por triplicado.

Se calculé la mediay el error estandar (ESM) de la AE de AChE, el contenido de proteinas
totales y los parametros morfométricos para los ensayos in vivo e in vitro tanto del grupo

control como de los diferentes tratamientos (CPF, CPF-ox6n, PMG).

Para el andlisis de los niveles basales de la actividad de la enzima AChE de los controles
diferenciado por sexo, tanto en C. decemmaculatus como G. affinis, se aplicé el test de
Fisher para el estudio de homocedasticidad y se utilizé el test t Student para el analisis de

las medias.

Para el andlisis de la actividad de AChE en los bioensayos in vivo se emple6 la prueba de
ANOVA de 2 factores, seguido de un post test de Tukey para comparaciones multiples.
En el bioensayo donde se estudiaron los efectos sobre la actividad de AChE y la capacidad
de recuperacion de ésta, los factores que se analizaron fueron el tiempo de recuperacion
y las concentraciones de plaguicidas ensayadas. En el bioensayo donde se evalud la
diferencia de susceptibilidad entre especies, los factores analizados fueron las

concentraciones ensayadas y las especies.

El contenido de proteinas totales y los parametros morfométricos de todos los bioensayos

fueron analizados empleando la prueba de Shapiro-Wilk y el test de Levene para el estudio
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de normalidad y de la homocedasticidad. Para la evaluacion de las comparaciones
multiples de la media se utiliz6 el post test de Tukey. Para aquellas variables que no
cumplieron con el supuesto de normalidad y homocedasticidad se aplico el test Kruskal

Walllis y el post test Dunns.

En los ensayos in vitro con CPF-ox6n y PMG utilizando homogenatos de C.
decemmaculatus y G. affinis se evalué la actividad especifica promedio de AChE. A partir
de la realizacién de la prueba de ANOVA de 2 factores se analizaron las diferencias entre
las concentraciones utilizadas y las diferencias entre las especies a partir de la prueba de
Tukey para comparaciones mdultiples.

Ademads, en los ensayos in vitro se calcul6 la concentracion correspondiente al 50% de
inhibicion (Clso) a partir de la curva dosis-respuesta aplicando la ecuacion “log(inhibidor)

vs. Respuesta normalizada — pendiente variable" (GraphPad Prism software 6,0).

El nivel de significancia para aceptar las hipotesis mediante los test utilizados fue de a=
0,05 en todos los casos. Para el andlisis de ANOVA de dos factores se utilizé el programa
estadistico GraphPad Prism software 6,0 y para los demas andlisis se utilizé el programa
OriginPro software 9.0.

2.4.6. Reactivos

Todos los reactivos empleados fueron de grado analitico, y las soluciones fueron

preparadas con agua Milli-Q.
El 4cido 5,5’-ditiobis-2-nitrobenzoico (DTNB) (SHBD6835V, CAS 69-78-3), la Albumina
Sérica Bovina (BSA) (A7906, CAS 9048-46-8), el ioduro de acetiltiocolina (C7H1sNOSI)

(A5751-56, CAS 1866-15-5) utilizados son marca Sigma.

El reactivo Folin- Ciocalteau (17874-16) es marca Anedra.
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Plaguicidas

El CPF y el CPF-ox6n utilizados fueron adquiridos en Chem Service. En la Tabla 14 y

Tabla 15 se describen las caracteristicas de ambos productos.

Tabla 14. Caracteristicas generales del clorpirifés.

Clorpirifés

Nombre (0O,0-dietil-O-(3,5,6-tricloro-2-piridinil)-fosforotioato),
CAS 2921-88-2

Pureza 99,5%

Lote 407-62B

Almacenaje 2-8°C

Tabla 15. Caracteristicas generales del clorpirifds oxon.

Clorpirifés oxén

Nombre dietil (3,5,6-tricloropridin-2-il) fosfato
CAS 5598-15-2

Pureza 98,8%

Lote 555411

Almacenaje 0-6°C

El PMG y el AMPA utilizados son marca Sigma. En la Tabla 16 y 17 se describen las
caracteristicas de ambos productos.
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Tabla 16. Caracteristicas generales del glifosato.

Nombre (N-(fosfonometil)glicina)
CAS 1071-83-6

Pureza 95%

Lote 23H3668

Almacenaje A temperatura ambiente

Tabla 17. Caracteristicas generales del AMPA

AMPA

Nombre Acido aminometilfosfénico
CAS 1066-51-9

Pureza 99%

Lote 2367913

Almacenaje A temperatura ambiente

2.5. Resultados

2.5.1. Caracterizaciéon de los niveles basales de acetilcolinesterasa en los

organismos de ensayo.

Se determinaron los niveles basales de la actividad de la enzima AChE en ejemplares de
Cnesterodon decemmaculatus y Gambusia affinis, durante la misma temporada (verano).
En la Tabla 18 se detallan los valores obtenidos para un grupo de animales de cada

especie diferenciado por sexo.
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Tabla 18. Pardmetros morfométricos (Longitud total (L), Peso corporal (Pc) y Factor de condicién
(K)), actividad de la enzima AChE (expresada como unidades de actividad especificas, U) y
contenido de proteinas totales en homogenados de la fraccién anterior de ejemplares de
Cnesterodon decemmaculatus y Gambusia affinis no sometidos a exposicion. Los valores se
expresan como media + ESM. Los asteriscos indican diferencias significativas de AChE entre
especies para cada sexo. n=numero de réplicas biolédgicas.

Proteinas
Totales
(mg * (g de
tejido
himedo)')

Hembras| 101251006 766 | 270+9 | 063+£0,05 60 +1

Machos | & 2,26+0,08 76+9 | 253+5 |064+0,02 60+2

Pe AGhE K

C. decemmaculatus

Hembras| 10| 26 +£0.1 [151 £ 30206 + 13* 078 +0,06 48+ 5
G. affinis

Machos | 7 | 25202 | 91+£12 1?4121" 066 +0,07 47+ 4

Aunque, se evidencia en las dos especies una mayor actividad de la enzima AChE en
hembras con respecto a machos, estas diferencias no resultaron estadisticamente
significativas. Por otra parte, al comparar entre especies para cada sexo, los niveles
basales de AChE fueron mayores en C. decemmaculatus con respecto a G. affinis, tanto

en hembras como en machos.

2.5.2. Evaluacion de efectos y capacidad de recuperacion de la actividad de
acetilcolinesterasa en C. decemmaculatus después de la exposicion in vivo a

glifosato y a clorpirifos.

En este apartado se analiz6 el efecto sobre la actividad de AChE de la exposicion in vivo
a las concentraciones subletales seleccionadas para glifosato (1 y 10 mg PMG x L)y
clorpirifés (1y 5 ug CPF x L), y la capacidad de recuperacion.

2.5.2.1. Actividad de acetilcolinesterasa en C. decemmaculatus después de la

exposicién a glifosato. Evaluacion de efectos y capacidad de recuperacion.

La actividad especifica (AE) de AChE en el grupo control utilizado durante las 96 h de
exposicion (E) fue de 264 + 11 U. La talla promedio de los peces de los diferentes
tratamientos utilizados en este grupo (E) se encontro entre 2,44y 2,49 cm. Los valores de

talla y el contenido de proteinas totales no presentaron diferencias significativas con
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respecto al control. En cambio, en el peso se observé una disminucion en los diferentes
tratamientos, obteniendo diferencias significativas (p<0,01) en el tratamiento de 10 mg x
L1 de PMG con respecto al grupo control. Lo mismo se observé en el factor de condicion,
en el cual se determind una disminucion significativa (p<0,01) en el tratamiento de mayor

concentracion.

En el grupo de menor tiempo de recuperacion (R1), se observo una talla homogénea en
el rango de 2,25 - 2,28 cm en los peces utilizados en los diferentes tratamientos. La AE
de AChE del grupo control de R1 fue de 263 + 3 U. Al analizar los valores morfométricos
y el contenido de proteinas totales no se obtuvieron diferencias significativas con respecto
al control. En el grupo de mayor tiempo de recuperacion (R2), el valor promedio de la AE
de AChE del control fue de 259 £ 5 U. El rango de la talla promedio de los peces fue de
2,05 — 2,22 cm. Al igual que en el grupo R1 no se obtuvieron diferencias significativas al
comparar los valores morfométricos ni en el contenido de proteinas totales entre los
tratamientos. En la Tabla 19 se detallan los valores de los parametros tanto del grupo de
exposicion (E) como de los grupos de exposicion y recuperacion (R1 y R2). No se
observaron diferencias significativas en la mortalidad entre el grupo control y los grupos
expuestos, no superando en ningun caso el 10%.

Tabla 19. Parametros morfométricos (Longitud total (Lt), Peso corporal (Pc), Factor de condicion
(K)) y contenido de proteinas totales de los ejemplares de Cnesterodon decemmaculatus luego de
96 h de exposicion (E) a1y 10 mg PMG x L1, 96 h de recuperacion (R1) o 144 h de recuperacion

(R2). Los valores se expresan como media £ ESM. Los asteriscos indican diferencias significativas
con respecto al grupo control correspondiente; **p<0,01. n=namero de réplicas biolégicas.

Proteinas Totales
{mg * (g de tejido
himedo) ™)

[PMG]

(mg x L")

g 244+003 916 063+003
Grupo (E) O 1 249+002 844 054%003 65 + 3
g 10 244+003 69+3* 047002~ 612
g 0 225+007 64+10 0,55%0,05 50 + 2
Grupo (R1) 5 1 227+006 657 0,55%0,04 52 +2
5 10 228+004 677 0,56+0,03 55 + 2
5 0 205+007 55%6 0,650,090 50 + 1
Grupo (R2) 5 1 220+0,03 59%4 0,56 0,06 54 +2
5 10 222+0,04 58%2 0,53+0,01 53+ 3
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En la Figura 41 se grafica la actividad de AChE después de la exposicidon aguda (96 h) a

PMGyalas 96 h (R1) y alas 144 h (R2) de recuperacion post exposicion.
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Figura 41. Actividad especifica de acetilcolinesterasa (AChE) en homogenatos de la fraccién
anterior de Cnesterodon decemmaculatus después de ser expuestos durante 96 h (E); luego de 96
h de recuperacion (R1) o de 144 h de recuperacion (R2) post-exposicién. Los valores se expresan
como media + ESM. Los resultados se grafican como valor absoluto y a la vez se informan en
porcentaje relativizados al respectivo grupo control (100%); los asteriscos indican diferencias
significativas con respecto al mismo **p<0,01 y ***p<0,001.

La exposicion aguda (96 h) a PMG produjo una disminucion estadisticamente significativa
de la actividad de AChE del 22% (p<0,01) y 28% (p<0,001) para 1 y 10 mg PMG x L1,
respectivamente, con respecto al control. La disminucion de la actividad evidenci6 un perfil
concentracion dependiente: menor actividad de la enzima a medida que aumenta la
concentracion de PMG. Por otro lado, la actividad de AChE aument6é a medida que
aumentaba el tiempo de recuperacion. Para R1 se observé una disminucion del 12% vy
21%, para 1y 10 mg PMG x L con respecto al grupo control. La actividad se recuperd
practicamente por completo para R2, disminuyendo el 4% y 13% para 1 y 10 mg PMG x

Lt en comparacion al grupo control.

Al analizar el factor concentracion, el ANOVA de dos factores evidencié diferencias
estadisticamente significativas (p<0,05) para 1y 10 mg PMG x L con respecto al control.
Por su parte, en relacion con el factor tiempo de recuperacion, el ANOVA de dos factores
determind diferencias estadisticamente significativas para R2 (p<0,05) respecto al grupo
E, demostrando la potencial reversibilidad en el efecto sobre la actividad de AChE después

de la exposicion a PMG (ver anexo 7).
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Las concentraciones analiticas de PMG determinadas en los medios del bioensayo en el
tiempo inicial, previo al recambio, post recambio y a tiempo final se muestran en la Tabla
20.

Tabla 20. Concentraciones analiticas de PMG determinadas en alicuotas de los medios de los
bioensayos recolectadas a tiempo inicial, transcurridas 48 h (pre y post recambio) y a tiempo final
(96 h). Los valores se expresan como media + ESM. Las concentraciones fueron determinadas por
cromatografia idnica de aniones (el método de medicion tiene un error del 2%).

Concentraciones de plaguicidas en los medios de ensayo

Inicio dela 48 h (previo 48 h (post

Nominal o : : 96 h
exposicion recambio) recambio)
B 1 1,0 0,8 11 0,9
[PMG] (mg x L)
10 9,9 8,0 el 8,2

Para las concentraciones de PMG se observo luego de 48 h, desde tiempo inicial hasta el
recambio y desde el recambio hasta tiempo final, una disminucion promedio del 19% para

1mgxLtydel 18% para 10 mg x L.

2.5.2.2. Actividad de acetilcolinesterasa en C. decemmaculatus después de la

exposicion a clorpirifés. Evaluacion de efectos y capacidad de recuperacion.

La AE de AChE del control de los grupos E, R1y R2 fue de 264 + 11, 263 + 3y 259+ 5
U, respectivamente. La talla promedio de los peces utilizados en el grupo de 96 h de
exposicién sin recuperacion (E) se encontré en el rango de 2,44 - 2,47 cm, en R1 fue de
2,25 - 2,28 cm y en el grupo R2 fue de 2,05 - 2,23 cm. Al comparar los pardmetros
morfométricos y el factor de condiciéon en cada grupo entre el control y los tratamientos se
observo en E diferencias significativas en el factor de condicion (p<0,05) y las proteinas
totales (p<0,01) para el grupo expuesto a la mayor concentracion de CPF. En la Tabla 21
se detallan los valores de los parametros morfométricos y el contenido de proteinas totales
para los distintos grupos experimentales. La mortalidad del grupo control y los grupos

expuestos no superd en ningun caso el 10%.
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Tabla 21. Pardmetros morfométricos (Longitud total (Lt), Peso corporal (Pc), Factor de condicién
(K)) y contenido de proteinas totales de los ejemplares de Cnesterodon decemmaculatus luego de
96 h de exposicion (E) aly 5 pug CPF x L1, 96 h de recuperacion (R1) o 144 h de recuperacion
(R2). Los valores se expresan como media = ESM. Los asteriscos indican diferencias significativas
respecto al grupo control correspondiente; *p<0,05 y **p<0,01. n=numero de réplicas bioldgicas.

Proteinas
Totales

(mg * (g de

tejido himedo)1)
0 244 +0,03 0,63 + 0,03 61+2
Grupo (E) 9 1 243+0,06 829 055+004 53+ 4
10 5 247+0,05 74+6 049+0,04 42 + 2%
q 0 225+0,07 64+10 055+005 50 + 2
Grupo (R1) 4 1 228+0,05 65+7 053+004 60 £ 2
5 5 228+001 67+7 053+003 54+3
5 0 205+0,07 556 065000 50 £ 1
Grupo (R2) 4 1 220+0,07 591 056004 55+ 3
5 5 223+0,04 57+2 056+0,03 50 +3

En la Figura 42 se grafica la actividad de AChE después de la exposicién aguda (96 h) a
CPF, y luego de 96 o0 144 h de recuperacion.
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Figura 42. Actividad especifica de acetilcolinesterasa (AChE) en homogenatos de la fraccion
anterior de ejemplares de Cnesterodon decemmaculatus después de ser expuestos durante 96 h
(E), luego de 96 h de recuperacion (R1) o de 144 h de recuperacion (R2) post-exposicion. Los
valores se expresan como media £ ESM. Los resultados se grafican como valor absoluto y a la vez
se informan en porcentaje relativizados al respectivo grupo control (100%); los asteriscos indican
diferencias significativas con respecto al mismo ***p<0,001.
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La exposicion a CPF produjo una disminucion de la actividad de AChE, alin mayor que la
observada para la exposiciébn a PMG. La diferencia con el grupo control respectivo resultd
estadisticamente significativa y concentracion dependiente: 48% (p<0,001) para la
concentracion de 1 ug CPF x Lty 69% (p<0,001) para 5 yg CPF x L1, Se verific6 en un
ensayo previo la ausencia del efecto del solvente para la concentracion de etanol mas alta

utilizada.

A las 96 h de recuperacion (R1) después de la exposicién a 1y 5 ug CPF x L se observé
una inhibicion de la actividad de AChE del 38% (p<0,001) y 56% (p<0,001),
respectivamente. Transcurridas las 144 h de recuperacion (R2) se obtuvo una inhibicién
del 21% y 40% siendo estadisticamente significativa para la mayor concentracion
(p<0,001) con respecto al control.

El ANOVA de dos factores mostro la existencia de diferencias estadisticamente
significativas con respecto al control (p<0,001) al analizar la concentracién de CPF como
factor. Por otro lado, en relacién con el factor tiempo de recuperacion, se determinaron
diferencias estadisticamente significativas tanto para R1 (p<0,05) como para R2

(p<0,001), evidenciando una recuperacion de la actividad.

Las concentraciones analiticas de CPF en los medios del bioensayo a tiempo inicial, previo

al recambio, post recambio y a tiempo final se detallan en la Tabla 22.

Tabla 22 Concentraciones analiticas de CPF determinadas en alicuotas de los medios de los
bioensayos recolectadas a tiempo inicial, transcurridas 48 h (pre y post recambio) y a tiempo final
(96 h). Las concentraciones fueron determinadas por cromatografia liquida de masas /masas con
cuadrupolo y tiempo de vuelo (LC-MS-MS QTOF). Los valores se expresan como media + ESM.

Concentraciones de plaguicidas en los medios de ensayo

Inicio dela 48 h (previo 48 h (post
exposicion recambio) recambio)
1 1,08 £ 0,01 1,07 £+ 0,01 1,11+0,01 1,03+0,01

5 4,92 + 0,01 4,88 + 0,02 499+0,01 480+0,01

96 h

Nominal

[CPF] (ug x L)

Las concentraciones de CPF resultaron similares a las nominales, no observandose una

disminucion relevante para ninguno de los tratamientos durante el bioensayo.
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2.5.3. Evaluacién de la susceptibilidad diferencial de la exposicion in vivo a
clorpirifés (CPF) sobre la actividad de acetilcolinesterasa en C. decemmaculatus y

G. affinis.

Para comparar los efectos obtenidos en la exposicién in vivo de C. decemmaculatus a
CPF con otra especie de la misma familia (Poecilidae), se realizé6 un bioensayo

semiestético agudo utilizando como organismo de ensayo a G. affinis.

La talla promedio de los ejemplares de G. affinis expuestos a CPF se encontré en el rango
2,45 - 2,46 cm. En la Tabla 23 se detallan los parametros morfométricos y el contenido de
proteinas de los organismos utilizados en este bioensayo. Al comparar estos parametros
entre el control y los tratamientos con CPF no se obtuvieron diferencias significativas
(p>0,05). En cuanto a la mortalidad en el grupo control fue del 10% y en los grupos
expuestos del 10 - 20%.

Tabla 23. Parametros morfométricos (Longitud total (Lt), Peso corporal (Pc), Factor de condicion
(K)) y contenido de proteinas totales de los ejemplares de Gambusia affinis del grupo control y de
los grupos expuestos (1 y 5 ug CPF x L1). Los valores se expresan como media £ ESM. n=nimero
de réplicas bioldgicas.

[CPF] LT Proteinas Totales
(ug * L-1) (cm) {mg x (g de tejido himedo)-1)
8 0 2,46 + 0,02 117 + 10 0,79 + 0,07 49 %5
9 1 2,45 + 0,09 114 +12 0,77 £0,05 58+ 4
8 5 2,45 + 0,04 102+ 8 0,71+ 0,06 58 5

La AE de AChE para G. affinis en el grupo control fue de 177 £ 19 U, mientras que para
C. decemmaculatus fue de 264 + 11 U. Dado que después de la exposicion a CPF se
observé en el tratamiento de mayor concentracion una disminucién estadisticamente
significativa en las proteinas en C. decemmaculatus (apartado 2.5.2.2) y considerando
gue este pardmetro se utiliza para calcular la actividad especifica de la enzima, se
utilizaron en este caso dos formas de expresion de la actividad. Para determinar el efecto
general sobre la actividad de AChE, sin descartar el efecto inespecifico, se determiné para
las dos especies la actividad de AChE relativizada por mg de proteina y ademas por mg
de tejido. Los resultados obtenidos se presentan en la Figura 43 como porcentajes

relativos con respecto a los controles.
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Figura 43. Actividad especifica de acetilcolinesterasa (AChE) en homogenatos de la fraccién
anterior de ejemplares de Cnesterodon decemmaculatus y Gambusia affinis después de ser
expuestos durante 96 h a 1 y 5 ug CPF x L1, A: Porcentaje de actividad especifica de AChE
respecto al grupo control B: Porcentaje de actividad (expresada por mg de tejido humedo) de AChE
respecto al grupo control. Los valores se expresan como media £+ ESM (n=8-10). Los resultados
son relativizados al respectivo grupo control (100%) y los asteriscos indican diferencias
significativas con respecto al mismo (**p<0,01 y ***p<0,001).
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La inhibicibn de la actividad de AChE resultd estadisticamente significativa y
concentracion dependiente para las dos especies en estudio. C. decemmaculatus
present6 una mayor inhibicion de la actividad de AChE que G. affinis. Al expresarse la
actividad por mg de proteina se obtuvo una inhibicion del 48% (p<0,001) y 27% (p<0,01)
para la concentracion de 1 ug CPF x Lty del 69% (p<0,001) y 36% (p<0,001) para 5 ug
CPF x L' con respecto al grupo control, para C. decemmaculatus y G. affinis,
respectivamente. (Figura 43A). Al expresarse la actividad de AChE por mg de tejido
hamedo (Figura 43B) la inhibicion fue alin mayor para C. decemmaculatus, 57% (p<0,001)
y 79% (p<0,001), con respecto a G. affinis, 16% y 25%, para 1 y 5 ug CPF x L*,

respectivamente.

Al analizar el factor especie, el ANOVA de dos factores evidenci6é diferencias
estadisticamente significativas (p<0,001) entre G. affinis y C. decemmaculatus, tanto al
expresar la actividad por mg de proteina como por mg de tejido humedo (ver anexo 8).

2.5.4. Evaluacion de la sensibilidad diferencial de la enzima acetilcolinesterasa al

clorpirifés oxén en C. decemmaculatus y G. affinis. Ensayos in vitro.

Para evaluar si las diferencias observadas entre las especies en el bioensayo de
exposicion in vivo a CPF se deben a una diferencia de sensibilidad de la enzima per se al
contaminante, se analiz6 la sensibilidad de la AChE in vitro al metabolito activo CPF-oxon.

En la Figura 44 se muestran los resultados obtenidos.
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Figura 44. Actividad de acetilcolinesterasa (AChE) en homogenatos de la fraccién anterior de
ejemplares control de Cnesterodon decemmaculatus y Gambusia affinis después de la exposicion
in vitro a clorpirifés oxén (5, 10, 50, 100, 200 nM) durante 15 min. Los valores se expresan como
media £ ESM (n=4) como porcentaje relativo al respectivo grupo control (100%), y los asteriscos
indican diferencias significativas con respecto al mismo (***p<0.001).

En el caso de la exposicion a CPF-oxén se observd, como era esperable, un perfil de
inhibicion de la actividad de AChE dependiente de la concentracion para ambas especies.
El rango de inhibicion fue de 37% a 82% para la enzima presente en homogenatos de C.
decemmaculatus y de 14% a 71% para G. affinis. Las diferencias entre las dos especies
resultaron estadisticamente significativas (p<0.001). La Clso para la exposicién in vitro a
CPF-ox6n en estas condiciones fue de 10,2 nM (R?=0,9170) para C. decemmaculatus y
54,2 nM (R?= 0,9746) para G. affinis.

2.5.5. Analisis de mecanismos de inhibicién. Efectos de la exposicién in vitro a
glifosato y a &cido aminometilfosfénico sobre la actividad de acetilcolinesterasa en
homogenatos de C. decemmaculatus.

Dado que se desconoce si existe un mecanismo de inhibicion directo del PMG sobre la
actividad de AChE que determine la disminucion de la actividad observada in vivo, se
evalud el efecto de la exposicion de este herbicida in vitro sobre la actividad de esta
enzima en homogenatos de animales control de C. decemmaculatus. No se observaron
efectos sobre la actividad de AChE para ninguna de las concentraciones ensayadas
(Figura 45).
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Figura 45. Actividad de acetilcolinesterasa (AChE) en homogenatos de la fraccion anterior de
ejemplares control de Cnesterodon decemmaculatus después de la exposicién in vitro a glifosato
(2,5; 5; 7,5; 10; 20 mM) durante 60 min. Los valores se expresan como media + ESM (n=4) como
porcentaje relativo al respectivo grupo control (100%).

Teniendo en cuenta que no se observaron cambios en la actividad de AChE después de
la exposicion in vitro a PMG, se decidié evaluar si existe un mecanismo de inhibicion
directo del AMPA, metabolito de este herbicida, sobre la actividad de AChE en C.

decemmaculatus. En la Figura 46 se muestran los resultados obtenidos.
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Figura 46. Actividad de acetilcolinesterasa (AChE) en homogenatos de la fraccién anterior de
ejemplares control de Cnesterodon decemmaculatus después de la exposicion in vitro a AMPA
(2,5; 7,5y 20 mM) durante 15. 30 y 60 min. Los valores se expresan como media £ ESM (n=4)
como porcentaje relativo al respectivo grupo control (100%).

No se obtuvieron cambios en la actividad de AChE en ninguno de los tiempos de
exposicién para ninguna de las concentraciones utilizadas.
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2.6. Discusién

En este Capitulo se evalud la actividad de acetilcolinesterasa (AChE) en ejemplares de
Cnesterodon decemmaculatus luego de la exposicidn a concentraciones ambientales de
dos plaguicidas organofosforados ampliamente utilizados en Argentina y en el mundo,
PMG y CPF. La actividad de esta enzima ha sido utilizada en varios estudios
ecotoxicologicos como marcador de neurotoxicidad (Bradbury et al., 2008; Durieux y
Gevenois, 2010).

Se ha descripto que los niveles basales de la actividad de AChE puede cambiar en los
peces de acuerdo con el sexo, la talla o la temperatura ambiental (Beauvais et al., 2002,
Chandrasekara y Pathiratne, 2007; Durieux y Gevenois, 2010). Sin embargo, los valores
de la actividad de AChE basal obtenidos para ejemplares de C. decemmaculatus y
Gambusia affinis de talla homogénea no expuestos a contaminantes, no presentaron
diferencias estadisticamente significativas entre machos y hembras, para ninguna de las

especies estudiadas.

En cuanto a los niveles promedio de actividad basal de AChE determinados en este
estudio, los valores obtenidos resultan semejantes a lo reportado previamente. Menéndez-
Helman et al. (2015) describié el comportamiento circanual de la actividad de AChE en la
fraccion anterior de C. decemmaculatus. Los valores de los niveles basales de la actividad
de AChE obtenidos experimentalmente en esta Tesis durante la estacién de verano (264
+ 6 U) fueron similares a los que surjen de las ecuaciones propuestas por Menéndez-
Helman et al. (2015) teniendo en cuenta la estacionalidad (274 U), y la estacionalidad y la
talla de los peces utilizados (242 U). Se han reportado valores mas altos en la actividad
cerebral de AChE (296 £ 7 U) para C. decemmaculatus, colectados de un estanque

natural, tomado como sitios de referencia en verano (de la Torre et al., 2005).

La media de los niveles basales de la actividad de AChE en la fraccion anterior para G.
affinis fue de 177 + 19 U, otros autores han reportado valores un poco mas altos de la
actividad cerebral AChE para esta especie (233 + 19 U) (Carr et al., 1997).

En relacion con las concentraciones de los plaguicidas organofosforados evaluados en

los ensayos de toxicidad (PMG y CPF) se utilizaron concentraciones subletales como se
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evidencia a partir de los valores de CLsp-96 h que han sido reportados por otros autores
para las especies estudiadas. Para C. decemmaculatus se han reportado valores de CLso-
96 h de 225 mg PMG x L'y 75 ug CPF x L (Carriquiriborde, 2010) y de 105,3 ug CPF x
L1 (Paracampo et al., 2014), mientras que para G. affinis, la especie que se utilizé a modo
de comparacién en el bioensayo de CPF, los valores de CLs0-96 h encontrados en
bibliografia fueron de 520 ug CPF x L (Varé et al., 2000) y 297 ug CPF x L! (Deb y Das,
2013).

Aunque el mecanismo de accion del PMG no es inhibir la actividad de AChE, ni era un
efecto esperable dada su estructura quimica, varios estudios han reportado efectos de
disminucion de la actividad de AChE después de 96 h de exposicion in vivo, tanto a
formulados comerciales como al principio activo (Glusczak et al., 2007; Modesto y
Martinez, 2010a; Menéndez-Helman et al., 2012; Sandrini et al., 2013; Hong et al., 2018).

Luego de la exposicion aguda (96 h) de C. decemmaculatus a PMG se determiné una
actividad de AChE del 78% y 72% para 1y 10 mg PMG x L con respecto al control. A los
4 dias (96 h) de recuperacion (R1) se observé que la actividad de AChE fue del 88% y
79% vy a los 6 dias (144 h) (R2) del 96% y 87% para 1 mg PMG x L1y 10 mg PMG x L1,

respectivamente, con respecto al grupo control.

El tiempo requerido para la recuperacion de la actividad de AChE varia con el tipo de
plaguicida y la especie en estudio (Crestani et al., 2007). Algunos autores han informado
en peces la recuperacion de la actividad de AChE después de la exposicién de 96 h a
formulados comerciales de glifosato. Cattaneo et al. (2011) informaron en Cyprinus carpio
la recuperacion del 100% de la actividad de AChE, incluso el aumento de la actividad con
respecto a los controles después de la inhibicion por exposicion durante 96 h a diferentes

concentraciones (0,5; 2,5; 5,0 y 10 mg PMG x L) del formulado comercial Roundup.

Teniendo en cuenta que el mecanismo de accion del CPF como insecticida es inhibir a la
enzima AChE, es esperable que produzca efectos de neurotoxicidad en especies no
blanco como los peces de agua dulce. Es necesario resaltar que las bajas concentraciones
utilizadas son ambientalmente relevantes, ya que se han informado concentraciones de
CPF de 10,8 ug x L™ para cuerpos de agua superficial en areas agricolas de la region

pampeana (Marino y Ronco, 2005), e incluso en algunas muestras de la subcuenca Las
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Catonas analizadas en esta Tesis las concentraciones resultaron cercanas a los 5 ug x
L-l

En la exposicion aguda (96 h) de C. decemmaculatus a CPF se observé una actividad de
AChE del 52% y 31% con respecto al grupo control, para 1 y 5 ug CPF x L7,
respectivamente. A los cuatro dias (96 h) y seis dias (144 h) de recuperacion la actividad
fue del 62% y 44% y del 79% y 60% con respecto al control, para los tratamientos de 1 ug
CPF x L'y 5 ug CPF x L%, respectivamente.

Otros autores, también han reportado la inhibicién y la recuperacién de la actividad
cerebral de AChE en peces después de la exposicion aguda a CPF. En G. affinis se ha
informado la recuperacion de la actividad cerebral de AChE después de la exposicion a
297 ug CPF x L't en un 50% y 100% al cabo de 8 y 22 dias, respectivamente (Kavitha y
Venkateswara Rao, 2008). En Oreochromis mossambicus, se observé una recuperacion
del 50% a los 9 dias luego de la exposicion a 26 ug CPF x L (Venkateswara Rao et al.,
2003). En Oreochromis niloticus se reporté una recuperacion del 100% 14 dias después
de una exposicién a 0,5 ug CPF x L™ durante 48 h, y a los 10 dias luego de una exposicion
de ejemplares sub-adultos a 1 ug CPF x L durante el mismo tiempo (Chandrasekara y
Pathiratne, 2007).

La exposicibn a PMG y CPF produjo una disminucién de la actividad de AChE en la
fraccion anterior de ejemplares de C. decemmaculatus y se evidencié una recuperacion
en la actividad enzimatica luego del periodo de exposicién, lo que indica una potencial

reversibilidad de los efectos producidos.

Los resultados muestran una inhibicion de la AChE inducida por la exposicién aguda a
CPF, tanto para C. decemmaculatus como para G. affinis, en todos los tratamientos (1 y
5 ug CPF x L), La inhibicién varié del 48% al 69% en C. decemmaculatus y del 27% al
36% en G. affinis. Se obtuvieron diferencias significativas en el grado de inhibicion entre
las dos especies para cada tratamiento. C. decemmaculatus mostré una mayor inhibicién
de AChE que G. affinis. Estos resultados concuerdan con las diferencias de
susceptibilidad en base a los valores de toxicidad letal del CPF reportados para ambas
especies. Mientras que para C. decemmaculatus se han informado valores de CLso de 75
ug CPF x L'y 105,3 ug CPF x L* (Carriquiriborde, 2010; Paracampo et al., 2014), para
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G. affinis se han reportado valores mas altos de CLso de 520 ug CPF x L't y 297 ug CPF
x L (Varé et al., 2000; Deb y Das, 2013). En este sentido, aunque las dos especies en
estudio pertenecen a la misma familia, Poeciliidae, la CLsp de C. decemmaculatus es
inferior a la de G. affinis. Estos datos muestran que la susceptibilidad a CPF para C.
decemmaculatus es mayor que para G. affinis. Esta diferencia es consistente con los
resultados obtenidos en los bioensayos de exposicidon donde la inhibicion de la AChE fue

mayor en C. decemmaculatus que en a G. affinis.

En trabajos previos, Carr et al. (1997) reportaron la inhibicién de la actividad de AChE en
peces después de un derrame accidental de CPF que ocasiond la contaminacion del
sistema acuatico por procesos de escorrentia (en concentraciones de CPF desconocidas).
Estos autores informaron que distintas especies como Micropterus salmoides, Lepomis
macrochirus, Notemigonus crysoleucas presentaron una alta mortalidad ante dicho
evento. Sin embargo, no se observé mortalidad en la poblacién de mosquitofish G. affinis
en el estanque. Esto es concuerda con la caracterizacion del pez mosquito como una
especie muy tolerante a la contaminacion ambiental, lo que le otorgaria una mayor ventaja
competitiva como especie invasora frente a las especies nativas en los lugares donde ha

sido introducida.

En la exposicion in vivo de C. decemmaculatus a CPF se evidencié una disminucion
significativa en K (factor de condicion de Fulton) y las proteinas totales después de la
exposicion a 5 ug CPF x L, y en la exposicion a PMG se observé una disminucion en el
peso y en K en el tratamiento de 10 mg PMG x L1. En cambio, en los bioensayos con G.
affinis ninguno de estos parametros se vio alterado después de la exposicién a CPF. El
factor de condicion es un indicador del estado nutricional y de salud del organismo, y
permite evidenciar el efecto de los toxicos sobre la condicion general de los ejemplares
expuestos (Schlenk et al. 2008). Una disminucién en el factor de condicién es
directamente equivalente a una disminucion en las reservas energéticas (Smolders et al.,
2002). Los resultados obtenidos en este trabajo coinciden con los reportados por otros
autores. Bonifacio et al. (2016) informaron la disminucién del K en ejemplares de C.
decemmaculatus después de 6 semanas de exposicion a 8,4 nl x L** de Clorfox, un
formulado comercial de clorpirifés. Este resultado demuestra que las especies de peces

mas susceptibles, en este caso C. decemmaculatus, pueden presentar alteraciones en la

140



condicién general de salud. Asimismo, la disminucion en el contenido de proteinas

también indica que el contaminante produce efectos inespecificos.

Teniendo en cuenta que el valor de las proteinas totales fue afectado por la exposicién a
CPF en C. decemmaculatus y que este pardmetro es utilizado para calcular la actividad
especifica de AChE se recalculd la actividad de la enzima por mg de tejido humedo. Es
de destacar que, aun usando esta expresion, la inhibicion de AChE fue mayor para C.
decemmaculatus (57% y 79%) respecto a G. affinis (16% y 25%) después de la exposicion
alyb5pug CPF x L% respectivamente.

Los datos disponibles para la exposicion aguda o crénica de ambas especies de poecilidos
a concentraciones bajas de CPF como principio activo son escasos. Venkateswara Rao
et al. (2005) informaron la inhibicién de la actividad cerebral de AChE en ejemplares de
G. affinis, alteraciones del comportamiento locomotor y también bioacumulacion del
insecticida en diferentes tejidos del cuerpo después de la exposicion a 60 pug CPF x L*
durante 20 dias. Kavitha y Venkateswara Rao (2008) determinaron en esta especie una
inhibicion del 82% en la actividad cerebral de AChE y diversas alteraciones en el sistema
locomotor después de la exposicion durante 96 h a 297 ug CPF x L. Bonifacio et al.
(2016) informaron un aumento significativo de la actividad cerebral de AChE en C.
decemmaculatus después de la exposicion por 6 semanas a soluciones del formulado
comercial Clorfox conteniendo 0,2 y 1 ug CPF x L. Para explicar este resultado
inesperado, sugieren que el cerebro de los individuos puede responder de manera
compensatoria aumentando la sintesis de AChE para hacer frente a la inhibicién causada
por CPF. La exposicién a Clorfox también afect6 el estado nutricional general de los peces
evidenciado en la disminucion del factor de condicién de Fulton (K), alter6 los parametros
de la actividad locomotora, modificé la relacion de las enzimas aspartato aminotransferasa
y alanina aminotransferasa y activé los mecanismos antioxidantes. Es de destacar que en
esta Tesis se observé un efecto inhibitorio de la actividad de AChE para ambas especies
después de 96 h de exposicion a concentraciones ambientalmente relevantes, 1y 5 ug
CPF x L,

En relacion a los ensayos de exposicion in vivo, por ultimo, cabe destacar que tanto el
PMG como el CPF resultaron estables en los medios de exposicion durante los

bioensayos. De esta forma puede asumirse que las diferencias obtenidas entre los
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controles y tratamientos sobre el biomarcador estudiado se deben a los efectos

ocasionados por los plaguicidas a las concentraciones nominales descriptas.

La diferencia de la toxicidad in vivo entre las especies podria deberse a distintos factores.
El CPF no es un potente inhibidor de la AChE. La biotransformacién del CPF incluye un
proceso de desulfuracion oxidativa que conduce a la formacién de CPF-oxén, el cual
ejerce una fuerte inhibicion de la AChE. De hecho, se ha demostrado que las diferencias
en la desulfuracion oxidativa son responsables de las diferencias de toxicidad entre las
especies de peces y las etapas de desarrollo (Hamm et al., 1998). Por lo tanto, diferencias
en la sensibilidad enzimética de cada especie al metabolito activo podrian explicar los
resultados obtenidos. Otra posibilidad, es la existencia de diferencias entre las especies
en el metabolismo del contaminante que puedan afectar los niveles de CPF-oxén que
alcanzan el cerebro. Existen diferentes procesos que influyen en la distribucion de los
diferentes compuestos en los organismos y su vida media entre ellos: la absorcion, la
biotransformacion y la excrecion. Estos procesos pueden explicar cambios en las
concentraciones de contaminantes en los tejidos y, por lo tanto, diferentes efectos entre
especies. Por ejemplo, Carr et al. (1997) propusieron un papel protector del musculo
esquelético de G. affinis considerando que la cantidad de musculo esquelético presente
en los peces es mucho mas grande que la cantidad de cerebro, y también la sensibilidad
de la AChE es 20 veces mayor en este tejido. Los autores plantearon la hipotesis de que
es posible que una vez que el contaminante ingresa al organismo, el masculo esquelético
proporciona sitios alternativos de fosforilacion reduciendo asi la cantidad disponible de
CPF-ox6n que podria inhibir la AChE cerebral. Entonces, sila AChE muscular de G. affinis
presenta un papel protector que no esta igualmente presente en C. decemmaculatus, esto
podria explicar el efecto diferencial en la inhibicién de la AChE de la fraccién anterior entre

especies después de la exposicion in vivo a CPF.

Para analizar la primera de estas posibilidades, se estudio la sensibilidad de la enzima
AChE de estas especies a CPF-ox0n. Para ello, se realizaron ensayos de exposicion in

vitro a CPF-ox6n en C. decemmaculatus y G. affinis.

La inhibicién de AChE por CPF-0x6n (en el rango 5-200 nM) varié de 37% a 82% para C.
decemmaculatus y de 14% a 71% para G. affinis. Se determinaron diferencias

estadisticamente significativas en las Clso para la exposicion a CPF-ox6n (10,2 nM para
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C. decemmaculatus y 54,2 nM para G. affinis). Estos resultados concuerdan con la

existencia de una sensibilidad diferencial de la enzima a CPF-ox6n entre ambas especies.

La Clso para la colinesterasa cerebral (ChE) de G. affinis expuesta a CPF-oxén fue
previamente determinada por otros autores. Boone y Chambers (1997) estimaron una Clsg
=50+ 2nMy Carr et al. (1997) una Clsg = 64 £ 2 nM. Estos valores son muy similares a
la Clso obtenida en este estudio (54,2 nM). Ademas, Carr et al. (1997) encontraron que la
sensibilidad in vitro de la AChE cerebral de G. affinis por exposicion a CPF-ox6n es inferior
a la de otras especies (M. salmoides, L. macrochirus y N. crysoleucas). Esto sugiere que
las diferencias que encontraron en la mortalidad de estas especies después de una
exposicion ambiental a CPF, se debe principalmente a las diferencias en la sensibilidad
de la AChE cerebral a CPF-ox6n. En este sentido, a pesar de que C. decemmaculatus y
G. affinis son especies estrechamente relacionadas, la AChE de homogenatos de G.
affinis mostré una menor sensibilidad al CPF-ox6n que la de C. decemmaculatus. Por lo
tanto, la respuesta diferencial observada en la exposicién in vivo podria deberse a la

mayor sensibilidad a CPF-ox6n de la AChE cerebral de C. decemmaculatus.

Por otro lado, se realiz6 un analisis exploratorio para dilucidar si existe un mecanismo de
inhibicion directo de AChE por la exposicion a PMG en C. decemmaculatus. Los ensayos
in vitro de exposicibn a PMG no mostraron una inhibicibn de la enzima a las
concentraciones estudiadas. Resultados similares fueron reportados en moluscos de la
especie Phyllocaulis soleiformis (da Silva et al., 2003). Sin embargo, otros autores han
reportado la inhibicion del 50% de la actividad de AChE en los peces Jenynsia multidentata
y Danio rerio por exposicion in vitro a 0,62 y 6,67 mM PMG, respectivamente (Sandrini et
al., 2013). No obstante, el efecto de inhibiciébn observado por estos autores podria deberse
a un cambio de pH en las concentraciones de PMG utilizadas debido a su comportamiento

acido/base que afectan la actividad de la enzima.

Asimismo, se evalué si existe un mecanismo de inhibiciébn directo del acido
aminometilfosfonico (AMPA), el principal metabolito del glifosato, sobre la actividad de
AChE. La exposicion a AMPA no produjo inhibicion de la actividad de AChE en ninguno
de los tiempos de exposicion para ninguna de las concentraciones ensayadas en C.
decemmaculatus. No se encontraron estudios previos en peces que reporten efectos de

AMPA sobre AChE en exposiciones in vitro. Sin embargo, Kwiatkowska et al. (2014) y
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Wang et al. (2022) han informado una inhibicién superior al 80% en eritrocitos humanos
incubados durante 1 h con AMPA (0,50 y 5 mM). Estos autores afirman que los resultados
posiblemente se deben a una inhibicion no competitiva de esta enzima a diferencia del

mecanismo descripto para otros compuestos organofosforados.

Los resultados obtenidos en esta Tesis sugieren que los mecanismos involucrados en la
disminucion de la actividad de AChE en la exposicion in vivo a PMG serian indirectos.
Monserrat et al. (2007) han sefialado que la exposicién a plaguicidas puede generar el
aumento de especies reactivas de oxigeno. Cuando las defensas antioxidantes no pueden
contrarrestar el aumento de especies reactivas de oxigeno se genera el estrés oxidativo.
Diferentes autores han propuesto al estrés oxidativo como una via inespecifica presente
en diferentes escenarios de toxicidad en peces expuestos a plaguicidas (Parvez y
Raisuddin, 2005; Monteiro et al., 2006; Kavitha y Venkateswara Rao, 2008, Wang et al.,
2022).

2.7. Conclusiones

La actividad de AChE resultdé un biomarcador sensible para la exposicién a glifosato
(PMG) vy clorpirifés (CPF) en C. decemmaculatus, un teleésteo nativo que se propone
COMO una especie promisoria para bioensayos de toxicidad y estudios de biomonitoreo.
Los resultados son una contribucion ya que son pocos los estudios relacionados con estos
contaminantes en concentraciones ambientalmente relevantes como las ensayadas en el

presente trabajo.

Aunque el mecanismo de accién del PMG como herbicida no es inhibir a la enzima AChE,
los resultados de este trabajo demuestran que la exposicion in vivo de C.
decemmaculatus, a este herbicida, causa una disminucion de la actividad de la enzima,
siendo el efecto dependiente de la concentracion. A la vez, pudo determinarse que existe
una potencial reversibilidad de los efectos sobre la actividad de AChE, tanto para la

exposicion a PMG como a CPF.

La inhibicion de AChE por exposicion in vivo a CPF difiere entre G. affinis y C.
decemmaculatus, siendo esta ultima la especie mas susceptible a la exposicion a este

insecticida OP. Las Clso de la actividad de AChE determinada para la exposicion in vitro
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al metabolito activo clorpirifés oxédn (CPF-ox6n) mostré una sensibilidad diferencial entre
estas dos especies, presentando la enzima de C. decemmaculatus mayor sensibilidad que
la de G. affinis. Los resultados obtenidos son consistentes con la posibilidad de que la
diferencia observada entre las dos especies en la exposicion in vivo pueda deberse a una

diferencia de la sensibilidad de la enzima a CPF-oxon.

En cuanto al PMG y su metabolito AMPA, se decart6 la existencia de un mecanismo
directo de inhibicién. Para identificar las posibles causas del efecto sobre la actividad de
AChE en C. decemmaculatus por exposicion in vivo a PMG se debe estudiar el

metabolismo del contaminante asociado a los mecanismos indirectos involucrados.
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Capitulo 3



Capitulo 3. Evaluacién de los efectos de la exposicion a plaguicidas
organofosforados sobre parametros de estrés oxidativo en Cnesterodon

decemmaculatus

3.1. Introduccion

3.1.1. Plaguicidas organofosforados y mecanismos de induccién de estrés oxidativo

Los plaguicidas, entre ellos los organofosforados, pueden generar un desbalance de
oxido-reduccion celular entre la produccion de moléculas de alto poder oxidante derivadas
del oxigeno (especies reactivas de oxigeno, EROs) y las defensas antioxidantes, con las
gue cuentan todos los seres vivos. Cuando esta alteracion del equilibrio causa dafio a
macromoléculas debido a la mayor produccion de EROs, se considera que el organismo
se encuentra en una situacion de estrés oxidativo. En este contexto, el dafio celular puede
ocasionarse a partir de la peroxidacion lipidica de las membranas celulares, inactivaciones

enzimaticas, dafio proteico y al ADN (Regoli 2000; Abele et al., 2012).

Las EROs estan presentes en todas las células y se originan por diversos procesos:
respiracion celular, respuesta a la exposicion a rayos UV, X y gamma, 0 a contaminantes
ambientales, desarrollo de enfermedades, entre otras causas. Entre éstas se encuentran
las especies radicalarias del oxigeno. Estos radicales libres son moléculas o atomos que
poseen uno 0 Mas electrones desapareados en su orbital externo, son muy inestables
debido a que son altamente reactivos. Por esta razén son potencialmente nocivos para

los sistemas biol6gicos (Abele et al., 2012).

La mayoria de los plaguicidas son agentes sintéticos, nuevos para el medio ambiente, por
lo que sus efectos en los sistemas bioldégicos son poco predecibles. Algunos de ellos,
como los insecticidas y herbicidas organofosforados, pueden ser inductores de estrés
oxidativo (Abele et al., 2012). En la Figura 47, se describen algunos mecanismos de

induccioén de estrés oxidativo generado por la exposicion a insecticidas organofosforados.
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Figura 47. Algunos mecanismos de induccién de estrés oxidativo generado por la exposicién a
insecticidas organofosforados. Tomado y modificado de Abele et al. (2012).

Los insecticidas organofosforados pueden producir diferentes efectos en los organismos
expuestos, entre ellos estrés oxidativo. Esto se ha descripto relacionado con el efecto
especifico de inhibicion de AChE (descripto en el apartado 2.1.2 Capitulo 2). La ruptura
de la sefializacién neuronal propicia la entrada intracelular de Ca?*, lo que desencadena
la activacion de enzimas proteoliticas y de Oxido nitrico sintasa, y la generacién de

radicales libres que pueden desencadenar estrés oxidativo.

Por otro lado, en relacion con las vias indirectas del modo de accion, se han determinado
gue algunos plaguicidas organofosforados al entrar en contacto con las células pueden
alterar el equilibrio entre la generacion y eliminacion de EROs, lo cual puede resultar en
estrés oxidativo (Abele et al., 2012). Los herbicidas organofosforados pueden presentar
diferentes mecanismos de accion en los organismos. Algunos son capaces de entrar en
ciclos redox, lo que puede conducir a un mayor nivel de EROs por autooxidacion y causar
estrés oxidativo. Otros herbicidas no ingresan directamente en los ciclos redox, sino que
inhiben enzimas antioxidantes ejerciendo su mecanismo de accion mediante la induccion
del estrés oxidativo, a través de la inhibicion de enzimas antioxidantes como la SOD y la
CAT (Abele et al., 2012; Lushchak, 2011). Algunos autores han informado la induccién de

estrés oxidativo en especies acuaticas no blanco (peces y bivalvos), después de la
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exposicion a formulados comerciales de glifosato (Glusczak et al., 2007; lummato et al.,
2018). Sin embargo, las vias involucradas en los mecanismos de toxicidad en los
escenarios de exposicion de peces dulceacuicolas al glifosato como principio activo, y el
posible rol del estrés oxidativo en los mismos, aln no se encuentran completamente

dilucidadas.

3.1.2. Especies reactivas de oxigeno (EROSs)

e Anidn superoxido (O27). Formado en reacciones de autooxidacion, mediadas por
varias enzimas entre ellas, las oxidasas como: xantina oxidasa y la ciclooxigenasa. La
principal produccion del radical superéxido es en la mitocondria a partir de la cadena
respiratoria. Este anion es un nucledfilo activo, y es capaz de reaccionar con moléculas

cargadas positivamente (Pisoschi y Pop, 2015).

e Perb6xido de hidrogeno (H202). En su mayoria es formado a partir de la
dismutacion del Oz 6 por accion de oxidasas a través de la transferencia de dos electrones
a oxigeno molecular (Pisoschi y Pop, 2015). Aunque el H2O2 no es un radical libre, tiene
una gran lipofilicidad que le permite atravesar las membranas celulares y reaccionar con
el Oy En presencia de metales de transicion, para generar EROs mas téxicas como el
radical hidroxilo. ElI H.O, puede degradar los grupos hemo de las proteinas, inactivar

enzimas, actuar sobre lipidos y oxidar al ADN (Timbrell, 2009).

e Radical hidroxilo (OH). Presenta una alta reactividad lo que lo hace muy
peligroso y, ademas, presenta un tiempo de vida muy corto, ya que reacciona
inmediatamente (Kunter et al., 2019). Debido a su gran poder oxidante puede actuar sobre
el ADN, proteinas y lipidos (Halliwell, 2011). El OH-, puede ser producido principalmente
por dos reacciones. La primera es conocida como la reaccion de Haber-Weiss, que
consiste en la oxidacion del anién superéxido y la reduccién de un metal de transicién
como el hierro y la segunda es la reaccion de Fenton, que es la descomposicion del

peroxido de hidrogeno catalizada por un metal de transicion (Abele et al., 2012).

e Radical peroxilo (ROOY). Este radical es relativamente estable, con una vida
media en el rango de segundos. Estas moléculas pueden difundir desde su sitio de

formacion y transportar el radical o funcion oxidante hacia otros sitios blancos. El ROO
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Se forma a partir de una reaccién en tres etapas: la primera es la iniciacibn donde un
radical se forma a partir de una especie quimica estable no radical, se genera a partir de
un agente oxidante que es capaz de abstraer un atomo de hidrégeno de un agente
reductor. Y la segunda etapa es la de propagacion, donde un radical libre reacciona con
una molécula estable, se forma un nuevo radical a partir de la reaccién entre el radical
obtenido en la primera etapa (iniciacion) y una molécula. La ultima etapa es la finalizacion,
donde dos radicales libres comparten sus electrones desapareados y originan un producto
estable (Nonell y Flors, 2016).

e Oxigeno Singulete (*O,). Existen dos formas de oxigeno singulete: la sigma (3)
gue es el radical libre, debido a que conserva los dos electrones desapareados en los
orbitales moleculares externos 21*, y la delta (A), el cual también posee dos electrones,
pero apareados en un solo orbital 21*. El 'O, se genera por la absorcién de energia por
la molécula de oxigeno en estado triplete (*0.), dando lugar al cambio de spin de uno de
los electrones desapareados de los orbitales m* 2p. El 1O, presenta una mayor capacidad

oxidante que la del 20O, (Nonell y Flors 2016).

3.1.3. Defensas Antioxidantes

Se ha demostrado la existencia de diferentes mecanismos de defensa antioxidante ante
el dafio oxidativo generado por las EROs. Estan formados, entre otros, por sistemas
enzimaticos (superéxido dismutasa -SOD-, catalasa -CAT-, glutation-S-transferasa -GST)
y ho enzimaticos (vitaminas C, E y glutation -GSH-). Estas defensas han sido utilizadas
como biomarcadores de contaminacion mediados por el estrés oxidativo e inducidas por
la exposicién a xenobidticos (Sies et al., 2017). En la Figura 48 se muestra un esquema

general de algunas de las reacciones involucradas en la neutralizacion de las EROs.
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Figura 48. Esquema general de reacciones quimicas correspondientes a los mecanismos de
defensas antioxidantes enzimaticos y no enzimaticos. Oz: oxigeno; Oz: Anién superoxido; SOD:
superoxido dismutasa, H202: peroxido de hidrégeno; CAT: catalasa; HO": radical hidroxilo; R':

radical; ROO": radical peroxilo; ROOH: Hidroperoxido orgénico; ROH: alcohol; GPx: glutation
peroxidasa; GR: glutatién reductasa; GST: glutation-S-transferasa; GSH: glutation reducido;
GSSG: glutation oxidado.

Los cambios de los biomarcadores permiten evidenciar el impacto de la exposicion y el
efecto de los contaminantes en los organismos (Colin et al., 2016). A los fines particulares
de esta Tesis se centr6 el estudio en los antioxidantes enzimaticos SOD, CAT y GSTy el

antioxidante no enzimatico: GSH.

3.1.3.1. Antioxidantes enzimaticos

. Superoxido dismutasa (SOD). Es una metaloenzima con varias isoformas, entre
ellas: Cu/zZn-SOD presentes en el citoplasma y Mn-SOD que se encuentra en la
mitocondria, en los peroxisomas, en el citosol, en los lisosomas y en el espacio

extracelular (Patlevi€ et al., 2016). Su funcion es acelerar la dismutacién del O,

20, +2H"——> H0; + O3
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El H20- producido por la SOD, en presencia de metales de transicion, puede ser precursor

de una especie mas reactiva, el OH-.

. Catalasa (CAT). Esta enzima es una de las principales en los mecanismos de
detoxificacion a partir de la eliminacion de las EROs. En vertebrados esté localizada
principalmente en peroxisomas y en mitocondrias (Hermes-Lima, 2004; Schlenk, 2005;
Patlevi€ et al., 2016) y dismuta al peroxido mediante la siguiente reaccion:

2H,0, —> 02+ 2 H0

o Glutatién-S-transferasa (GST). La transformacion o metabolizacion de los
xenobidticos consiste en 2 fases, la fase I: en la que los xenobidticos se convierten en
metabolitos mas polares y la fase II: conocida como la fase verdadera de detoxificacion,
cuya funcién es conjugar los productos del metabolismo directamente con otras moléculas
enddgenas polares, para su rapida eliminacion en orina. La GST es una familia de enzimas
de la fase Il, que provee proteccién celular contra los efectos toxicos de una amplia
variedad de xenobidticos. Su rol es la detoxificacién de productos del estrés oxidativo que
surgen de la oxidacién de lipidos, proteinas y acidos nucleicos. La GST permite proteger
a la célula mediante la conjugacion del GSH a sustratos electrofilicos, generando
compuestos menos reactivos y mas solubles, facilmente eliminados de la célula a través

de transportadores de membrana especificos (Hermes-Lima, 2004).

3.1.3.2. Antioxidantes no enzimaticos

o Glutatién. El GSH es un tripéptido formado por glutamato, cisteina y glicina, su

funcién antioxidante esta determinada por el grupo sulfuro acido (-SH) de la cisteina.
Puede reaccionar con el oxigeno singulete (*Oz), el O Y el OH, dos de los cuales (*Oz;

OH) actian sobre los acidos grasos poliinsaturados. Su principal rol fisiolégico es la
proteccion celular, pero también es importante su funcién en el metabolismo, biosintesis,

transporte y comunicacion celular (Van der Oost et al., 2003).
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3.1.4. Daio oxidativo

El estrés oxidativo puede ocasionar diferentes efectos deletéreos en los organismos como
aumento de la peroxidacion lipidica, inhibiciébn enzimatica, oxidacién de hormonas, dafios

en el ADN, entre otros efectos adversos (Pandey et al., 2011; Huang et al., 2020).

. Peroxidacion lipidica. Los lipidos peroxidados forman hidroperéxidos lipidicos
(LOOH) que pueden seguir dos vias metabolicas: a) reduccion de LOOH por 1 e
(catalizada por Fe?*), que da lugar a la formacién del radical epoxialilico peroxilo (OLOO)
el cual, ingresa a la cadena de propagacion de radicales libres interactuando con un &cido
graso poliinsaturado. B) reduccion por la GSH-peroxidasa a alcoholes (Timbrell, 2009;
Girotti y Korytowski, 2016).

3.2. Hipotesis

Los plaguicidas organofosforados CPF y PMG son contaminantes presentes en los
cuerpos de agua superficiales aledafios a zonas con actividad agropecuaria. Ambos
plaguicidas pueden inducir estrés oxidativo, ocasionando efectos adversos sobre especies

acudaticas como los peces de agua dulce.

3.3. Objetivos especificos

e Determinar parametros de defensas antioxidantes (CAT, SOD y GSH); y
alteraciones de la enzima detoxificante (GST) en un teledsteo nativo (Cnesterodon
decemmaculatus), después de la exposicion al herbicida glifosato y al insecticida

clorpirifés.

e Evaluar dafios a nivel celular a partir de la peroxidacion lipidica, en Cnesterodon

decemmaculatus, después de la exposicion a glifosato y a clorpirifos
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3.4. Materiales y métodos

3.4.1. Organismo de ensayo: Cnesterodon decemmaculatus

Los ejemplares de C. decemmaculatus fueron recolectados en la estacion hidrobiolégica
de Chascomdus, considerado como un sitio con bajo impacto antrépico, alejado de la
actividad agricola e industrial. En el Anexo 9 se describen los parametros fisicoquimicos
gue se determinaron in situ y en el laboratorio después de haber realizado la campafia.
Ademas, se cuantificaron plaguicidas y metales utilizando las mismas metodologias
descritas en el Capitulo 1 apartado 1.4.4.y 1.4.5.

Los niveles de los parametros fisicoquimicos y las concentraciones de metales no
superaron en ninguno de los casos los niveles guia establecidos por la Subsecretaria de
Recursos Hidricos de la Nacion para la proteccion de la vida acuatica.

Una vez capturados los peces, los mismos se aclimataron por un periodo de 15 dias en
el Bioterio de Animales No Tradicionales de la Facultad de Ciencias Exactas y Naturales
de la Universidad de Buenos Aires (BANT, FCEN-UBA) en agua del estanque sitio del
muestreo, y durante un mes se reemplazé paulatinamente por AMD hasta alcanzar el
100%. ElI AMD fue preparado segun protocolo US EPA (1993) descrito en el Capitulo 2
apartado 2.4.2.1. Los peces se mantuvieron en acuarios de vidrio, en condiciones de
temperatura y luz controladas (23 + 1°C, fotoperiodo 12 L:12 O), aireacion constante, y

fueron alimentados con comida comercial Tetra Fin®, finamente molida.

3.4.2. Bioensayos agudos de exposicién a concentraciones subletales de glifosato
y clorpirifés, para la determinacion de efectos en pardmetros biomarcadores de

estrés oxidativo, en C. decemmaculatus.

Para determinar efectos sobre biomarcadores de defensas antioxidantes, detoxificacion y
estrés oxidativo en C. decemmaculatus después de la exposicion a PMG y CPF, se
realizaron bioensayos semiestaticos agudos de 96 h siguiendo lo establecido por la Norma
IRAM 29112 (2008). Las concentraciones ensayadas fueron de 1y 10 mg PMG x Lty 1

y 5 ug CPF x L%, las cuales se seleccionaron teniendo en cuenta las concentraciones mas
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altas reportadas en bibliografia para cuerpos de agua superficial, y las cuantificadas en el

arroyo de la subcuenca Las Catonas, monitoreado en el desarrollo de esta Tesis.

Para los ensayos de exposicidén, 48 h previas al bioensayo se seleccionaron, del stock,
hembras de aproximadamente 2,7 - 3,0 cm de longitud total y se distribuyeron en
recipientes de material plastico inerte de polipropileno. Se colocaron 4 ejemplares por
recipiente, en 500 mL de AMD, manteniendo unarelacién de 1 g x L. Los animales fueron
aclimatados en AMD bajo condiciones controladas de temperatura (23 + 1°C) y
fotoperiodo 12 L:12 O y se mantuvieron sin alimentacién durante 24 h previas al
bioensayo.

Las soluciones de PMG (1 y 10 mg PMG x L) se prepararon por dilucion con AMD de
una solucién madre de 200 mg PMG x L*, la cual se sonicé para garantizar su total
disolucién. Los medios de exposicion a CPF (1y 5 ug CPF x L) se prepararon a partir de
una solucién madre de 1.000 mg CPF x L en etanol, por dilucién con AMD. Se verificé y
se ajusté el pH, con NaOH 4 M, de todos los medios, de tal manera que coincidieran con

los valores del control.

Una vez preparadas las soluciones, a los recipientes que contenian los peces se les
asigno al azar un tratamiento: control con AMD, control con AMD-EtOH, PMG (1 y 10 mg
PMG x L)y CPF (1y 5 pug CPF x L), cada uno con sus respectivos duplicados. Los
recipientes fueron parcialmente cubiertos, para minimizar la evaporacion y mantener las
concentraciones constantes. Transcurridas las 48 h de exposicién, se renovaron
completamente los medios. Se tomaron alicuotas de todas las soluciones de los medios
a to, tsen previo y posterior al recambio y tesn, las cuales fueron conservadas a -20°C, para
la posterior determinacion de las concentraciones analiticas de los plaguicidas. En la

Figura 49 se muestra el disefio experimental.
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5 hembras (tamafioc homogéneo) por recipiente.

Medio AMD (pH = 7,4-7,8; dureza 80-100 mg CaCO; x L, alcalinidad 60-70 mg CaCO; x L1).
Aclimatacion previa a 48 h en camara.

Exposicion a concentraciones subletales.

CONTROL (AMD) | [[PMG] (1 mg x L")  [[PMG] (10 mg * L")

S oY S oY
Sy Sy

o |\
* 96 h de exposicién » Sin aireacion
* Sin alimentacidn * Recambio de medioalas 48 h

Figura 49. Disefio experimental de bioensayo semiestatico agudo de exposicién in vivo de C.
decemmaculatus a concentraciones subletales de PMG y CPF.

3.4.3. Preparacién de homogenatos

Finalizado el tiempo de exposicién (96 h) se prepararon homogenatos de la fraccion
anterior, media y posterior de las hembras utilizadas en los bioensayos. En distintas
alicuotas de estos homogenatos, se determiné el contenido de proteinas, parametros de
defensas antioxidantes (CAT, SOD y GSH), marcadores de estrés oxidativo (peroxidacion
lipidica (TBARS) y actividad de la enzima detoxificante (GST), como se describe en el

apartado 3.4.4 de este Capitulo.

Los peces fueron anestesiados por inmersion en agua-hielo por 2 - 3 min. Luego de
alcanzar su inmovilidad, se colocaron sobre una plancha de parafina refrigerada y se
secciond la médula con tijera de punta fina. Se hizo la diseccion en tres fracciones
corporales: anterior (que corresponde a la cabeza); media (tejido muscular y visceras) y

posterior (tejido muscular). En la Figura 50 se muestran los tres cortes de diseccion. Las
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fracciones corporales se pesaron en balanza analitica (+ 0,01 mg). Las muestras se

homogeneizaron con homogeneizador teflén-vidrio (20 golpes a 3.000 rpm).

1
1
h
1
.'I
I
[
v

Figura 50. Diseccion de C. decemmaculatus. FA: Fraccion anterior, FM: Fraccion media y FP:
Fraccion posterior.

Los homogenatos de la FA y FP fueron preparados en buffer KzHPO,4 0,1 M (pH 8,0) y FM
en buffer post-mitocondrial (BHPM como se detalla en la Figura 51). Para los
homogenatos en lo que se determind CAT y GSH se utilizaron los mismos buffers, pero
con Tritén X100 (Tx100) al 1%. El volumen del buffer (mL) fue calculado multiplicando el
peso (g) por un factor de 15 para la fraccién anterior y media y un factor de 10 para la
posterior. Luego los homogenatos se centrifugaron a 10.000 g a 4°C durante 15 min en
una centrifuga eppendorf y se descarté el pellet. buscar como se dice pellet

Todos los homogenatos se guardaron a -20°C para las determinaciones enzimaticas y no

enzimaticas realizadas en las subsiguientes semanas.

En la Figura 51 se muestra un esquema de los diferentes tipos de homogenatos que se
realizaron para las distintas fracciones corporales, los buffers que se utilizaron y las
determinaciones que se realizaron con cada uno de ellos. La metodologia utilizada para

dichas determinaciones se describe en el siguiente apartado.
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Soluciones
Buffers:

AL

Buffer fosfato Buffer fosfato Buffer BHPM
0,1 M (pH 8,0) 0,1 M (pH 8,0) (PH7,4)
Con tritén X100

al 1%

Buffer fosfato 0,1 M (pH 8,0): K,HP0,0,2M, KH,PO, 0,2M
Buffer post-mitocondrial (BHPM) (pH 7,4):NaH.PO, 0,1 M, KCl: 0,15M, EDTA: 1 mM,
DTT: 1 mM y glicerina 10% v/v

Preparacion de

homogenatos: '
'
v
| 1
Fraccién anterior Fraccion posterior
(cabeza) (visceras y musculo) (masculo)
Homogenatos Homogenatos Homogenatos
Buffer fosfato Bufter fostato Buffer BHPM Buffer fosfato gt:w‘:r( 1(:::1:’:;
0,1 M (pH 8,0 y pH B,
SAMpHE con mxtgn x1o)o (PHT74) oM ‘w 8,0) con tritén X100

al 1% al 1%

| | I

onminscines| l l l l l

Contenido de Contenido de Contenido de Contenido de Contenido de Contenido de

Proteinas, Proteinas, Proteinas, Proteinas, Proteinas, Proteinas,
TBARS, GST, CAT, GSH TBARS, GST, CAT, GSH TBARS, GST, GSH
SOD SOD SOD

Figura 51. Esquema de la preparacién de homogenatos para las diferentes fracciones corporales
segun las determinaciones a realizar.
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En el caso de las fracciones posteriores se homogeniz6 esta fraccion de 2 peces que
habian recibido igual tratamiento cuando el peso del tejido determinaba un volumen de

homogenato que resultaba insuficiente para realizar las determinaciones programadas.

3.4.4. Determinacion de biomarcadores de defensas antioxidantes y marcadores de

estrés oxidativo

Para evaluar alteraciones en los niveles de las defensas antioxidantes, actividad de la
enzima detoxificante y marcadores de estrés oxidativo (CAT, SOD, GSH, GST y TBARS),
se pusieron a punto 5 técnicas de mediciones utilizadas previamente para otros
organismos en el Laboratorio de Enzimologia, Estrés Oxidativo y Metabolismo (LEEM-
INQUIBICEN) y en el caso SOD se utiliz6 el protocolo propuesto por Cochén et al. (2007).
Para las mediciones enziméticas se realizaron ensayos preliminares variando las
alicuotas de homogenato de cada fraccion corporal para determinar el rango de linealidad.
Para la determinacién del contenido de TBARS (Thiobarbituric Reactive Species) se
ensayaron diferentes tiempos de incubacion seleccionando el tiempo de reacciéon que
garantizaba la maxima formacion del complejo. Para los niveles de glutation total se
prepararon los homogenatos utilizando buffers con Tx100 al 1%, metodologia utilizada por
otros autores en peces (Hasspieler et al.,, 1994; Lima et al., 2006), y se ajustaron los

volimenes de homogenato y de DTNB considerando el rango de la curva de calibracién.
3.4.4.1. Actividad de la enzima catalasa

Para determinar la actividad CAT, se utilizé la técnica de Baudhuin et al. (1964), en la cual
se sigue espectrofotométricamente el decaimiento de la absorbancia debida a la

descomposicion del H.O, a A = 240 nm (Figura 52).

Catalasa
2 H202 —>2 HQO + 02

Figura 52. Determinacién de la actividad catalasa (CAT) a partir de la descomposicién del
perdxido de hidrégeno, el cual se determind por espectrofotometria UV-Visible a 240 nm.

Las determinaciones se realizaron sobre los sobrenadantes de los homogenatos de la
fraccion anterior y media, preparados utilizando buffers con Tx100 al 1%. Las mediciones

se realizaron en cubetas de cuarzo, utilizando alicuotas de 30 yL de homogenato y 0,965
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mL de buffer fosfato NaH.PO4,50 mM (pH 7,2), a las que se adicion6 5 pL H,O, 2M. Los
cambios en la absorbancia se registraron a 240 nm cada 4 seg durante 1 min. La actividad
se calculé como pmoles de H,O: hidrolizado x min x mg™ proteina. El coeficiente de
extincion molar es 40 M* x cm™. La actividad de la enzima catalasa se calcul6 como

umoles de H,O: hidrolizado x mint x mg proteina™.

3.4.4.2. Actividad de superoxido dismutasa

La actividad de SOD fue determinada en los sobrenadantes de todas las fracciones
corporales, mediante la autooxidacion de la epinefrina a adrenocromo (A = 485) En la

Figura 53 se muestra la reaccion.

Hy0,

SOD

OH . /
O, o)
o
\ J
4’

HO o
OH
OH
Adrenalina Anion superéxido Adrenocromo
(Epinefrina) Cromoforo naranja-rosa

A=485 nm

Figura 53. Determinacion de la actividad superéxido dismutasa (SOD) a partir de la inhibicién
de la autooxidacion de la epinefrina, la cual se determind por espectrofotometria UV-Visible a 485
nm.

Se utilizd la metodologia propuesta por Cochon et al. (2007). Se utilizaron diferentes
volumenes de homogenato, llevando a 1 mL con buffer carbonato de sodio 50 mM (pH
10,2) con EDTA 10 mM y adicionando 50 pL de epinefrina 10 mM. El volumen final de la

reaccion fue 1,05 mL.

El resultado se expres6 como unidades SOD, definiendo 1 unidad SOD como la cantidad

de SOD requerida para causar la inhibicion del 50% de la reduccion fotoquimica del NBT.
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La actividad especifica (AE) queddé expresada como (U) = nmoles x mint x (mg

proteinas)™.

3.4.4.3. Contenido de glutatién total

La determinacion del contenido de GSH se realiz6 a partir del método desarrollado por
Anderson (1985) y Okamoto et al. (2001), el cual consiste en la oxidacion secuencial de
GSH por DTNB (acido 5,5 -ditiobis-2-dinitrobenzoico) dando TNB (acido 5 tio-2-

nitrobenzoico), cuya absorbancia se mide a A = 412 nm. En la Figura 54 se muestra la

reaccion.

L

OH
DTNB GSH H‘/
(acido 5,5 -ditiobis-2-dinitrobenzoico)

O

N
|

s oA

HO TNB
(acido 5-tio-2-nitrobenzoico)
0N Disulfuro Croméforo amarillo
2 A=412 nm

Figura 54. Determinacién de contenido de glutatién total (t-GSH) a partir de la oxidacion
secuencial de GSH por DTNB, la cual se determiné por espectrofotometria UV-Visible a 412 nm.

A los sobrenadantes de los homogenatos obtenidos con buffer con Tx100 1%, se los
acidificd6 con &cido sulfosalicilico 10%, en una relacion 1:0,5 (homogenato: &cido
sulfosalicilico) para que precipitaran las proteinas. Luego se centrifugé a 11.000 g, a 4°C

durante 10 min.
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Para la determinacion de GSH se utilizaron 200 pL del sobrenadante de la fraccidn anterior
o del posterior y 100 uL de la media, completando el volumen de 665 uL con buffer fosfato
de sodio 0,143 M (pH 7,5) con EDTA 6,3 mM. Se agreg6 335 uL de DTNB (4cido 5,5"-
ditiobis-2-dinitrobenzoico 6 mM en buffer fosfato de sodio arriba mencionado) y se agitd
utilizando un vortex para la mezcla de la solucién. Se incub6 a temperatura ambiente por

30 miny se ley6 la absorbancia a 412 nm.

El contenido de GSH se determind a partir de una curva de calibracién generada con GSH
1umol x mL? en &cido sulfosalicilico 10 %, con alicuotas para completar las siguientes
concentraciones: 5, 10, 15y 20 6 5, 10, 20, 30 y 40 nmoles, segun el rango de las
concentraciones a determinar. Los resultados se expresaron en nmol GSH x mg

proteina™. Se verificé que la curva no cambiara al utilizar buffer Tx100 al 1%.
3.4.4.4. Glutation-S-Transferasa

Para determinar la actividad GST, se utiliz6 el método de Habig et al. (1974). La
determinacion se realizé a partir del reactivo 1-cloro-2-4-dinitrobenceno (CDNB), el cual
en presencia de GSH forma GS-dinitrobenceno (GS-DNB), que se mide a A = 340 nm. En

la Figura 55 se describe la reaccion.

o] SG

e L GST T w
u I
o o

=
=

D C
CDNB GS-DNB
(1-cloro-2 4-dinitrobenceno) (GS-dinitrobenceno)
A=340 nm

Figura 55. Determinacion de la actividad glutation S-transferasa (GST). Esta metodologia se
basa en la reaccion catalizada por la GST entre el GSH (GSH) y el reactivo 1-cloro-2,4-
dinitrobenceno (CDNB), formando GS-dinitrobenceno (GS-DNB) que se determiné por
espectrofotometria UV-Visible a 340 nm.

Se midi6 la actividad GST del sobrenadante de los homogenatos, utilizando alicuotas de
30 uL para todas las fracciones. En cubeta de cuarzo se agreg6 950 uL de buffer fosfato
KH2PO, 100 mM (pH 6,5), 10 pL de GSH 100 mM en buffer fosfato KH,PO. (pH 6,5) y 10

pL de CDNB (1-cloro-2-4-dinitrobenceno 100 mM en etanol absoluto) como sustrato. Se
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homogenizé la mezcla por inversidon. Luego se registré el aumento en la absorbancia a
340 nm durante 5 min a intervalos de 16 seg. El coeficiente de extincién molar es 9,6 mM*
x cm, Los resultados se expresaron como pmoles de CDNB conjugado formado x min?t

x mg proteina™.

3.4.4.5. Estimacién de los niveles de peroxidacion lipidica (contenido de TBARS)

Para estimar el contenido de TBARS, se utilizé el protocolo de Wills (1987), en el cual se
monitorea la formacion de un compuesto coloreado (color rosado) a 535 nm por reaccion
del malondialdehido (MDA), producto mayoritario de la degradacion oxidativa de lipidos,

con el acido tiobarbitdrico (TBA). En la Figura 56 se muestra la reaccion.

OH OH
f\N : // \“\_ ¥ f\N
| /\\//\.\ |
0 0
HO “N’L\SH HO “N’J\SH

TBA MDA TBA
(acido tiobarbitlrico) (malondialdehido) {Acido tiobarbit(rico)

VAN

2 H,0

H

S N OH HO N 5
"\\ N

i e \‘\ \\
OH OH
TBARS
(MDA-TBA)
Cromoforo rosa
A= 535 nm

Figura 56. Determinacion de la peroxidacién lipidica (TBARS). El método se basa en la
reaccion del acido tiobarbittrico (TBA) con malondialdehido (MDA) y otros aldehidos no saturados.
Una molécula de MDA reacciona estequiométricamente con dos moléculas de TBA. El complejo
TBARS se determind por espectrofotometria UV-Visible a 535 nm

A una alicuota de 175 pL de homogenato de la fraccion anterior o del posterior, y de 81
puL de homogenato de la fraccion media mas 94 uL de buffer fosfato K.HPO, 0,1 M (pH
8,0), se les agregd 0,7 mL de reactivo (acido tricloroacético 15% (v/v), acido tiobarbittrico
0,375% (p/v), HCI 0,25 M y butilhidroxitolueno 680 uM). La mezcla se calent6é durante 45

min (fraccién anterior) y 60 min (fraccion media y posterior) a 100 °C. Las proteinas
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precipitadas se separaron por centrifugacién a 11.000 g, a temperatura ambiente durante
10 min. Se midi6 la absorbancia de los sobrenadantes a A = 530 nm. El coeficiente de

extinciéon molar usado fue 1,56 x10° M x cm™.

Los resultados se expresan como nmol TBARS x (mg de proteina) 1.

3.4.4.6. Determinacion de la concentracion de proteinas tisulares

El contenido de proteinas se evalu6 cuantitativamente mediante el método de Lowry et al
(1951). Este método se basa en la deteccion del color azul que se genera al reaccionar el
complejo proteina-cobre con el reactivo de Folin-Ciocalteu. Esta coloracion presenta una
absorbancia maxima a 650 nm. La metodologia utilizada fue descrita en el Capitulo 2. Los

valores se expresaron como mg de proteinas x (mL homogenato)™.

3.4.5. Andlisis estadistico

En todos los casos los pardmetros se informaron indicando la media £ ESM (n= nimero
de valores promediados). Para el andlisis de las defensas antioxidantes y la peroxidacién
lipidica, tanto para la comparacién de los niveles basales entre las fracciones corporales
como para la comparacion entre los tratamientos y el grupo control, se aplico el test
ANOVA unifactorial. Se emple6 el test de SHAPIRO-WILK para el estudio de normalidad
de los datos obtenidos y el test de LEVENE'’S para el estudio de la homogeneidad de las
varianzas. Ademas, se utilizé el test de TUKEY para la evaluacién de la media. Para
aqguellas variables que no cumplieron con el supuesto de normalidad y homocedasticidad

se aplico el andlisis de Kruskal Wallis y el post test Dunns.

3.5. Resultados

Se analizaron los niveles basales de la actividad de las defensas antioxidantes y
peroxidacion lipidica en hembras de Cnesterodon decemmaculatus durante la estaciéon de
verano. En la Tabla 24 se muestran los valores obtenidos para los diferentes
biomarcadores en la fraccion anterior, media y posterior de organismos control. Los
ejemplares utilizados para esta caracterizacion presentaban una talla de 2,92 + 0,06 cm,
y peso 174 £ 13 mg (N =16).

164



Tabla 24. Parametros morfométricos (Longitud total (Lt) y Peso corporal (Pc)) de ejemplares
hembras de C. decemmaculatus control (no sometidos a exposicion) en los que se determinaron
las actividades CAT, GST, SOD, el contenido de GSH y los niveles de peroxidacion lipidica

(expresada como TBARS) en las diferentes fracciones corporales.

. . _ . . Fraccion
Biomarcador Fraccion anterior Fraccion media posterior
CAT .
{pmoles = min! = mg 46202 271 -
de proteina) P P
t-GSH 55+ 0 3 87+02 76+020
(nmol = mg de
proteina™) n=16 n=16 n=8
SOD 106 +0,7° 27 + 30 71+0,1=
(U = mg de proteina')
n=-16 n=15 n=10
GST 0,070 + 0,004¢ 0,025 + 0,001 0,021 + 0,001
(pmoles = mg de
proteina’) n=16 n=16 n=10
TBARS 0,83 + 0,05 54+ 04 0,40 + 0,02
(nmol = mg de
proteinal) n=16 n=16 n=10

Los valores se expresan como media + ESM. Las letras diferentes indican diferencias significativas
entre fraccion anterior, media y posterior, analizadas para cada parametro, p<0,05.

Los valores de la actividad de la enzima CAT fueron mayores en la fracciébn media con
respecto a la actividad en la fraccion anterior (p<0,05). En el mismo sentido, la actividad
de SOD fue mayor en la fraccién media, presentando diferencias significativas frente a la

fraccion anterior y posterior.

Por otro lado, en los niveles de GSH total no se encontraron diferencias entre la fraccion

media y posterior, pero si se determiné un menor contenido de GSH en la fraccién anterior.

Los niveles de peroxidacion lipidica (TBARS) fueron mayores en la fraccion media,

presentando diferencias significativas con respecto a la fraccién anterior y posterior.

Al analizar los valores de GST, la actividad de la fraccién anterior resulté significativamente

mayor comparada con los niveles de la fraccidn media y posterior.

165



3.5.1. Efecto de la exposicion a plaguicidas organofosforados sobre pardmetros de

estrés oxidativo

Se evaluaron parametros de defensas antioxidantes (CAT, GSH y SOD), un marcador de
estrés oxidativo (TBARS) y alteraciones de la enzima detoxificante (GST), en C.
decemmaculatus después de una exposicidén por 96 h a concentraciones subletales de los

plaguicidas organofosforados objeto de este estudio: 1y 10 mg PMG x Lt;y 1y 5 ug CPF

x L1,

3.5.1.1. Efecto de la exposicion a glifosato sobre parametros de estrés oxidativo en
C. decemmaculatus

En los bioensayos realizados para la determinacion del efecto de la exposicion a glifosato
sobre los biomarcadores de defensas antioxidantes, estrés oxidativo y enzima
detoxificante se emplearon animales de talla homogénea. En la Tabla 25 se muestran los

pardmetros morfométricos de los peces utilizados.

Tabla 25. Pardmetros morfométricos (Longitud total (Lt), Peso corporal (Pc), Factor de condicién
(K)) de hembras de C. decemmaculatus del grupo control y los grupos expuestos a 1y 10 mg PMG
x L1, Los valores se expresan como media + ESM (n=8).

) [PMG] Lt Pc
Bioensayo L K
(mg x L) (cm) (mg)
0 (Control) 2,70+0,03 136 + 13 0,68 + 0,04
Determinacién
1 2,68 £0,02 128 + 14 0,65+ 0,06
CAT y GSH
10 2,66 +0,04 130+ 13 0,68 + 0,06
0 (Control) 3,07 £ 0,05 195+5 0,67 £ 0,02
Determinacién
1 3,02 £ 0,04 175+7 0,64 + 0,02
GST, SOD y TBARS
10 3,05+0,04 190+ 7 0,67 £0,03

No se observaron diferencias significativas entre los parametros morfométricos (L, Pc y
K) (p>0,05), las hembras utilizadas en cada bioensayo resultaron ser de talla homogéneas
entre los diferentes tratamientos. No se observé mortalidad de los peces (0%) en el grupo

control ni en los diferentes tratamientos de los bioensayos.
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3.5.1.1.1. Actividad de catalasa

En la Figura 57 se grafican los valores obtenidos para los grupos control y los grupos

expuestos a 1y 10 mg PMG x L. En ninguna de las fracciones corporales se encontraron

diferencias significativas en la actividad de CAT entre los ejemplares controles y tratados

(p>0,05).
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Figura 57. Actividad de catalasa (CAT) en fracciones corporales de hembras de C.
decemmaculatus expuestos a 1 y 10 mg PMG x L! o mantenidos en medio control durante 96 h.
A: Fraccion anterior. B: Fraccién media. Los valores se expresan como media + ESM (n=8).
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3.5.1.1.2. Niveles de glutation total

Los niveles de GSH para los grupos control y los grupos expuestos a 1 y 10 mg PMG x
L se observan en la Figura 58.
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Figura 58. Contenido de glutatién total (t--GSH) en fracciones corporales de hembras de C.
decemmaculatus expuestos a 1 y 10 mg PMG x L1 o mantenidos en medio control durante 96 h.

A: Fraccioén anterior. B: Fraccion media. C: Fraccion posterior. Los valores se expresan como media
+ ESM (n=8). Los asteriscos indican diferencias significativas respecto al grupo control; ***p<0,001.
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Se evidencié un incremento estadisticamente significativo del 59% (p<0,001) en la
fraccion media para el grupo expuesto a 10 mg PMG x L. En la fraccién anterior y
posterior no se obtuvieron diferencias significativas respecto del grupo control (p>0,05).

3.5.1.1.3. Actividad de glutation-S-transferasa

En la Figura 59 se grafican los resultados obtenidos para la actividad de GST de los grupos
control y los grupos expuestos a 1y 10 mg PMG x L2,
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Figura 59. Actividad de glutation-S-transferasa (GST) en fracciones corporales de hembras de C.
decemmaculatus expuestos a 1 y 10 mg PMG x L1 o mantenidos en medio control durante 96 h.
A: Fraccioén anterior. B: Fraccion media. C: Fraccion posterior. Los valores se expresan como media
+ ESM (n=8). Los asteriscos indican diferencias significativas respecto al grupo control; *p<0,05 y
***n<0,001.

171



Por efecto de la exposicidon a PMG se determin6 un aumento de la actividad de GST que
resultd estadisticamente significativo para la exposicion a 10 mg PMG x L1 del 83%
(p<0,001) en la fraccién media y del 57% (p<0,05) en posterior. Por otro lado, en la fraccién

anterior no se obtuvieron cambios significativos respecto al control.

3.5.1.1.4. Actividad de superéxido dismutasa

En la Figura 60 se presentan los resultados de la actividad SOD obtenidos para los grupos

control y los grupos expuestos a 1y 10 mg PMG x L.
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Figura 60. Actividad de superdxido dismutasa (SOD) en fracciones corporales de hembras de C.
decemmaculatus expuestos a 1 y 10 mg PMG x L1 o mantenidos en medio control durante 96 h.
A: Fraccioén anterior. B: Fraccion media. C: Fraccion posterior. Los valores se expresan como media
+ ESM (n=8).
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La actividad de SOD no presentd diferencias significativas en ninguna de las fracciones
corporales después de la exposicion a 1 y 10 mg PMG x L* respecto al grupo control
(p>0,05).

3.5.1.1.5. Estimacién de procesos de peroxidacién lipidica

En la Figura 61 se grafican los valores de TBARS obtenidos para los grupos control y los

grupos expuestos a 1y 10 mg PMG x L2,
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Figura 61. Niveles de peroxidacion lipidica (TBARS) en fracciones corporales de hembras de C.
decemmaculatus expuestos a 1 y 10 mg PMG x L1 o mantenidos en medio control durante 96 h.
A: Fraccioén anterior. B: Fraccion media. C: Fraccion posterior. Los valores se expresan como media
+ ESM (n=8).
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En los niveles de TBARS no se obtuvieron diferencias significativas en ninguna de las

fracciones corporales después de la exposicidn a las concentraciones de PMG ensayadas

(p>0,05).

3.5.1.1.6. Concentraciones analiticas de glifosato en las soluciones de los

bioensayos

En la Tabla 26 se detallan los valores de las concentraciones analiticas de PMG

determinadas en alicuotas de los bioensayos.

Tabla 26. Concentracion analitica de PMG determinada en alicuotas de los medios de los
bioensayos recolectadas a tiempo inicial, transcurridas 48 h (pre y post recambio) y a tiempo final.
Las concentraciones fueron determinadas por cromatografia liquida de masas /masas con
cuadrupolo y tiempo de vuelo (LC-MS-MS QTOF). Los valores se expresan como media + ESM.

Concentraciones de glifosato en los medios de ensayo

Nominal Inicio de la 48 h 48 h (post 96 h
[PMG] exposicion (previo recambio) [PMG]
Bioensayo mg x L1 [PMG] recambio) [PMG] mg x L1
mg x L* [PMG] mg x L*
mg x L1
A 0 (Control) <05 <05 <05 <05
5 3 <05 <05 <05 <05
§ ('7) 1 1,03+0,02 | 0,95+0,02 | 0,89+0,02 | 0,79 + 0,02
Gé) 8 0,98+0,01 | 0,81+0,01 | 0,95+0,01 | 0,84 +0,02
g % 10 9,88+0,01 | 891+0,01 | 10,10+ 0,02 | 9,25+ 0,01
[oa)
= 9,82+0,02 | 903+£0,01 | 9,88+0,01 | 9,77 +0,02
0 (Control) <05 <05 <05 <0,5
c <05 <05 <05 <05
©
§ 6 1 0,87+0,02 | 0,79+0,01 | 0,93+0,01 | 0,88+0,01
q§) (% 0,91+0,01 | 0,80+0,01 | 0,95+0,02 | 0,89 +0,02
g © 10 9,86 £ 0,01 | 8,38+0,02 | 10,99 +0,02 | 9,72 + 0,02
9,73+£0,02 | 8,97+0,01 | 10,97 +£0,01 | 9,80+ 0,01

Como puede observarse las concentraciones analiticas de PMG resultaron similares a las

nominales. No se observo en ninguno de los tratamientos una disminucion relevante de la

concentracion, después de 48 h del bioensayo, previo al recambio, y luego del recambio
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hasta el final de la exposicidn. La concentracion disminuy6 en promedio un 10% en estos
periodos.

3.5.1.2. Efecto de la exposicion a clorpirifés sobre parametros de estrés oxidativo

En los bioensayos realizados para la determinacion del efecto de la exposicion a clorpirifés
sobre los biomarcadores de defensas antioxidantes, estrés oxidativo y alteraciones de la
enzima detoxificante se emplearon animales de talla homogénea. En la Tabla 27 se
describen los pardmetros morfométricos de los peces utilizados.

Para comprobar que la concentracion de etanol utilizada, como solvente en los
tratamientos de CPF, no causa efecto sobre los parametros analizados, se realiz6 un
control de etanol en AMD a una concentracion equivalente a la presente en la solucién
mas concentrada: EtOH 5 x 10 % (v/v).

Tabla 27. Parametros morfométricos (Longitud total (L), Peso corporal (Pc), Factor de condicion
(K)) de hembras de C. decemmaculatus del grupo control y de los grupos expuestos (1y 5 pug CPF
x L1). Los valores se expresan como media £+ ESM (n = 8).

_ [CPF] Lt Pc
Bioensayo K

(Mg x L) (cm) (mg)
0 (Control) 2,70+ 0,03 136 +£13 0,68 £0,04
Determinacion 0 (Control EtOH) 2,73+£0,04 144 £ 19 0,68 £0,07
CATy GSH 1 2,78 £ 0,05 154 + 14 0,71+£0,05
5 2,70 £ 0,05 134+10 0,68 + 0,06
0 (Control) 3,07 £ 0,05 195+5 0,67 £0,02
Determinacion 0 (Control EtOH) 3,16 £ 0,06 207 7 0,71+ 0,02
GST, SOD y TBARS 1 3,07 £0,04 202+ 14 0,69 £0,05
5 3,02 £ 0,05 184+9 0,67 £0,02

Los valores morfométricos de talla, peso y factor de condicion entre el grupo control y los
tratamientos no presentaron diferencias significativas (p>0,05) verificAndose su

homogeneidad. La mortalidad de los peces del grupo control y los expuestos fue del 0%.
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3.5.1.2.1. Actividad de catalasa

Los niveles de actividad de CAT de la fraccién anterior y media de las hembras de C.

decemmaculatus de los grupos control y los grupos expuestos a 1y 5 ug CPF x Llse

presentan en la Figura 62.
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Figura 62. Actividad de catalasa (CAT) en fracciones corporales de hembras de C.
decemmaculatus expuestos a 1y 5 ug CPF x L't 0 mantenidos en medio control durante 96 h. A:
Fraccion anterior. B: Fraccion media. Los valores se expresan como media + ESM (n= 8). Los
asteriscos indican diferencias significativas respecto al grupo control; **p<0,01 y ***p<0,001.
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No se observaron diferencias significativas de la actividad de CAT en ninguno de las
fracciones corporales entre el grupo control con etanol en AMD vy el grupo control

conteniendo s6lo AMD.

En la fraccion anterior la actividad CAT presentd un aumento significativo del 40 %
(p<0,01) en los organismos expuestos a 1 ug CPF x L'* y del 111% (p<0,001) para la
exposicion a 5 yg CPF x L1,

En la fraccion media la actividad CAT disminuy6 con respecto al control, siendo una
disminucion significativa de un 64 % (p<0,001) para el tratamiento de mayor
concentracion.

3.5.1.2.2. Niveles de glutation total

En la Figura 63 se grafica el contenido de GSH para las diferentes fracciones corporales

obtenido para los grupos control y los grupos expuestos a 1y 5 ug CPF x L,
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Figura 63. Contenido de glutatién total (t--GSH) en fracciones corporales de hembras de C.
decemmaculatus expuestos a 1y 5 ug CPF x L* o mantenidos en medio control durante 96 h. A:
Fraccion anterior. B: Fracciéon media. C: Faccion posterior. Los valores se expresan como media +
ESM (n=8).

180



En ninguna de las fracciones corporales se obtuvieron diferencias significativas (p>0,05)

entre los organismos control y los expuestos a las concentraciones ensayadas.

3.5.1.2.3. Actividad de glutatién-S-transferasa

La actividad de GST para los grupos control y los grupos expuestos a 1y 5 ug CPF x L*

se muestra en la Figura 64.
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Figura 64. Actividad de glutation-S-transferasa (GST) en fracciones corporales de hembras de C.
decemmaculatus expuestos a 1y 5 ug CPF x L* o mantenidos en medio control durante 96 h. A:
Fraccion anterior. B: Fraccion media. C: Fraccién posterior. Los valores se expresan como media
+ ESM (n=8).
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No se obtuvieron diferencias significativas en ninguna de las fracciones corporales para

ninguna de las concentraciones de CPF (p>0,05).

3.5.1.2.4. Actividad de superéxido dismutasa

En la Figura 65 se grafican los resultados obtenidos de la actividad de SOD para los

grupos control y los grupos expuestos a 1y 5 ug CPF x L2,
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Figura 65. Actividad de superdxido dismutasa (SOD) en fracciones corporales de hembras de C.
decemmaculatus expuestos a 1y 5 ug CPF x L't 0 mantenidos en medio control durante 96 h. A:
Fraccion anterior. B: Fraccién media C: Fraccién posterior. Los valores se expresan como media +
ESM (n=8).
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El andlisis estadistico no mostrd diferencias significativas con respecto a los grupos control
en ninguna de las fracciones corporales para ninguna de las concentraciones de CPF
ensayadas (p>0,05).

3.5.1.2.5. Estimacién de procesos de peroxidacién lipidica

En la Figura 66 se presentan los valores de TBARS obtenidos para los grupos control y
los grupos expuestos a1y 5 pug CPF x L1,
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Figura 66. Niveles de peroxidacién lipidica (TBARS) en fracciones corporales de hembras de C.
decemmaculatus expuestos a 1y 5 ug CPF x L't 0 mantenidos en medio control durante 96 h. A:
Fraccion anterior. B: Fraccion media. C: Fraccion posterior. Los valores se expresan como media
+ ESM (n=8).
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Al comparar los niveles de TBARS obtenidos en los grupos control con los obtenidos en
los tratamientos de exposicion a CPF las diferencias no resultaron estadisticamente
significativas para ninguna de las fracciones corporales a ninguna de las concentraciones

ensayadas (p>0,05).

3.5.1.2.6. Concentraciones analiticas de clorpirifés en las soluciones de los

bioensayos

En relacion con las concentraciones analiticas de CPF determinadas en alicuotas de los
bioensayos, las mismas se describen en la Tabla 28. Como puede observarse las
concentraciones analiticas resultaron similares a las nominales. Transcurridas las 48 h del
bioensayo, previo al recambio, y luego del recambio hasta el final de la exposicion, no se

observo en ninguno de los tratamientos una disminucion relevante de la concentracion.

Tabla 28. Concentracién analitica de CPF determinada en alicuotas de los medios de los
bioensayos recolectadas a tiempo inicial, transcurridas 48 h (pre y post recambio) y a tiempo final.
Las concentraciones fueron determinadas por cromatografia liquida de masas /masas con
cuadrupolo y tiempo de vuelo (LC-MS-MS QTOF). Los valores se expresan como media + ESM
(n=2).

Concentraciones de clorpirifés en los medios de ensayo

Nominal | Inicio dela 48 h 48 h (post 96 h
[CPF] exposicioén (previo recambio) [CPF]
Bioensayo ug x Lt [CPF] recambio) [CPF] pg x Lt
Mg x L* [CPF] Hg x L*
pg x L*
A <05 <05 <05 <05
o Control O
S0 <05 <05 <0,5 <0,5
8 b 1 1,06 +0,01 | 1,03+0,01 | 1,02+ 0,01 | 0,99 + 0,02
qé) 8 1,07+0,01 | 1,01+0,01 | 1,04+0,01 | 1,01+ 0,01
o : 5,05+ 0,02 | 493+0,01 | 512+0,02 | 4,86 +0,01
m
= 4,99+0,02 | 483+0,01 | 513+0,01 | 487+0,01
<05 <05 <05 <05
Control O
5. <05 <05 <05 <05
8 S . 1,09+ 0,01 | 0,98+0,01 | 0,98+0,01 | 0,93+0,01
Ex 1,07+0,01 | 0,94+0,02 | 0,99+0,01 | 0,95 0,02
o ] 4,99+0,02 | 488+0,01 | 499+0,02 | 4,82+0,02
5,01+0,02 | 489+0,01 | 497+0,01 | 483+0,01
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3.6. Discusién

La exposicién a plaguicidas puede causar un aumento en la produccién de EROs,
generando dafio a lipidos, proteinas y &cidos nucleicos al superar la capacidad
antioxidante de las células (Monserrat et al., 2007; Lushchak 2011; Patlevic et al., 2016;
Wang et al., 2022). En este contexto, considerando los resultados en relacion con los
efectos neurotoxicos y los antecedentes, nos planteamos analizar el rol del estrés
oxidativo en la toxicidad del glifosato, y a la vez, en forma comparativa, los efectos de la

exposicion a clorpirifos.

3.6.1. Alteraciones de defensas antioxidantes, la actividad de la enzima
detoxificante glutation-S-transferasa y marcadores de estrés oxidativo después de
la exposicion a glifosato.

Algunos autores han propuesto al estrés oxidativo como una via inespecifica en diferentes
estudios ecotoxicoldgicos en peces expuestos a distintos plaguicidas (Parvez y Raisuddin,
2005; Monteiro et al., 2006; Kavitha y Venkateswara Rao, 2007; Slaninova et al., 2009).
En esta Tesis se determinaron algunos parametros de estrés oxidativo en C.
decemmaculatus con el objetivo de comprender los posibles mecanismos de toxicidad del
PMG. Las enzimas antioxidantes y los sistemas no enzimaticos son esenciales para la
conversién de EROs en metabolitos menos reactivos y para proteger y restaurar el
metabolismo y la funcién celular después de la exposicidon a un contaminante (Karami-
Mohajeri y Abdollahi, 2011).

En primer lugar, es de destacar que existen numerosos trabajos que han descripto la
existencia de efectos de estrés oxidativo en peces dulceacuicolas luego de la exposicién
aguda o crénica a formulados de glifosato. Sin embargo, los antecedentes con relaciéon a
los efectos de la exposicion al principio activo son escasos. Zheng et al. (2021) han
reportado diversos efectos de la exposicién crénica de Oreochromis nicotilus a PMG, entre
ellos un incremento significativo en los niveles de MDA y una disminucion de las
actividades SOD, CAT y GSH. Estos autores describen también que la exposicién genera
cambios en la expresion génica, mostrando un efecto adverso en la via Nrf2, que actla
en el mecanismo de defensa contra el estrés oxidativo y las respuestas inflamatorias. En

el mismo sentido, Webster y Santos (2015) estudiaron en la trucha marrén (Salmo trutta)
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la respuesta de la exposicidén subcrénica (14 dias) a PMG y al formulado Roundup a través
del estudio del perfil transcriptomico global, concluyendo que los cambios observados
eran consistentes con la generacion de estrés oxidativo y la induccion de respuestas

compensatorias.

En este marco nuestros resultados aportan al analisis, en el tele6steo nativo C.
decemmaculatus, de los procesos involucrados en la toxicidad de exposiciones agudas a
PMG.

La primera linea de defensa contra el estrés oxidativo involucra a las enzimas
antioxidantes SOD, CAT y GPx, que pueden proteger a los organismos del dafio oxidativo
mediante la eliminacién de EROs (Stara et al., 2012). Si el H,O2no es metabolizado puede
generar HO- (a través de la reaccion de Fenton), que es la més reactiva de las EROs e
interactua con los lipidos de la membrana celular (Hermes-Lima, 2004). Con relacién a los
resultados obtenidos se destaca que, en ninguna de las fracciones corporales, la actividad
de las enzimas CAT y SOD present6 cambios significativos entre los peces sometidos a
los diferentes tratamientos y el control. Observaciones similares fueron reportadas en
Prochilodus lineatus después de 96 h de exposiciébn a Roundup Transorb (Modesto y
Martinez, 2010a, 2010b). Sin embargo, Zheng et al. (2021) obtuvieron una disminucién de
estas enzimas en higado de Oreochromis nicotilus luego de la exposicion crénica (80 dias)
a 0,2 - 16 mg PMG x L1 Estas diferencias podrian deberse a una variaciéon de la
susceptibilidad entre las especies, como al mayor tiempo de exposicion analizado en dicho
trabajo. En cuanto a estos parametros, existen antecedentes en los que se evalla la
exposicion aguda a formulados de glifosato y se reportan resultados que difieren de los
obtenidos en esta Tesis. Se ha observado la disminucion en la actividad de estas enzimas
en diferentes tejidos después de la exposicion a formulados de glifosato, en el pez hibrido
Leiarius marmoratus x Pseudoplatystoma reticulatum (de Moura et al., 2017), en

Pseudoplatystoma sp (Sinhorin et al., 2014) y en Brycon amazonicus (Blasco et al., 2021).

La enzima GST juega un papel importante en la detoxificacién y excrecion de xenobiéticos
al conjugarse una molécula de GSH a un metabolito o al compuesto original y de esta
manera promover, en el organismo, la eliminacion del contaminante (Leaver et al., 1992).
El rol fisioldgico de esta enzima es catalizar la conjugacion del GSH con centros

electrofilicos de una gran variedad de sustratos enddgenos (por ejemplo, lipidos

189



peroxidados) y exdgenos (por ejemplo, xenobidticos organicos) (Abele et al., 2012). Luego
de la exposicion a 10 mg PMG x L se evidenci6, en la fraccién media, un aumento de la
actividad de GST del 83% y de los niveles de GSH del 59%, mientras que en la fraccién
posterior el incremento de GST fue del 57%. La enzima GST se ha utilizado como
biomarcador de estrés oxidativo en varios tejidos de diferentes especies de peces, tanto
en laboratorio como en condiciones naturales (Aksoy et al., 2016). El GST y la GPx
contribuyen a la detoxificacion de los productos de estrés oxidativo (Maran et al., 2009),
protegiendo al organismo de sus efectos deletéreos. Se ha demostrado el aumento de la
actividad de esta enzima en presencia de contaminantes organicos (Machala et al., 1997).
En este trabajo, el aumento observado en la actividad de GST, ante la exposicion al
contaminante PMG, resulta indicativo de la existencia de procesos de detoxificacion de
este plaguicida o sus metabolitos por parte de esta enzima que permitan disminuir la
toxicidad de este contaminante y facilitar su eliminacién. Por lo tanto, estos resultados
sugieren que GST estaria involucrada en la via de detoxificacion del PMG. Este aumento
de la actividad de la enzima GST es consistente con los hallazgos de otros autores,
después de la exposicién a formulados de glifosato de diferentes especies: Prochilodus
lineatus (Modesto y Martinez, 2010b), el pez hibrido Leiarius marmoratus x
Pseudoplatystoma reticulatum (de Moura et al., 2017) y Brycon amazonicus (Blasco et al.,
2021). Ruiz de Arcaute et al. (2018) también determinarén el aumento de GST en C.
decemmaculatus después de la exposicion aguda a los formulados de otros herbicidas
(dicambay 2,4 D).

El GSH desempefia un rol fisiolégico esencial en el metabolismo y eliminacion de téxicos
y también forma parte de la primera linea de defensa frente al estrés oxidativo (Finkel y
Holbrook, 2000; Van der Oost et al., 2003). GSH actia como cofactor de varias enzimas
antioxidantes como la GST, por lo tanto, la presencia de contaminantes en los organismos
puede generar la reduccion de los niveles de GSH en las células, aumentando la
susceptibilidad al estrés oxidativo (Abele et al., 2012). El GSH, es uno de los principales
tioles no proteico de las células, participa en la defensa celular contra la accion téxica de
oxirradicales. Zhang et al. (2004) han informado que, durante un estrés oxidativo
moderado, los niveles de GSH en el higado de los peces pueden incrementarse, como un
mecanismo adaptativo, mediante una sintesis aumentada del mismo. El aumento de GSH
podria indicar el incremento de su sintesis como respuesta al estrés para prevenir

reacciones autooxidativas importantes (Schuliga et al., 2002; Sinhorin et al., 2014). Las
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variaciones en el contenido de GSH celular se considera un indicador del grado y la
duracién de la exposicion a contaminantes oxidantes en los peces (Dautremepuits et al.,
2009). La disminucion de los niveles de GSH en el higado, ha sido reportado previamente
después de la exposicién crénica (80 dias) de Oreochromis nicotilus a 0,2 -16 mg PMG x
L1 (Zheng et al., 2021). Los resultados obtenidos en esta Tesis fueron similares a los
documentados por otros autores en los que se inform6 el aumento de los niveles de GSH
después de 96 h de exposicion a formulados de PMG, en el pez hibrido Leiarius
marmoratus x Pseudoplatystoma reticulatum (de Moura et al., 2017) y en Brycon
amazonicus (Blasco et al., 2021).

Una de las consecuencias de la insuficiencia en los mecanismos de detoxificacion es el
aumento en la peroxidacion lipidica, la cual es uno de los principales indicadores de estrés
oxidativo (Cooke et al., 2006) y puede generarse en diversos tejidos de los peces, tras la
exposicién a contaminantes, tales como los herbicidas (dos Santos Miron et al., 2008). En
este estudio no se observé un efecto en los procesos de peroxidacion lipidica. Zheng et
al. (2021) observaron un aumento significativo en los niveles de MDA en el higado de
Oreochromis nicotilus luego de la exposicion crénica a 0,2 -16 mg PMG x L. Algunos
autores también han demostrado dafio oxidativo a lipidos con el consiguiente aumento de
la concentracién de TBARS, en diferentes tejidos de peces después de la exposicién a
formulados comerciales de PMG: Modesto y Martinez (2010b) en Prochilodus lineatus y
Falfushynska et al. (2021) en Danio rerio. Esta diferencia observada con los resultados de
la presente Tesis puede deberse tanto a los distintos tiempos de exposicién, como a una

diferencia en la susceptibilidad de las especies.

3.6.2. Alteraciones de defesas antioxidantes, actividad de la enzima detoxificate
glutation-S-transferasa y marcadores de estrés oxidativo después de la exposicion

a clorpirifés.

A modo comparativo, dado que la via de toxicidad del CPF principalmente esta asociada
a los efectos neurotéxicos mediante mecanismos directos, se evaluaron los efectos en los
parametros de estrés oxidativo y defensas antioxidantes luego de la exposicién aguda a
CPF.
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Diferentes trabajos han informado variaciones en la actividad de CAT por efecto a la
exposicion a CPF. Sin embargo, estas respuestas dependen de las condiciones de la
exposicion y de la especie en estudio. El analisis de los resultados de la presente Tesis
evidencié, como se mostro en la fraccién anterior, un aumento significativo respecto al
grupo control de la actividad CAT del 40% para 1 ug CPF x L1y del 111% para 5 ug CPF
x L1, a diferencia de la fracciéon media donde la actividad de esta enzima disminuyé en un
64% para la concentraciobn més alta. Por otro lado, en la fraccién posterior no presentaron
ninguna alteracion los niveles de las defensas antioxidantes con respecto al control. Esto
podria estar indicando que en este tejido no hubo un exceso de produccién de EROs,

capaz de generar un cambio en el estado redox a nivel celular.

El aumento de la actividad de CAT en el cerebro concuerda con los resultados reportados
por otros autores, Sharbidre et al. (2011) determinaron en Poecilia reticulata el aumento
de la actividad de CAT después de la exposicion a clorpirifés Terrashield 50 TC (formulado
comercial) durante 96 h. El aumento significativo de CAT puede ser una respuesta
adaptativa de los organismos al intentar neutralizar las EROs generadas por el
contaminante. A diferencia de los resultados obtenidos en esta Tesis, otros autores han
reportado la inhibicion de esta enzima en el cerebro de diferentes especies de peces,
después de la exposicion aguda a clorpirifés y su formulado clorfox. Esto fue observado
en Carassius auratus después de la exposicion durante 96 h a 15,3 ug CPF x L! (Ma et
al., 2013) y en C. interruptus luego de la exposicién durante 48 h a clorfox (Bonifacio et
al., 2017).

La disminucion de la actividad de CAT en la fraccidbn media coincide con los resultados
informados por Kavitha y Venkateswara Rao, (2008) quienes determinaron una inhibicion
del 77% en esta fraccion corporal de Gambusia affinis, después de la exposicion a 297 ug
CPF x Lldurante 96 h. Ma et al. (2013) describen una inhibicién de la actividad de CAT
en el higado de Carassius auratus después de la exposicion a 15,3 ug CPF x L'ty 51 ug
CPF x L1, Bonifacio et al. (2017) observaron una inhibicién en el higado en ejemplares de
C. decemmaculatus después de la exposicion durante 48 h a Clorfox un formulado

comercial de clorpirifés, y Palanikumar et al. (2014) en Chanos chanosy.

En relacién con los niveles de GSH y a la actividad de SOD, no se detectaron cambios

por la exposicién aguda a CPF. A diferencia de los resultados aqui obtenidos, algunas

192



investigaciones han informado cambios en estas defensas antioxidantes después de la
exposicion durante 96 h a concentraciones de CPF més altas que las ensayadas en esta
Tesis. Kavitha y Venkateswara Rao (2008) informaron en Gambusia affinis (especie de la
misma familia que C. decemmaculatus), en la fraccibn media, una inhibicion de SOD
después de la exposicion a 294 ug CPF x L. Mientras que Ma et al. (2013) determinaron
en Carassius auratus una inhibicion en la actividad de SOD en higado y cerebro después
de la exposicion a 15,3y 51 ug CPF x L™1. Sharbidre et al. (2011) observaron en Poecilia
reticulata aumento en los niveles de GSH y actividad de SOD en cerebro, higado y
branquias al ser expuestos al formulado de clorpirifés (Terrashield 50 TC).

En este estudio no se observo, en ninguna fraccién corporal, un cambio de actividad de
GST luego de la exposicion a CPF. Estos resultados son similares con los reportados por
otros autores después de la exposicion a formulados comerciales de CPF. Bonifacio et al.
(2017) no obtuvieron cambios en GST en C. interruptus frente a la exposicién por 48 h a
clorfox. Rendén-von Osten et al. (2005) tampoco detectaron cambios en la actividad de
esta enzima en Gambusia yucatana (especie de la misma familia que C. decemmaculatus)
después de la exposicion por 96 h a Lorsban. Sin embargo, otros trabajos han reportado
variaciones de la actividad de GST, como una respuesta de los organismos frente a la
exposicion a este insecticida. Jeon et al. (2016) observaron un aumento en el higado de
Oryzias latipes, después de la exposicion durante 96 h a 200 y 500 pg CPF x L%
(concentraciones de CPF en un orden de magnitud mayores que las utilizadas en este
trabajo). Mientras que Bonifacio et al. (2017) determinaron una leve disminucién de la
actividad de GST en el musculo (fraccion posterior) de C. decemmaculatus después de la
exposicion a clorfox por 48 h, sin observar cambios en branquias ni higado. Las diversas
respuestas encontradas en bibliografia, en diferentes tejidos de peces expuestos a este
insecticida y sus formulados comerciales, demuestran la variabilidad en la susceptibilidad

de esta enzima segun la especie, el tejido y tiempo de exposicion.

En la fraccién posterior no se observé ningin cambio en los niveles de las defensas
antioxidantes, esto podria deberse a una menor concentracion del CPF en esta fraccion
corporal. Algunos autores han informado, en peces, una concentracion de CPF menor en
la fraccidn posterior con respecto a otras fracciones corporales, después de la exposicion
a este insecticida. Bonansea et al. (2017) determinaron la concentracion de CPF en

diferentes tejidos de Jenynsia multidentata después de una exposiciéon a 0,4 ug CPF x L
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durante 96 h, y afirmaron la presencia de este insecticida en el siguiente orden
descendente: intestino> higado> branquias> musculo. Se informé una distribucién similar
en Gambusia affinis, siendo mayor en viseras> cabeza> cuerpo después de la exposicidén

durante 20 dias al mismo insecticida (Rao et al., 2005).

Por altimo, no se observaron cambios en los procesos de peroxidacion lipidica. Otros
autores han reportado dafio oxidativo a lipidos después de la exposicion a
concentraciones mas altas de CPF, a formulados comerciales o a un tiempo de exposicion
mas prolongado. Kavitha y Venkateswara Rao (2008) inform6 el aumento de peroxidacion
lipidica en la fraccion media de Gambusia affinis, después de la exposicion durante 96 h
a 297 ug CPF x L%, Xing et al. (2012) registraron el incremento de TBARS en higado y
branquias en Cyprinus carpio después de la exposicion durante 40 dias a 11,6 y 116 ug
CPF x L. Nunes et al. (2018) observaron después de 96 h el aumento de peroxidacion
lipidica en Cyprinus carpio y en Danio rerio expuestos a Colosso FC30 (formulado
comercial de CPF).

En este estudio no se observaron cambios en los procesos de peroxidacion lipidica, por
exposicion a los plaguicidas analizados. Por lo tanto, sobre la base de los resultados de
esta Tesis no pudimos determinar que PMG y CPF generen dafio oxidativo en C.
decemmaculatus luego de la exposicion aguda a estos plaguicidas en las condiciones
ensayadas. Una hipétesis seria que ante la exposicidén a estos contaminantes un aumento
de las EROs podria ser neutralizado mediante las defensas antioxidantes GST y GSH
para PMG y CAT para CPF, impidiendo los efectos de estrés oxidativo. Sin embargo, no
puede descartarse la existencia de dafio a proteinas o a ADN. Otros autores han
determinado en C. decemmaculatus efectos de dafio al ADN después de la exposicion

aguda a formulados de los herbicidas dicamba y 2,4 D (Ruiz de Arcaute et al., 2019).

Estos resultados sobre parametros de defensas antioxidantes (CAT, GSH y SOD),
alteraciones de la enzima detoxificante GST y el marcador de estrés oxidativo TBARS,
después de la exposicion aguda a PMG y CPF, son los primeros reportados para C.
decemmaculatus. De esta manera, este trabajo resulta una contribucion para la

evaluacion de los efectos de plaguicidas en esta especie nativa.
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3.7. Conclusiones

Estos resultados denotan que las exposiciones subletales de C. decemmaculatus al
insecticida CPF y al herbicida PMG, incluso a concentraciones ambientalmente relevantes
(5 ug CPF x Lty 10 mg PMG x L), producen un aumento de las defensas antioxidantes
enzimaticas y no enzimaticas y alteraciones en la enzima detoxificante; no observandose
efectos de dafio oxidativo. Es de destacar que las defensas antioxidantes responden de
manera variable ante la exposicion a cada plaguicida (CAT para CPF, y GSH y GST para
PMG), difiiendo ademés entre las distintas fracciones corporales. Esto estaria indicando
que, si bien ambos toxicos tienen el potencial para generar en C. decemmaculatus
procesos de estrés oxidativo, modifican la actividad de algunas defensas antioxidantes de
manera variable, posiblemente dependiendo de las vias de metabolizaciéon y del destino

de los contaminantes.

Es relevante resaltar que todas estas respuestas se observaron para exposiciones agudas

(96 h) poniendo en evidencia la sensibilidad en las respuestas de estos biomarcadores.

Finalmente, los resultados sugieren que las vias de estrés oxidativo podrian estar
participando en la toxicidad asociada a la exposicién tanto para CPF como para PMG.
Para este dltimo plaguicida se han determinado efectos neurotéxicos, pero se desconoce
el mecanismo de toxicidad asociado, pudiendo las vias de estrés oxidativo estar

involucradas.
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Capitulo 4



Capitulo 4: Evaluacion de los efectos de la exposicion a contaminantes ambientales
sobre pardmetros de neurotoxicidad y estrés oxidativo en Cnesterodon

decemmaculatus

4.1. Introduccioén

Como se menciond anteriormente (Capitulo 1) el rio Reconquista es uno de los cuerpos
de agua mas contaminados de Argentina y es un importante tributario del Rio de la Plata,
el cual provee de agua potable a la ciudad de Buenos Aires y alrededores. Durante varias
décadas, este cuerpo de agua ha sido un punto de vertido de diferentes efluentes
contaminados de origen urbano, agricola e industrial (Salibian, 2006). En la cuenca media
del Rio Reconquista se encuentra la subcuenca Las Catonas (ver descripcion detallada
en el apartado 1.4.1 del Capitulo 1) estudiada en esta Tesis.

La evaluacion de la calidad de los cuerpos de agua esté considerada en los lineamientos
de la Ley nacional 24051 de Residuos Peligrosos, en el decreto reglamentario 831/93 y la
resolucion 2423/93 establecidos por la Secretaria de Recursos Naturales y de Ambiente
Humano. Sin embargo, los limites sugeridos en los niveles guia carecen de adaptaciones
segun las caracteristicas de los cuerpos de agua del territorio nacional (Ferrari, 2015).
Ademas, existe una gran variedad de posibles agentes contaminantes, su identificacién y
cuantificaciébn es un trabajo extremadamente complejo. Frente a estas dificultades,
diferentes autores han propuesto indices de la calidad del agua (ICAs) adaptados a las
caracteristicas locales o regionales de los sistemas acuaticos. Berén (1984) desarrollé un
ICA para el estudio de la contaminacion cloacal a partir de los parametros fisicoquimicos,

temperatura, cloruros, nitrégeno-amoniacal, DBO y OD.

Al realizar un estudio de la contaminacién de un cuerpo de agua, el analisis fisicoquimico
de los sitios puede no ser suficiente. El momento de muestreo implica la descripcion del
ambiente en un instante particular, pudiendo las variables fisicoquimicas mostrar

variaciones temporales debido a fluctuaciones ambientales o vertidos puntuales.

Para evaluar el impacto ambiental de los plaguicidas, es necesario realizar analisis
fisicoquimicos y toxicolégicos (US EPA, 1993). Los andlisis fisicoquimicos no

proporcionan informacién sobre la toxicidad de las muestras ambientales, ya que pueden
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ocurrir multiples interacciones en la mezcla compleja de compuestos presentes en el
ambiente, por lo que la deteccién de la toxicidad es fundamental en el momento de
estudiar la contaminacion ambiental (Ruiz et al., 1997; Solomon y Sibley, 2002). Debido a
gue los efluentes son una fuente principal de entrada directa y continua de contaminantes
en los ecosistemas acuaticos, el estudio de los efectos de la exposicion a efluentes sobre
los organismos, poblaciones o comunidades tiene una gran relevancia ecoldgica. Sin
embargo, relacionar los efectos observados con contaminantes especificos o incluso
clases de contaminantes sigue siendo una tarea muy dificil, debido a la composicién
generalmente desconocida, compleja y a menudo variable de los efluentes (Smolders et
al., 2004). En este sentido, los bioensayos se vuelven necesarios para la evaluacion de
los efectos agudos y cronicos de las emisiones de sustancias quimicas peligrosas.
Diferentes estudios ecotoxicol6gicos han utilizado las muestras ambientales para realizar
bioensayos tanto agudos como cronicos in situ y en laboratorio, para evaluar la
contaminacién ambiental de un cuerpo de agua (Farré y Barcel6 2003; Smolders et al.,
2004; Ferraro et al., 2021) y para una mejor aproximacion de estos contaminantes se han

empleado diferentes biomarcadores.

La importancia de utilizar biomarcadores a diferentes niveles de respuesta biologica en
peces ha sido sefialada por diferentes autores como una herramienta para la “deteccion
temprana” de los efectos biolégicos y por ello se han incorporado en diversos programas
de biomonitoreo ambiental (Ruvinda y Pathiratne, 2018; Vieira et al., 2019; Sharma et al,
2021). Un biomarcador muy utilizado para evaluar el efecto de los contaminantes es la
actividad de la enzima AChE debido a su sensibilidad después de la expaosicién a algunos
compuestos como los OPs, la misma es considerada un buen biomarcador de
neurotoxicidad (Lionetto et al., 2013) (ver descripcion en el apartado 2.1.2.1 del Capitulo
2). Estudiar la inhibiciéon de la actividad de AChE, no solo permite evidenciar la presencia
de contaminantes, sino también si la dosis de la exposicion es suficiente para alcanzar el
sitio diana y ocasionar efectos fisiologicos (Fulton y Key, 2001). Por otra parte, la
exposicién a contaminantes ambientales puede generar un desbalance redox celular entre
moléculas de alto potencial oxidante derivadas del oxigeno (especies reactivas de
oxigeno, EROs) y las defensas antioxidantes, ocasionando finalmente dafio sobre
macromoléculas de vital importancia (ver apartado 3.1.3 y 3.1.4 del Capitulo 3). Algunos
autores han utilizado diferentes parametros de defensas antioxidantes enzimaticas y no

enzimaticas y biomarcadores de estrés oxidativo en diferentes especies de peces que
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habitan cuerpos de agua contaminados, para evidenciar alteraciones de distinto caracter
gue pueden afectar las funciones basicas de estos organismos (Stoliar y Lushchak, 2012;
Birnie-Gauvin et al., 2017; Baudou et al., 2019).

Se han desarrollado diferentes trabajos de investigacion en otros sitios de muestreo del
rio Reconquista, en los que se han estudiado las caracteristicas fisicoquimicas y se han
realizado bioensayos de toxicidad crénica y aguda en anfibios y peces tanto in situ como
en laboratorio (Garcia et al., 1998; Ossana et al., 2016; Ferro et al., 2019). Tanto en la
cuenca media como en la cuenca alta del rio Reconquista se han informado niveles leves
de contaminacién (Rigacci et al., 2013) y, paralelamente, se han descripto condiciones de
estrés en renacuajos de L. catesbeianus (Ossana et al., 2013). Particularmente dentro de
la familia de peces Poecillidae, la especie Cnesterodon decemmaculatus, empleada como
organismo de ensayo en el desarrollo de esta Tesis, ha sido utilizada en diferentes
estudios de biomonitoreo ambiental (Ferrari et al.,, 1998; de la Torre et al., 2005;
Mastrangelo y Ferrari, 2013) y se ha reportado dafio en ADN después de la exposicién a
agua de esta cuenca (Baudou et al., 2019). En este contexto, el objetivo de este Capitulo
fue evaluar el efecto neurotoxico y sobre parametros de estrés oxidativo en C.
decemmaculatus, después de la exposicion a muestras ambientales de agua de la

subcuenca Las Catonas.

4.2. Hipotesis

La exposicién en condiciones de laboratorio al agua superficial de la subcuenca Las
Catonas en areas aledafias a zonas con actividad residencial, agricola e industrial, induce
en Cnesterodon decemmaculatus efectos neurotdxicos, alteraciones en las defensas

antioxidantes y estrés oxidativo.
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4.3. Objetivos especificos

° Evaluar el efecto de la exposicion a muestras ambientales de aguas de la
subcuenca Las Catonas (Cuartel V, Partido de Moreno) sobre la actividad de la enzima

acetilcolinesterasa en un teledsteo nativo, C. decemmaculatus

o Analizar parametros de estrés oxidativo, alteraciones en los niveles de las
defensas antioxidantes en ejemplares de C. decemmaculatus expuestos a muestras

ambientales de aguas de la subcuenca Las Catonas.

4.4. Materiales y métodos

4.4.1. Organismo de ensayo: Cnesterodon decemmaculatus

Se colectaron ejemplares adultos de Cnesterodon decemmaculatus (Jenyns, 1842) de
ambos sexos, en el estanque de la estacion hidrobiolégica de Chascomdus, que se
considera con bajo impacto antropico. Para evaluar la calidad del agua del sitio de colecta,
se midieron parametros fisicoquimicos, se identificé y cuantificé la presencia de metales y
plaguicidas. In situ se realizaron mediciones de pH, temperatura, oxigeno disuelto (OD) y
conductividad eléctrica y en el laboratorio se determiné la turbidez, alcalinidad, dureza,
iones conservativos, nutrientes, metales y plaguicidas (en el Capitulo 1 se describi6 la

metodologia utilizada).

Una vez que los peces fueron capturados, se mantuvieron en agua obtenida del sitio de
captura y fueron trasladados al Bioterio de Animales No Tradicionales (BANT) de la
FCEyN-UBA. Alli los animales fueron colocados en peceras de vidrio con agua
proveniente del lugar de captura en condiciones de temperatura y luz controladas (23,0 +
1°C, fotoperiodo 12L:120), aireacién constante, y alimentacién con comida comercial
Tetra Fin® finamente molida. Posteriormente, cada 24 h se reemplaz6 el 10% del agua
proveniente del lugar de origen por agua moderadamente dura (AMD, preparada segun

US EPA, 1993; ver Capitulo 2); hasta reemplazar el 100% de la misma
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4.4.2. Bioensayo agudo de exposicidn a aguas de la subcuenca Las Catonas para
la determinacién de efectos sobre parametros biomarcadores en C.

decemmaculatus

Se recolectaron muestras ambientales de agua del arroyo La Catonas (Cuartel V, Partido
de Moreno), del Sitio Ay Sitio C y fueron conservadas en frio (4°C) previo a dar inicio al
bioensayo (dentro de las 24 h de la recoleccion de las muestras). Se utilizaron 5 medios
de exposicion, con sus respectivas replicas: 1) Control: agua moderadamente dura (AMD);
2) Sitio A: muestra ambiental proveniente del Sitio A (sitio de bajo impacto, cercano a zona
residencial); 3) Sitio C: muestra ambiental proveniente del Sitio C (aguas abajo de una
planta de tratamiento y lindero a zona horticola); 4) Sitio C enriquecida: muestra ambiental
del Sitio C a la que se le agreg6 una concentracién conocida de CPF (5 ug CPF x L) y
PMG (3 pg PMG x L) (equivalentes a las mayores concentraciones de estos plaguicidas
identificadas en los muestreos previos); 5) Control EtOH: muestra ambiental del Sitio C,
con el agregado de la concentracion de etanol utilizada como solvente en el dltimo
tratamiento (EtOH 5 x 10“ % (v/v). En la Figura 67 se describe el disefio experimental

utilizado.
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5 hembras (tamarfio homogéneo) por recipiente.

Medio AMD (pH = 7,4-7,8; dureza 80—-100 mg CaCO, x L, alcalinidad 60—70 mg CaCO5 x L1).
Aclimatacion previa a 48 h en camara.

Exposicion a concentraciones subletales.

* 96 h de exposicion * Sin aireacién
¢ Sin alimentacién * Recambio de medio alas 48 h

Figura 67. Disefio experimental utilizado en los ensayos de exposicion in vivo de C.
decemmaculatus a muestras ambientales de la subcuenca Las Catonas.

Las muestras ambientales fueron homogenizadas y llevadas a temperatura ambiente
antes de iniciar los bioensayos. Las soluciones correspondientes a los tratamientos 4y 5
se prepararon inmediatamente antes de dar inicio al bioensayo. La solucién enriquecida
en CPF (5 ug CPF x L) y PMG (3 ug PMG x L) del tratamiento 4 se prepar6 a partir de
una solucién madre de 1.000 mg CPF x L en etanol y de una de 200 mg PMG x L* (la
cual se sonico para garantizar la total disolucion de los plaguicidas), utilizando el volumen
necesario de cada una para obtener el agregado de las concentraciones descriptas, por
dilucion con agua de la muestra ambiental del Sitio C. Se verificO y se ajusté el pH con
NaOH 4 M, de tal manera que coincidiera con los valores de la muestra del Sitio C.

Se distribuyeron 3-4 hembras del stock de peces de aproximadamente 2,7 cm de longitud
total en cada uno de los recipientes, de material plastico inerte de polipropileno,
conteniendo 500 mL de AMD, preparado segun protocolo US EPA (1993) (ver descripcion
en el Capitulo 2 apartado 2.4.2.1). Los peces fueron alimentados hasta las 24 h previas al
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bioensayo. Una vez preparadas las soluciones, a cada uno de los recipientes que
contenian los peces se le asignd, al azar, un tratamiento con su respectivo duplicado. Los
recipientes fueron parcialmente cubiertos, para minimizar la evaporacion y mantener las
concentraciones de las soluciones experimentales relativamente constantes a lo largo del
ensayo, y se renovaron completamente después de 48 h de inicio de la exposicion. Se
tomaron alicuotas de todas las soluciones y se determiné en todos los medios el pH, OD
y conductividad a to, tagn previo y posterior al recambio y teen. Las alicuotas se conservaron
a -20°C, para la posterior determinacion de las concentraciones de los plaguicidas. A la
vez, el disefio experimental involucr6 que se realizaran en paralelo dos sets de
tratamientos, equivalentes al que se muestra en la Figura 67 (cada uno con sus
duplicados), uno destinado a las determinaciones realizadas en homogenatos preparados
en buffers con Tx100 y otro para aquellas correspondientes a los sin Tx100.

4.4.3. Preparacion de homogenatos y determinacion de biomarcadores de
defensas antioxidantes y de estrés oxidativo.

Finalizado el tiempo de exposicién (96 h) se prepararon homogenatos de la fraccion
anterior, media y posterior de las hembras utilizadas en el bioensayo, siguiendo la
metodologia utilizada en el Capitulo 3 (ver apartado 3.4.3). En los mismos, se determin6
el contenido de proteinas, actividad de AChE (ver Capitulo 2, apartado 2.4.4.1),
pardmetros de defensas antioxidantes (CAT, SOD y GSH), marcadores de estrés
oxidativo (peroxidacion lipidica (TBARS) y actividad de la enzima detoxificante (GST). En
la fraccién anterior se determiné: AChE, TBARS, GST, SOD, CAT y GSH; en fraccion
media: TBARS, GST, SOD, CAT y GSH y en la fraccién posterior: GST, SOD y GSH. La
metodologia utilizada en la determinacion de pardmetros de defensas antioxidantes,
marcadores de estrés oxidativo y actividad de la enzima detoxificante se describi6 en el
Capitulo 3, apartado 3.4.4. Cuando el peso de las fracciones era tal que el volumen de
homogenato resultaria insuficiente para realizar las determinaciones individuales
programadas, se prepararon los homogenatos juntando los tejidos correspondientes a dos

ejemplares pertenecientes al mismo tratamiento.

203



4.4.4. Andlisis estadistico

Los pardametros se informaron indicando la media + ESM (n = ndmero de valores
promediados). Para la comparacion de la actividad de AChE y de los niveles de las
defensas antioxidantes enziméticas y no enzimaticas, entre los tratamientos y el grupo
control, se aplico el test ANOVA unifactorial. Se emple6 el test de SHAPIRO-WILK para
el estudio de normalidad y el test de LEVENE’S para el estudio de la homogeneidad de
las varianzas. Ademas, se valio del test de TUKEY para la evaluacién de la media y se
aplicd el analisis de Kruskal Wallis para aquellas variables que no cumplieron con el
supuesto de normalidad y homocedasticidad y el post test Dunns.

La calidad del agua se evalud utilizando el ICA (Berén, 1984), este indice puede variar de
0 a 10 segun el grado de contaminacion, donde 10 corresponde a un cuerpo de agua
pristino, los valores entre 8-10 contaminacion leve, entre 6-8 contaminacion intermedia,
entre 3-6 contaminacion elevada, y entre 0-3 contaminacion muy elevada, considerandose
al valor 0 como indicativo de calidad de agua semejante a una descarga cloacal y

domeéstica.

4.5. Resultados

4.5.1. Parametros fisicoguimicos, cuantificacion de plaguicidas, metales y calidad

del agua en las muestras ambientales

Los parametros fisicoquimicos, niveles de metales, plaguicidas e indices de calidad del
agua del estanque de la estacion hidrobiolégica de Chascomus, y de las muestras
ambientales provenientes de la subcuenca las Catonas, correspondiente al Sitio A y Sitio

C, se muestran en las Tablas 29 y 30, respectivamente.
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Tabla 29. Determinacién de parametros fisicoquimicos, cuantificacion de plaguicidas y metales de
las muestras del agua superficial del estanque de la estacion hidrolégica de Chascomds, lugar
donde se colectaron los peces.

Parametro FQ Cflzginoqrzzs Niveles guia*
Temperatura de agua (°C) 21,5+0,5
Conductividad (us x cm) 12238 + 102
Oxigeno Disuelto (mg Oz x L1) 12,69 + 0,01
pH 8,0+0,1
Alcalinidad (mg CaCOsx L) 727+1
Dureza (mg CaCOs x L?) 1310 £ 10
Nitrito (mg NOz x L) 0,176 + 0,002 0,06
Nitrato (mg NO3zx L) 14,83 + 0,66
Amonio (mg NHa*x L) 0,026 + 0,001 1,37
Fésforo inorganico 0,30 £ 0,01
(mg PO x L1
Turbidez NTU 14+1
Cloruros (mg Cl- x L) 1778 + 23
DBOs (mg Oz x LY) 25+5
DQO (mg 02 x L) 50+3

Metales Estanque Niveles guia*
I =
Aluminio (ug x L) <0,5 5
Zinc (ug x L) <0,5 30
Hierro (ug x L) 32,4+0,3
Niquel (ug x L) 0,11 + 0,02 25
Cobre (ug x L) <0,5 2
Cromo (ug x L1) 0,07 £ 0,05 2
Arsénico (ug x L) 15,3+0,5 50
Selenio (ug x L?) 0,09 £ 0,01 1
Cadmio (ug x L?) <0,5 0,2
Mercurio (ug x L) <0,5
Plomo (ug x L) <0,5 1
Plaguicidas
[CPF] (ug x L™) <0,5
[PMG] (ug x L) <0,5
ICA (Ber6n 1984) 8,2

ICA indice de Calidad del Agua, Berén 1984; (*) Niveles guia de calidad de agua para la proteccion
de la vida acuatica en agua superficial, Ley N°24051 de Residuos Peligrosos de la Argentina,
Decreto 831/93 (LRPA,1993). En negrita se resaltan los niveles que se encuentran por encima de
los establecidos por dicha ley.
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Los niveles de nitrito superaron los valores establecidos por la Ley N°24051 de Residuos
Peligrosos de la Argentina para la proteccion de la vida acuatica (LRPA, 1993). Las
concentraciones de metales no superaron en ninguno de los casos los valores
establecidos por esta ley. Teniendo en cuenta el indice ICA (Berén 1984), la calidad del
agua en el estanque de la Estacion Hidrobiolégica de Chascomus corresponde a

contaminacion leve (ICA = 8,2).
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Tabla 30. Parametros fisicoquimicos de las muestras de agua de la subcuenca Las Catonas
(Cuartel V, Partido Moreno) con las que se realizé el bioensayo de exposicién.

Pardmetro FQ

Sitio A

Sitio C

Niveles guia*

Temperatura de agua (TC°) 228+1,6 17,9+0,9
Conductividad (us x cm™) 425 + 15 1215+5

Oxigeno Disuelto (mg O, x L?) 7,9+0,1 7,3+0,1

Ph 7,1+£0,3 7,8+0,1

Alcalinidad (mg CaCOsx L?) 181+1 445+ 5

Dureza (mg CaCOs x L?) 79,5+0,5 143+1

Nitrito (mg NOz'x L% 0,015+ 0,002 7,258 + 0,033 0,06
Nitrato (mg NOz'x L) 0,66 + 0,22 10,18 + 0,05

Amonio (mg NH4*x L) 0,06 £ 0,01 3,28 £ 0,06 1,37
(F;ngg"‘;_”:rfgn'co 024002 9,00+ 0,01

Turbidez NTU 104 +1 56 +1

Cloruros (mg CI- x L) 20,80 £ 0,01 99,57 £ 0,01

DBOs (mg Oz x L) 25+5 9+5

Metales

Sitio A

i 1a*
Sitio C Niveles guia

(g x L)

Aluminio (ug x L) 86,2+0,1 120,1+0,1 5

Zinc (ug x L) <0,5 63,2+ 0,3 30

Hierro (ug x L?) 162 +1 450+ 1

Niquel (ug x L) 2,56 + 0,02 2,99 + 0,03 25

Cobre (ug x L) 1,58 + 0,01 3,26 £ 0,04 2

Cromo (ug x L) 0,34 £ 0,02 0,63 +0,03 2

Arsénico (ug x L) 38,2+0,4 38,6 £0,3 50

Selenio (ug x L?) 0,27 £ 0,01 1,79 + 0,02 1

Cadmio (ug x L) 1,11 + 0,02 0,91 + 0,02 0,2

Mercurio (ug x L) <0,5 <0,5

Plomo (ug x L?) 0,97 £ 0,02 2,54 + 0,03 1
Plaguicidas

[CPF] (ug x L) <0,5 4,02

[PMG] (ug x L% <0,5 1,48

indices de la Calidad del agua

ICA (Beron 1984)

6

5,4

ICA: indice de Calidad del Agua, Berén 1984; (*) Niveles guia de calidad de agua para la proteccion
de la vida acuatica en agua superficial, Ley N°24051 de Residuos Peligrosos de la Argentina.
Decreto 831/93 (LRPA,1993). Sitio A: tributario aguas arriba, cercano a zona residencial. Sitio C:
aguas abajo de una planta de tratamiento y lindero a una zona horticola. En negrita se resaltan los
niveles que se encuentran por encima de los establecidos por la Ley N°24051.
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Las concentraciones de nitrito y amonio del Sitio C superaron los valores establecidos por
la Ley N°24051 de Residuos Peligrosos de la Argentina para la proteccion de la vida
acudtica (LRPA,1993). Teniendo en cuenta los niveles de metales propuestos por esta
misma entidad reguladora, se identificd por encima de los niveles guia las concentraciones
de zinc, cobre, selenio y plomo en el Sitio C y aluminio del Sitio Ay C. El ICA evidencio
gue el Sitio A se encuentra entre el limite de contaminacion intermedia y contaminacién
elevada (ICA =6) y el Sitio C corresponde a contaminacion elevada (ICA = 5,4). En cuanto
a los plaguicidas, en el Sitio A no sé observo la presencia de CPF ni de PMG, a diferencia
del Sitio C donde se identific6 4,02 ug CPF x Ly 1,48 ug PMG x L,

4.5.2. Efecto de exposicion aaguas de lasubcuencalLas Catonas sobre parametros

biomarcadores en C. decemmaculatus.

En la Tabla 31 se describen los parametros morfométricos de los peces utilizados.

Tabla 31. Parametros morfométricos (Longitud total (Lt), Peso corporal (Pc), Factor de condicion
(K)) de hembras de Cnesterodon decemmaculatus del grupo control y los grupos expuestos a
muestras ambientales de la subcuenca Las Catonas. Los valores se expresan como media £ ESM
(n = animales por tratamiento) para los dos sets correspondientes a los diferentes biomarcadores
analizados.

Tratamiento n Ly Pc K Biomarcadores
(cm) (mg) analizados
Control 7 |268+0,06 | 1369 0,70+ 0,03 "
Sitio A 7 | 264+0,02 | 130+ 13 0,69 + 0,05 S o
Sitio C 6 | 265+0,03 | 122+4 0,66 + 0,02 g g
Control EtOH o~ CAT y GSH
(Sitio C+EtOH) 8 |259+0,03 | 104+6 0,59 + 0,02 g S
.y . o o
Sitio C 8 | 2584002 | 109+4 | 063+001 |T
enriguecida
Control 7 | 267+0,06 | 133+6 0,70 + 0,03 £
Sitio A 7 1 266+004 | 139+8 0,73+ 0,02 o
Sitio C 8 | 261£0,04 | 127+6 | 071+002 [ 882 | ache GST
Control EtOH S o ) )
(Sitio C+EtOH) 8 | 262+0,03 | 119+5 0,66 + 0,02 S X | SODyTBARS
Sitio C 7| 260+003 | 118+8 | 067+001 |S
enriquecida T

Control: agua moderadamente dura (AMD); Sitio A: tributario aguas arriba, cercano a zona
residencial; Sitio C: aguas abajo de una planta de tratamiento y lindero a una zona horticola;
Control EtOH: agua del Sitio C con 5 x 10* % EtOH y Sitio C enriquecida: agua del Sitio C
enriquecida con 5ug CPF x L'ty 3 ug PMG x L1,

Los valores morfométricos de talla, peso y factor de condicion entre el grupo control y los

tratamientos no presentaron diferencias significativas. La mortalidad promedio del grupo
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control fue del 0%, al igual que para los grupos expuestos a Sitio A, Sitio C, Control EtOH;

mientras que para la exposicion a la muestra Sitio C enriquecida fue del 6,25%.

4.5.2.1. Evaluacién del efecto de la exposicion aaguas de la subcuenca Las Catonas

sobre |la actividad de acetilcolinesterasa en C decemmaculatus

En la Figura 68 se grafica la actividad de AChE después de la exposicion aguda (96 h) a

muestras ambientales de la subcuenca Las Catonas (Sitio Ay Sitio C).
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Figura 68. Actividad de acetilcolinesterasa (AChE) en homogenatos de la fraccién anterior de
hembras de Cnesterodon decemmaculatus expuestas a cinco tratamientos (control y muestras
ambientales de la subcuenca Las Catonas): Control: agua moderadamente dura (AMD); Sitio A:
tributario aguas arriba, cercano a zona residencial; Sitio C: aguas abajo de una planta de
tratamiento y lindero a una zona horticola; Control gion: agua del Sitio C con 5 x 104 % EtOH y
Sitio C enriquecida: agua del Sitio C enriquecida con 5 ug CPF x L'ty 3 pg PMG x L1, Los valores se
expresan como media £+ ESM (n=5-6). Barras que no presentan letras iguales indican diferencias
estadisticamente significativas entre tratamientos; p<0,05

La actividad especifica promedio de AChE del grupo control fue de 281 U (U= umoles x
(minx mg proteinas)™). Se observé una disminucién estadisticamente significativa del 32%
en los organismos expuestos a la muestra ambiental del Sitio C, del 34% en el Control
EtOH y del 49% para la exposicion a la muestra del Sitio C enriquecida con CPF (5 ug
CPF x L) y PMG (3 ug PMG x L™). No se observaron diferencias significativas de la
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actividad de AChE entre los tratamientos con el agua del Sitio C y Control EtOH (agua del
Sitio C con EtOH).

45.2.2. Efecto de la exposicion a aguas de la subcuenca Las Catonas sobre

pardmetros de estrés oxidativo en C decemmaculatus

4.5.2.2.1. Actividad de catalasa

La actividad de CAT de los grupos control en la fraccion anterior fue 8,01 + 0,29 umol H.0;
x min? x mg proteina® y 20,37 + 1,77 pmol H,O, x min* x mg proteina™® en la fraccion

media. En la Figura 69 se grafican los valores obtenidos para los grupos control y los
diferentes tratamientos expuestos a muestras ambientales de la subcuenca Las Catonas.
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Figura 69. Actividad de catalasa (CAT) en fracciones corporales de hembras de Cnesterodon
decemmaculatus expuestas a cinco tratamientos (control y muestras ambientales de la subcuenca
Las Catonas): Control: agua moderadamente dura (AMD); Sitio A: tributario aguas arriba, cercano
a zona residencial, Sitio C: aguas abajo de una planta de tratamiento y lindero a una zona horticola.
Control gion: agua del Sitio C con 5 x 104 % EtOH y Sitio C enriquecida: @gua del Sitio C enriquecida
con 5 ug CPF x Lty 3 ug PMG x L. A: Fraccion anterior. B: Fraccion media. Los valores se
expresan como media £+ ESM (n=5-6). Barras que no presentan letras iguales indican diferencias
estadisticamente significativas entre tratamientos; p<0,05.

No se observaron diferencias significativas de la actividad de CAT ni en la fraccién anterior
ni en la posterior, por el tratamiento con aguas del Sitio C o del Control EtOH. En la fraccion
anterior la actividad de CAT presentd un aumento significativo del 129% en los organismos
expuestos al agua del Sitio C; del 98% para la exposicion al Control EtOH y del 195% para
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la exposicion al agua del Sitio C enriquecida con CPF y PMG. Se obtuvieron diferencias
significativas entre el tratamiento con agua del Sitio C y del Sitio C enriquecida. En la
fraccion media no se observdo cambio en la actividad de CAT en ninguno de los

tratamientos.

4.5.2.2.2. Niveles de glutation total

El valor promedio del contenido de t-GSH en los controles fue 7,42 + 0,60 nmol x mg
proteina® en la fraccién anterior, 9,58 + 0,38 nmol x mg proteina* en la fraccién media y
11,02 + 0,80 nmol x mg proteina™ en la posterior. En la Figura 70 se grafican los valores
obtenidos para los grupos control y los diferentes tratamientos expuestos a muestras
ambientales de la subcuenca Las Catonas.

212



A 101
— a
-
[3] a
= 8
2 a a
e R
o
(=)} 6 1
= L
X
©
= 4
=
—
T
wn 21
(O]
oS
0 T T r
Control Sitio A Sitio C Control etoH Sitio C enriquec.
Tratamientos
B 201
—
vll b
«©
=
=t 151
o
put a,b
o
o a
E a L —1—
X 101 s
©
£
o
-
I 5
(7]
[©)
0 T r T
Control Sitio A Sitin C Control eton Sitio C enriquec.
Tratamientos
C 151
—
il a
[ a
c a
— 121
o _
° I
o
=2} 91
IS
x
©
6
IS
o
T
(%2 34
G
o
0 T T T
Control Sitio A Sitio C Control etoH Sitio C enriquec.

Tratamientos

Figura 70. Contenido de glutatién total (t-GSH) en fracciones corporales de hembras de
Cnesterodon decemmaculatus expuestas a cinco tratamientos (control y muestras ambientales de
la subcuenca Las Catonas): Control: agua moderadamente dura (AMD); Sitio A: tributario aguas
arriba, cercano a zona residencial, Sitio C: aguas abajo de una planta de tratamiento y lindero a
una zona horticola. Control gon: agua del Sitio C con 5 x 104 % EtOH y Sitio C enriquecida: agua del
Sitio C enriquecida con 5 ug CPF x L1y 3 ug PMG x L1, A: Fraccién anterior. B: Fraccion media.
C: Fraccion posterior. Los valores se expresan como media + ESM (n=5-6). Barras que no
presentan letras iguales indican diferencias estadisticamente significativas entre tratamientos;
p<0,05
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Se evidencié un incremento estadisticamente significativo del 59% en la fraccion media
para el grupo expuesto a aguas del Sitio C enriquecida con CPF (5 ug CPF x L1) y PMG
(3 ug PMG x L1). Ademas, se observo diferencias entre los tratamientos Sitio C y Sitio C
enriquecida. En la fraccidén anterior y posterior no se obtuvieron diferencias significativas
en ninguno de los tratamientos. No se observaron diferencias significativas en el contenido
de GSH entre el agua del Sitio C y el del Control EtOH.

4.5.2.2.3. Actividad de glutation-S-transferasa

La actividad promedio de GST fue 0,075 + 0,008 ummol x mg proteina? en la fraccién
anterior; 0,021 + 0,002 ummol x mg proteina™ en la fraccién media y 0,020 + 0,002 en
fraccion posterior. En la Figura 71 se grafican los resultados obtenidos para la actividad
de GST de los grupos control y los diferentes tratamientos expuestos a muestras de agua
de la subcuenca Las Catonas.
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Figura 71. Actividad de glutation-S-transferasa (GST) en fracciones corporales de hembras de
Cnesterodon decemmaculatus expuestas a cinco tratamientos (control y muestras ambientales de
la subcuenca Las Catonas): Control: agua moderadamente dura (AMD); Sitio A: tributario aguas
arriba, cercano a zona residencial, Sitio C: aguas abajo de una planta de tratamiento y lindero a
una zona horticola. Control gon: agua del Sitio C con 5 x 104 % EtOH y Sitio C enriquecida: @agua del
Sitio C enriquecida con 5 ug CPF x L1y 3 ug PMG x L1, A: Fraccién anterior. B: Fraccion media.
C: Fraccion posterior. Los valores se expresan como media + ESM (n=5-6). Barras que no
presentan letras iguales indican diferencias estadisticamente significativas entre tratamientos;
p<0,05
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En la fraccion anterior se determind un aumento de la actividad de GST que resulto
estadisticamente significativa, del 64% para la exposicidn a agua del Sitio C, del 67% para
el agua Control EtOH y del 66% para el agua del Sitio C enriquecida con CPF y PMG,
mientras que no se obtuvieron diferencias entre Sitio C y Sitio C enriquecida. En la fraccion
corporal media y posterior no se obtuvieron diferencias significativas con ninguno de los
tratamientos. No se observaron diferencias significativas en la actividad de GST entre los

resultados obtenidos con el agua del Sitio C y la del Sitio C con EtOH.

4.5.2.2.4. Actividad de superoxido dismutasa

La actividad de SOD en los controles fue de 10,36 + 1,24 U x mg proteina™ (fraccién
anterior); 22,78 + 2,03 U x mg proteina® (fraccion media) y 4,70 + 0,51 U x mg proteina™
(fraccion posterior). En la Figura 72 se muestran los resultados de SOD obtenidos en las
diferentes fracciones corporales, después de la exposicién al agua de la subcuenca Las
Catonas.
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Figura 72. Actividad de superdxido dismutasa (SOD) en fracciones corporales de hembras de
Cnesterodon decemmaculatus expuestas a cinco tratamientos (control y muestras ambientales de
la subcuenca Las Catonas): Control: agua moderadamente dura (AMD); Sitio A: tributario aguas
arriba, cercano a zona residencial, Sitio C: aguas abajo de una planta de tratamiento y lindero a
una zona horticola. Control gon: agua del Sitio C con 5 x 104 % EtOH y Sitio C enriquecida: agua del
Sitio C enriquecida con 5 ug CPF x L1y 3 ug PMG x L1, A: Fraccién anterior. B: Fraccion media.
C: Fraccion posterior. Los valores se expresan como media £+ ESM (n=5-6). Barras que no
presentan letras iguales indican diferencias estadisticamente significativas entre tratamientos;

p<0,05
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En la fraccion corporal media, la actividad de SOD disminuyo el 54% después de la
exposicion a muestras de agua del Sitio A; el 58% para el Sitio C; el 62% para el Control
EtOH y el 52% para el Sitio C enriquecida con CPF y PMG. No se obtuvieron diferencias
significativas entre los tratamientos Sitio C y Sitio C enriquecida. En la fraccion anterior y
posterior no se obtuvieron diferencias significativas con ninguno de los diferentes
tratamientos. Tampoco se observaron diferencias significativas en la actividad de SOD

para los tratamientos con el agua del Sitio C y el Control EtOH.

4.5.2.2.5. Estimacion de los niveles de peroxidacion lipidica (contenido de TBARS)
Los niveles de TBARS en los grupos control fue: 0,80 + 0,07 nmol x mg proteina® en la
fraccion anterior y 4,46 + 0,45 nmol x mg proteina® en fracciéon media. En la Figura 73 se

grafican los valores de TBARS obtenidos para los grupos control y los grupos expuestos

al agua de la subcuenca Las Catonas.
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Figura 73. Niveles de peroxidacion lipidica (TBARS) en fracciones corporales de hembras de
Cnesterodon decemmaculatus expuestas a cinco tratamientos (control y muestras ambientales de
la subcuenca Las Catonas): Control: agua moderadamente dura (AMD); Sitio A: tributario aguas
arriba, cercano a zona residencial, Sitio C: aguas abajo de una planta de tratamiento y lindero a
una zona horticola. Control gon: agua del Sitio C con 5 x 104 % EtOH y Sitio C enriquecida: @agua del
Sitio C enriquecida con 5 ug CPF x L1y 3 ug PMG x L1, A: Fraccién anterior. B: Fraccion media.
Los valores se expresan como media + ESM (n=5-6). Barras que no presentan letras iguales
indican diferencias estadisticamente significativas entre tratamientos; p<0,05.

En los niveles de TBARS no se obtuvieron diferencias significativas en ninguna de las
fracciones corporales después de la exposicion a aguas de la subcuenca Las Catonas.
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4.5.2.2.6. Concentraciones de clorpirifés y glifosato determinadas en las soluciones

del agua de la subcuenca Las Catonas utilizadas en el bioensayo
En la Tabla 32 se detallan los valores de los pardmetros fisicoquimicos de los diferentes

tratamientos y las concentraciones analiticas de CPF y PMG determinadas en alicuotas

de las soluciones utilizadas en el bioensayo.
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Tabla 32. Parametros fisicoquimicos de los diferentes tratamientos y concentraciones analiticas de
CPF y PMG determinadas en alicuotas de los medios del bioensayo, recolectadas a tiempo inicial,
transcurridas 48 h (pre y post recambio) y a tiempo final. Las concentraciones de plaguicidas fueron
determinadas por cromatografia liquida de masas /masas con cuadrupolo y tiempo de vuelo (LC-

MS-MS QTOF). Los valores se expresan como media + ESM.

Inicio de la 48 h (previo 48 h (post
. de| : . 96 h
Tratamiento Pardametro exposicién recambio) recambio) [PMG]
fisicoquimico [PMG] [PMG] [PMG] ma x L
mg x L mg x L? mg x L1 9
pH 742+001 | 737+0,04 | 7.39+004 | 7,47 0,05
Conductividad 323+1 323+ 1 324 +1 324+1
(MS xcm™)
Control O2(mg Oz x L1) | 7,98+0,01 | 7,96+0,03 | 7,98+ 0,01 | 7,97 + 0,02
. <05 <05 <05 <05
[CPF] (g x L) <05 <05 <05 <05
<0,5 <0,5 <0,5 <0,5
.l i) 1 ) 3
[PMG] (ng x L) <05 <05 <05 <05
pH 6.86+005 | 6,85+0,05 | 685+005 | 670 +0,05
Conductividad 423+ 1 424+ 1 424 +1 425+ 1
(US xcm™)
Sitio A 02(mg Oz x L) | 7,62+0,02 | 7,66+0,05 | 7,74+0,02 | 7,85 + 0,04
4 <05 <0,5 <0,5 <0,5
[CPF] (g x L) <05 <05 <05 <05
<05 <05 <05 <05
.l i) 1 ) 3
[P gy L) <05 <05 <05 <05
pH 767+004 | 7.69+0,06 | 7.73+006 | 7.82 +0,01
Conductividad 1218 +3 1219+ 1 1220+1 | 1219+1
(uS xcm™)
Sitio C O2(mg Oz x L1) | 7,18+0,01 | 7,07+0,02 | 7,16+ 0,01 | 7,09 + 0,01
OPF] (g x L) | 401001 | 398+0,01 | 399%0,01 | 3,67 0,02
Hg 4,02+0,01 | 395+002 | 398+0,01 | 3,86+ 0,01
145+001 | 1,42+0,01 | 1,42+0,02 | 1,39 + 0,01
_]_ i) i) 1 7 1) ) l )
[PMGI (O xL%) 1735002 | 140£002 | 141002 | 1.37 0,01
pH 7.66+004 | 7.65+0,01 | 7.66+001 | 7,66 + 0,01
Conductividad 1223 +3 1223 +1 1225+1 | 1224+1
(US xcm™)
i O2(mg Oz x L1) | 7,00+0,01 | 7,07+0,01 | 7,06+ 0,02 | 7,09 + 0,01
EtOH (OPF] (ug x L) | +03%001 | 396001 |399+001 | 387+0,0L
K9 4,01+0,02 | 389+001 | 3,90+0,01 | 3,85+ 0,02
144+0,01 | 1,42+001 | 1,32+0,01 | 1,29+ 0,01
_1 3 3 7 3 1 3 3 3
[PMCI(g x L) 1775002 | 1.38£002 | 1.31£002 | 1.27 £ 0,01
pH 768+001 | 7,69+0,01 | 7,68+0,01 | 7,69 + 0,02
Conductividad 1224+ 2 1224+ 2 1225+1 | 122441
(US xcm™)
Sitio C O2(mgO2x LY | 7,07+0,01 | 7,08+0,02 | 7,10+0,02 | 7,08 0,02
enriquecido . | 908%002 | 888%001 | 895+0,01 | 889001
[CPF] (ug x L)
0,02+0,02 | 8,82+0,02 | 900+0,01 | 8,76 0,01
4,46+ 001 | 438+0,01 | 434+0,01 | 422 +0,01
_1 i i 1 1 1 1 1 b
[PMCI (Mg x L) 755002 | 443002 | 435001 | 4.10 0,01

Control: agua moderadamente dura (AMD). Sitio A: tributario aguas arriba, cercano a zona
residencial. Sitio C: aguas abajo de una planta de tratamiento y lindero a una zona horticola.
Control EtOH: agua del Sitio C con 5 x 10* % EtOH y Sitio C enriquecida: agua del Sitio C
enriquecida con 5 pg CPF xLty 3 pg PMG xL™.
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Los valores de pH, conductividad y oxigeno disuelto fueron estables en todos los
tratamientos durante los diferentes tiempos del bioensayo y se encontraron dentro del
rango de los valores obtenidos in situ durante el muestreo. Se verificd que los valores de
los parametros fisicoquimicos determinados en el control con AMD coinciden con los
establecidos por US EPA, 1993 para la preparacion de esta agua. Para el caso de los
plaguicidas, no se identificé la presencia de CPF ni PMG en el control con AMD ni en las
muestras del Sitio A. Por otra parte, en el Sitio C las concentraciones promedio de CPF
fueron de 4,02 ug CPF x L' y de PMG 1,44 ug PMG x L al iniciar el bioensayo.
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4.6. Discusion

Los cuerpos de agua como el rio Reconquista son receptores de diferentes tipos de
contaminantes generados por la actividad residencial, agricola e industrial y por las plantas
de tratamiento de aguas urbanas, entre otras. Estos desechos son una mezcla de
compuestos gue pueden ocasionar efectos nocivos sobre los organismos que alli residen.
El rio Reconquista es el segundo rio mas contaminado de Argentina (Salibian 2006),
diferentes autores han estudiado la calidad toxicologica de sus aguas utilizando a los
peces como organismos test (de la Torre et al., 2005, 2007; Ossana et al., 2016).

Los resultados obtenidos para la calidad del agua de los sitios estudiados en este Capitulo
muestran que los valores de concentracion de nitritos y amonio determinados para el Sitio
C superan los establecidos por la Ley N°24051 de Residuos Peligrosos de la Argentina
para la proteccion de la vida acuética, Decreto 831/93 (LRPA,1993). Por otra parte, con
respecto a los niveles de metales, el 36% de los analizados en el Sitio Ay en 73% en el
Sitio C se encuentran por encima de los niveles guia propuestos por esta misma Ley. El
indice de la calidad de agua evidencié que el Sitio A se encuentra entre el limite de
contaminacion intermedia y contaminacién elevada, y el Sitio C corresponde a

contaminacioén elevada.

En este Capitulo se evalué la respuesta de diferentes biomarcadores de neurotoxicidad,
de estrés oxidativo, y alteraciones en los niveles de las defensas antioxidantes
enzimaticas y no enzimaticas en ejemplares de Cnesterodon decemmaculatus expuestos
a muestras ambientales de agua de la subcuenca Las Catonas y a muestras de uno de
los sitios con el agregado de las concentraciones mas altas de CPF (5 ug CPF x L) y de
PMG (3 ug PMG x L) identificadas durante los dos afios de muestreo.

La actividad de AChE evidencié una disminucion estadisticamente significativa del 32%
en los organismos expuestos a una muestra ambiental del Sitio C y del 49% para la
exposicién a agua del Sitio C enriquecida. Estos resultados coinciden con los obtenidos
previamente en el laboratorio después de la exposicién a 5 ug CPF x L (Bernal-Rey et
al., 2020; ver también Capitulo 2 de esta Tesis), aunque en los bioensayos de exposiciéon
a medios preparados de CPF la inhibicién observada para esta concentracion resultaba

mayor. La accién de esta enzima, como se menciond, es fundamental en actividades
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fisiologicas y locomotoras de los peces, como la busqueda de alimento, evasién de
depredadores, entre otros (Moreira y Guilhermino, 2005; Bradbury et al., 2008). Por lo
tanto, su inhibicién después de la exposicion al agua de la subcuenca Las Catonas, podria
influir en el desarrollo de las actividades anteriormente mencionadas. Los efectos
observados podrian deberse no sélo a la presencia de CPF, sino también a otros
plaguicidas o contaminantes. Diversos son los compuestos que pueden estar presentes
en la muestra de agua con accion neurotoxica. Los autores de la Torre et al. (2002)
reportaron para C. decemmaculatus la disminucién de la actividad de esta enzima (entre
el 19y el 31%) en el cerebro de peces capturados en cuerpos de agua provenientes de la
parte media del rio Reconquista, donde los distintos insecticidas evaluados (incluyendo
CPF) resultaron no detectables, pero si se determinaron concentraciones de metales
pesados (Cd, Cu, Pb, Zn) mayores a los limites de proteccion de la vida acuética. En estos
trabajos se resalta la sensibilidad de esta enzima y es propuesta como un biomarcador
para ensayos ecotoxicoldgicos en C. decemmaculatus.

La actividad de CAT y GST son biomarcadores indicativos de la actividad antioxidante
celular. El aumento de la actividad de CAT en la fraccién anterior de los organismos
expuestos a muestras de agua del Sitio C es similar a los resultados obtenidos en esta
Tesis después de la exposicién a 5 pg CPF x L1, Al mismo tiempo, se observa un mayor
efecto para el tratamiento con la muestra del Sitio C enriquecida con CPF y PMG, lo que
reafirma el rol de CPF para producir los cambios sobre esta enzima antioxidante. Sin
embargo, el aumento de la actividad de esta enzima también podria deberse a la
presencia de metales en el cuerpo de agua. El sistema redox es activado por metales
como el Fe, Cu y Cr, y es sensible a los efectos de distintos estresores ambientales
(Hermes-Lima, 2004). Los niveles del Cu en el Sitio C fueron superiores a los establecidos
para la proteccion de la vida acuatica. Contrariamente a nuestros resultados, Ossana et
al. (2016) no observaron la modificacion de la actividad CAT en la fraccion anterior ni en
la fraccion media del cuerpo de ejemplares de C. decemmaculatus luego de 96 h de
exposiciéon a muestras de agua del rio Reconquista. Por otra parte, Baudou et al. (2019)
informaron un aumento de CAT del 67% en el higado de la misma especie luego de 12

dias de exposicion a muestras de agua de este rio.

La actividad de GST en la fraccion anterior presenté un aumento estadisticamente

significativo del 64% para la exposicion al Sitio C, 67% para el Control EtOH y del 66%
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para la muestra del Sitio C enriquecida. Estos efectos no podrian ser atribuidos en forma
individual al CPF o al PMG, ya que en los bioensayos de exposicién a medios preparados
de estos plaguicidas no se observaron cambios en la actividad de GST en la fraccion
anterior. En la fraccibn media y posterior no se obtuvieron diferencias significativas con
ninguno de los tratamientos con muestras ambientales. Estos resultados coinciden con
los obtenidos por Baudou et al. (2019) quienes no observaron modificacion de esta enzima
en el higado de C. decemmaculatus luego de 12 dias de exposicion a muestras de agua
del rio Reconquista. A diferencia de estos resultados Ossana et al. (2016), observaron
una inhibicion del 40% en la fraccion media del cuerpo de esta misma especie, después
de 96 h de exposicion a muestras de aguas de este rio.

El contenido de GSH hepatico es indicador de procesos de biotransformacion de téxicos.
GSH es un cofactor de varias enzimas entre ellas la GST, y se encuentra principalmente
en el higado. Después de la exposicion a muestras de agua de la subcuenca Las Catonas
no se evidenciaron diferencias significativas en los niveles de GSH. Estos resultados
concuerdan con lo descripto previamente por Baudou et al. (2019) quienes no observaron
cambios en GSH después de 12 dias de exposicion a aguas del rio Reconquista. Sin
embargo, Ossana et al. (2016), observaron un aumento en el contenido de GSH del 65%
en C. decemmaculatus después de 96 h de exposicion al agua de este rio. La exposicion
al agua del Sitio C enriquecida con CPF y PMG gener6 un incremento del 59% en la
fraccibn media, mientras que en la fraccibn anterior y posterior no se obtuvieron
diferencias significativas para ninguno de los tratamientos. Los cambios observados en
GSH para la exposicién a la muestra enriqguecida no fueron observados para la exposiciéon
a las concentraciones individuales de CPF, mientras que para los bioensayos con PMG
las concentraciones ensayadas no son comparables con las de este Capitulo. Estos
resultados sugeririan que el efecto observado podria deberse a los plaguicidas, pero en

interaccidn con otros compuestos presentes en esta matriz compleja.

La actividad de SOD en la fraccién corporal media disminuy6é el 54% después de la
exposicion al agua del Sitio A; el 58% a la del Sitio C; el 62% con el Control EtOH y el 52%
con la del el Sitio C enriquecida con CPFy PMG. Los efectos observados podrian deberse
a otros contaminantes presentes en ambos sitios de muestreo, diferentes a los
plaguicidas, como por ejemplo los metales que se encontraron por encima de los limites

para la proteccion de la vida acuética. En la fraccion anterior y posterior no se obtuvieron
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diferencias significativas en ninguno de los diferentes tratamientos. Los resultados de esta
Tesis fueron muy similares a los reportados por Scarcia et al. (2014), quienes estudiaron
el impacto in situ en Cyprinus carpio y Pimelodella laticeps de la exposicién durante 14
dias a dos sitios contaminados en el rio Lujan (aguas arriba y aguas debajo de una planta
de tratamiento). Los autores informaron un aumento significativo de actividad de SOD vy
GST, y no observaron cambios en la actividad de CAT en el higado de estas especies. A
diferencia de los resultados obtenidos en esta Tesis, observaron un aumento en TBARS
gue podria deberse al mayor tiempo de exposicion utilizado.

La exposicion a un cuerpo de agua puede generar diversas respuestas dependiendo de
la especie, la fraccion corporal y el téxico analizado. Una muestra de agua de un rio es
una matriz compleja y la adicion de un contaminante no necesariamente conduce a un
mayor efecto en los organismos. En la presente investigacion se observo, en la actividad
de CAT y en los niveles de GSH, una diferencia en los efectos de los tratamientos con
agua del Sitio C y del Sitio C enriquecida con CPF y PMG, poniendo en evidencia el efecto
de los plaguicidas sobre estos biomarcadores. En el caso de la actividad de CAT, el efecto
determinado en el tercio anterior para la muestra enriquecida es mayor al correspondiente
al observado para la exposicion al Sitio C, y ademas resulta coincidente con lo observado
en al Capitulo 3 para la exposicién individual a CPF, pudiendo ser este plaguicida el
causante de los cambios observados. Por otra parte, los ensayos de exposicion individual
a los plaguicidas no mostraron los cambios en los niveles de GSH determinados en el
presente Capitulo, lo que estaria evidenciando que el efecto observado para la muestra
Sitio C enriquecida podria no deberse a los plaguicidas individualmente, sino a la
interaccion entre los mismos y los diferentes compuestos presentes en la muestra
ambiental en la que también pueden existir efectos sinérgicos o antagénicos. Algunos
cambios en los biomarcadores fueron ya observados para la exposicién al Sitio C, sin
agregado de plaguicidas, pudiendo deberse a los plaguicidas presentes en la muestra
natural como también a otros contaminantes, o la interaccién entre ellos. Este es el caso
de la actividad de AChE, cuya disminucién podria deberse a los niveles de CPF. En cuanto
al aumento en la actividad de GST, no puede sugerirse ni descartarse una relaciéon con la
exposicion a los plaguicidas, mientras que para SOD es probable que el efecto se deba a

otros contaminantes.
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La compleja composicion de las mezclas de contaminantes en muestras ambientales al
ser de variada naturaleza y diferentes origenes, no solo pueden inducir estrés oxidativo
generando diferentes respuestas en cada o6rgano, y efectos de neurotoxicidad, sino
también afectar a otros niveles (genéticos, comportamentales, estado nutricional, entre
otros). El aumento de CAT, GSH y GST v la inhibicion de la actividad de la enzima AChE
y SOD, después de la exposicién a muestras de agua de la subcuenca de Las Catonas,
pone en evidencia la importancia de realizar bioensayos de exposicion para la
caracterizacion ecotoxicologica, ya que, la determinacion de los parametros

fisicoquimicos, plaguicidas y de metales por si solo puede resultar insuficiente.

4.7. Conclusiones

e Las muestras de agua de la subcuenca Las catonas del Sitio A se caracterizaron
entre el limite de contaminacién intermedia y contaminacioén elevada y las del Sitio C como
contaminacion elevada, segun el indice de calidad del agua utilizado. Asimismo, la
concentracion de algunos de los metales disueltos determinados en los sitios de estudio
superd los niveles guia establecidos para la proteccién de la vida acuatica. En el Sitio A
los niveles de CPF y PMG resultaron no detectables, mientras que en el Sitio C se
identificé la presencia de esos plaguicidas. Esto podria representar una situacion de riesgo

y tener efectos sobre la biota presente.

Después de la exposicidén in vivo por 96 h a muestras de agua de la subcuenca Las

Catonas, bajo las condiciones experimentales utilizadas, podemos concluir:

La actividad de AChE en la fraccion anterior de Cnesterodon decemmaculatus resulté un
biomarcador de neurotoxicidad sensible a la exposicion de muestras de agua de la
subcuenca Las Catonas, pudiendo esto deberse a los efectos de los niveles de CPF

presentes en las mismas.

Los parametros de defensas antioxidantes, particularmente la actividad de CAT y GST en
la fraccion anterior, y la actividad de SOD en la fraccibn media, resultaron ser
biomarcadores sensibles en bioensayos de exposicion aguda realizados con muestras
ambientales de agua de la subcuenca Las Catonas. Mientras que, GSH en la fraccién

media mostré cambios para la exposicion a la muestra enriquecida. La comparacion entre
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los resultados obtenidos, sugieren que los plaguicidas serian, al menos en parte,

causantes de los efectos sobre la actividad de CAT y los niveles de GSH.

La exposicién de muestras ambientales de la subcuenca en las condiciones ensayadas

no produjo dafio de peroxidacion lipidica.

Este cuerpo de agua presenta un deterioro en la calidad del agua que causa efectos
adversos sobre pardmetros biomarcadores en los peces, los cuales pueden ser
determinados en laboratorio mediante bioensayos de exposicion con hembras de

Cnesterodon decemmaculatus.

Los cambios observados en los biomarcadores analizados ponen en evidencia la
importancia de complementar los monitoreos fisicoquimicos con el estudio de respuestas
biologicas, y viceversa, que permitan evidenciar efectos tempranos de los contaminantes
sobre organismos que alli habitan, considerando la complejidad de las matrices reales. A
la vez, resulta relevante que este tipo de evaluaciones ecotoxicolégicas sean incorporadas

en las legislaciones de los sistemas acuaticos.
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Conclusiones generales

A partir de los objetivos planteados y los resultados obtenidos en esta Tesis se pueden

obtener las siguientes conclusiones mas relevantes:

La composicién hidroquimica de los sitios de estudio en un arroyo de la subcuenca Las
Catonas, corresponde a bicarbonatada sddica, esta relacionada con los procesos de
meteorizacion de rocas, y concuerda con las caracteristicas del agua de las lagunas
pampasicas. Asi mismo, el andlisis de los parametros fisicoquimicos permitié evidenciar
dos factores de variacion: un factor temporal relacionado con la variacién estacional como
el caudal, la temperatura, las precipitaciones; y un factor espacial asociado posiblemente
a las actividades antropogénicas.

Se identifico en los sitios de estudio concentraciones de metales disueltos que superaron
en mucho de los casos los niveles guia establecidos para la proteccion de la vida acuatica.
Ademas de la presencia de 4 plaguicidas: DEET, paraquat, clorpirifés y glifosato. Esto
posiblemente se deba a actividades industriales y agricolas desarrolladas aguas arriba de

los sitios de muestreo y en la planta de tratamiento.

Los estudios realizados en esta Tesis han demostrado que la actividad de AChE resultd
ser un biomarcador de neurotoxicidad sensible a la exposicién in vivo a glifosato y
clorpirifés en C. decemmaculatus, incluso a concentraciones que son ambientalmente
relevantes. A la vez, pudo determinarse que existe una potencial reversibilidad de los

efectos de estos plaguicidas sobre la actividad de esta enzima.

La inhibicién de la AChE in vivo por la exposicibn a CPF difiere entre G. affinis y C.
decemmaculatus, siendo esta Ultima la especie mas susceptible. La exposicién in vitro a
CPF-ox6n mostré una mayor sensibilidad de la enzima de C. decemmaculatus que la de
G. affinis. Por lo tanto, la diferencia observada entre estas especies puede deberse a una

diferencia de la sensibilidad de la enzima al metabolito activo CPF-oxoén.

La exposicion in vitro a PMG y su metabolito AMPA, permitié descartar la existencia de un
mecanismo directo de inhibicion de la actividad de la enzima AChE por estos compuestos.

Para identificar las posibles causas de la disminucion de la actividad de esta enzima en
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C. decemmaculatus luego de la exposicion in vivo se debe estudiar el metabolismo del

contaminante asociado a los mecanismos indirectos.

La exposicién in vivo de C. decemmaculatus a CPF y PMG, produjo una variabilidad en la
respuesta de los distintos biomarcadores de las defensas antioxidantes enzimaticas y no
enzimaticas y alteraciones en la enzima detoxificante; no observandose efectos de dafio
oxidativo. Los resultados obtenidos difieren entre cada plaguicida (CAT para CPF, y GSH
y GST para PMG), y entre las distintas fracciones corporales. Estas diferencias
observadas pueden deberse a una disimilitud en las vias de metabolizacion y del destino

de estos contaminantes.

Se determinaron efectos sobre distintos biomarcadores luego de la exposicion a muestras
de agua de la subcuenca Las Catonas (cuenca del Rio Reconquista). Estos resultados
demuestran el deterioro del agua de los sitios de estudio y son coherentes con los valores
obtenidos al calcular el indice de calidad del agua (ICAB), donde el Sitio A se encuentra
entre el limite de contaminacion intermedia y contaminacion elevada y el Sitio C como
contaminacion elevada. Es relevante resaltar que todas estas respuestas se observaron
después de 96 h de exposicibn poniendo en evidencia la sensibilidad de estos

biomarcadores.

Las muestras de agua de los sitios de estudio no produjeron mortalidad significativa de
los ejemplares de Cnesterodon decemmaculatus. Sin embargo, la exposicion a las
mismas causa efectos adversos sobre parametros biomarcadores en los peces, los cuales
pueden ser determinados en laboratorio mediante bioensayos de exposicién con hembras
de esta especie y resultan apropiados para evaluar el impacto temprano de los

contaminantes.

La actividad de AChE y los parametros de defensas antioxidantes, como la actividad de
CAT, GST, SOD y GSH en diferentes fracciones corporales de Cnesterodon
decemmaculatus, resultaron ser biomarcadores sensibles después de la exposicion aguda
a muestras de agua de la subcuenca Las Catonas. La comparacion de los resultados
obtenidos por la exposicion a muestras sintéticas, ambientales y enriquecidas con CPF y
PMG, sugieren que los plaguicidas serian, al menos en parte, causantes de los efectos
sobre la actividad de AChE, CAT y los niveles de GSH.
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Los resultados de esta Tesis son una contribucién ya que son pocas las investigaciones
relacionadas con estos plaguicidas (PMG y CPF) donde se utilizan concentraciones bajas,

de relevancia ambiental, como las ensayadas.

El teledsteo nativo Cnesterodon decemmaculatus demostré ser un muy buen modelo

experimental para ser utilizado y validado como especie test en ensayos ecotoxicologicos.

Los resultados obtenidos permiten evidenciar la importancia de complementar los
monitoreos fisicoquimicos de los cuerpos de agua con estudios ecotoxicologicos, y
viceversa, para asi evidenciar a partir de respuestas biolégicas el efecto de los
contaminantes sobre los organismos que alli habitan, como la especie nativa Cnesterodon
decemmaculatus. Ademas, resulta relevante destacar la importancia de involucrar estos

estudios toxicoldgicos en las legislaciones de los sistemas acuaticos.
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Anexo 1. Composiciéon del agua superficial de diferentes cuerpos de agua.

Tabla A1l. Composicion fisicoquimica del agua superficial de rios de distintas partes del mundo.

Rio Lujan, Rio Mekong Rio Thur
Argentina China Suiza
(Lombardo et  (Shrestha et al , Hayashi et

al_, 2010) 2008) al, 2012)
T(°C) 18,3 ® 13,0
OD (mg O; x L) 544 8,07 19,5
pH 8,00 7,88 8,51
Cond. (uS/cm) 363,3 23,98 *
ﬂ‘:g’;‘gg‘: . 440 183 220
DQO (mg O, x L) * 1,79 *
Dureza (mg CaCO; x L) 41,03 * *
Nitrato (mg NO, x L) 437 1,08 9,80
Amonio (mg NH,* x L) 0,049 0,064
Fosforo inorganico 0,38 0,02 =0.002
(mg PO,* x L)
Calcio (mg Ca?* x L) 9,61 1,41 70,65
Magnesio (mg Mg** = L) 437 0,53 14 44
Sodio (mg Na* = L) 114 0.41 14,57
Potasio (mg K* x L) 547 0,05 293
Cloruro (mg CI- » L) 28,00 0,25 21,66
Sulfato (mg S0O,* x L) 37,46 29,78 11,43

(*) No se informa valor
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Anexo 2. Valores guia para la proteccién de la vida acuatica

Se describen valores guia para la proteccion de la vida acuética propuesto por diferentes
entidades reguladoras. En la Tabla A2, se muestran valores para algunos parametros

fisicoquimicos y en la Tabla A3 para diferentes metales.

Tabla A2a. Valores guia para algunos parametros fisicoquimicos establecidos por diferentes
entidades reguladoras para la proteccion de la vida acuatica

Pardmetros ggﬁf SRHN, 2005  INA, 2011 ey 24097
1996
T (°C) . . < 3°C por encima "
del valor del fondo

0D (mg Oz x L) >4 =h =h *
pH B5—-85 65-85 pH:6<pH=9 *
Cl-(mg CI x L) 250 = = =
Cond. (pSfcm) = * * *
Turbidez (NTU) = * * *
Alcalinidad = * * *
(mg CaCOz x L)

DQO (mg Oz = L) * * * *
DBOs (mg Oz x L) * 3 <3 *
Dureza - * * *
(mg CaCOz x L)

Nitrito (mg NOz x L) 0,06 <0,06 _ 0,06
Nitrato (mg NOz = L) * * * *
Amonio (mg NHs* x L) [L;;)L;napﬂ e wild LAl
Fosforo inorgnico = 005 <001 *

AIC y SGA: Autoridad Interjurisdiccional de las Cuencas de los Rios Limay, Neuquén y Negro y
Secretaria de Gestiébn Ambiental (1996); SRHN: Secretaria de Recursos Hidricos de la Nacién
(2005); INA: Instituto Nacional del Agua (2011); Ley N°24051 de Residuos Peligrosos de la
Argentina, Decreto 831/93 (LRPA,1993). (*) No se adopta valor de referencia.
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Tabla A2b. Valores guia para la proteccion de la vida acuética para diferentes metales establecidos
por algunas entidades reguladoras.

Concentraciones Ley 24051.
L AIC y 5GA, 1996 SRHN, 2005 INA, 2011 Decreto 831
Litio (Li) 1000 * * *
Aluminio (Al) 5-100 de acuerdo con
los valores de pH y * * *
DQo
Vanadio (V) 100 100 * 100
Cromo (Cr) 2 2 2 2
Manganeso (Mn) 100 * * 100
Hierro total (Fe) 300 * = *
Cobalto (Co) 1000 * * *
Niguel (Ni) 25 -150 de acuerdo con . .
25
los valores de dureza
Cobre (Cu) 2 — 4 de acuerdo con los .
2 2
valores de dureza
Zinc (Zn) 30 30 * 30
Arsénico (As) 50 50 150 50
Selenio (Se) 1 1 = 1
Cadmio (Cd) 0,2 -1.38 de acuerdo
con los valores de 02 0,25 0,2
dureza
Plomo (Pb) 1 -7 de acuerdo con los 1 2 1
valores de dureza

AIC y SGA: Autoridad Interjurisdiccional de las Cuencas de los Rios Limay, Neuquén y Negro y
Secretaria de Gestiébn Ambiental (1996); SRHN: Secretaria de Recursos Hidricos de la Nacién
(2005); INA: Instituto Nacional del Agua (2011); Ley N°24051 de Residuos Peligrosos de la

Argentina, Decreto 831/93 (LRPA,1993). (*) No se adopta valor de referencia.
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Anexo 3. Metodologias analiticas

Para la determinacion de los parametros fisicoquimicos de nitrato, nitrito, amonio y fosfato

se utilizaron técnicas analiticas colorimétricas (HACH, 2010).

Las concentraciones de nitrato se midieron utilizando el método por el cual el nitrato
presente en la muestra se reduce a nitrito en presencia de cadmio. El ion nitrito reacciona
en un medio &cido con el &cido sulfanilico para formar una sal intermedia de diazonio que
se une al &cido gentisico para formar un producto de color &mbar. Esta coloracién
presenta una absorbancia maxima a 500 nm (HACH, 2000).

El nitrito se determind a través del método de diazotizacion. El nitrito presente en la
muestra reacciona con el acido sulfanilico para formar una sal de diazonio intermedia que
se acopla al acido cromotrépico para producir un complejo de color rosa, determinado a
507 nm (HACH, 2000).

El amonio se determind a partir del método del salicilato, el amonio libre reacciona con el
hipoclorito para formar monocloramina. Esta reacciona con el salicilato, en presencia de
sodio nitroferricianuro, para formar 5-aminosalicilato, un complejo de color verde, que

presenta una absorbancia maxima a 655 nm (HACH, 2003).

El fésforo inorganico reacciona con el molibdato en un medio acido para producir un
complejo de fésfomolibdato. Luego, el &cido ascérbico reduce dicho compuesto
produciendo un complejo de fosfomolibdeno de color azul intenso que es medido a 890
nm (HACH, 2002).

A partir de estos parametros se calculé el N inorganico total y P inorganico total, como

estimadores del estado tréfico del cuerpo de agua.

Para la determinacion de dureza y alcalinidad se usaron técnicas titulométricas.

La dureza se midi6 utilizando un titulador digital con EDTA. La muestra se hace alcalina
con hidréxido de potasio (pH 12-13) para precipitar el magnesio presente como hidréxido

de magnesio. Posteriormente se agregé un indicador calmagita (Manver2) que se combina
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con calcio para formar un complejo de color entre rosa y rojo. Cuando se agrega EDTA,
éste reacciona con los iones de calcio libres provocando la liberacién de iones calcio a
partir del complejo calmagita-Ca. Cuando no quedan mas iones libres de calcio, la solucién

se vuelve azul debido a la presencia de la calmagita libre (HACH, 2002).

La alcalinidad fue determinada volumétricamente por titulacién con H.SO. Yy fue expresada
como CaCOs. Para muestras cuyo pH inicial es superior a 8,3 la titulaciéon con H,SO4 se
hace en dos pasos. El primer paso consiste en bajar el pH a 8,3 utilizando como indicador
la fenolftaleina que vira de rosado a incoloro. En el segundo paso, se hace la titulacion
con &cido sulfarico hasta alcanzar un pH de 4,5 utilizando como indicador el verde
bromocresol el cual vira de un color gris azulado verdoso claro a un color rosa claro.
Cuando el pH de las muestras es menor a 8,3 se hace directamente la titulacién del
segundo paso. La alcalinidad total a pH 4,5 incluye al carbonato, bicarbonato e hidroxido.

La DQO se determind segun el estdndar método 5220 D. Las muestras fueron digeridas
utilizando dicromato de potasio como agente oxidante en medio &cido. Para muestras con
concentracion entre 100 a 900 mg x Lt el Cr®* la disminucién del dicromato se determiné
espectrofotométricamente a una longitud de onda de 600 nm y para concentraciones

menores a 90 mg x L se lo determiné el Cré*a 420 nm.

La concentracién de iones conservativos mayoritarios se determiné por cromatografia
iGnica (Zhu et al. 1999). Se utilizé un equipo Dionex DRX — 100, con una columna AG22-
AS22, detector de conductividad, y un loop de inyeccién de 25 pL. La corrida
cromatografica para los aniones se realizé con un eluyente mezcla de Na,CO3; 4,5 mM y
NaHCOs3 1,4 mM, y un flujo de 1 mL x min™.

Previamente a la cuantificacion de aniones se inyectaron soluciones multipatron de las
siguientes concentraciones: 5; 10; 25; 50; 75y 100 mg x Lt de CI'y de SO42 obtenidas a
partir de soluciones madre de 1000 mg CI- x L* preparada con NaCl (s) y 1000 mg SO4* x
L preparada con Na,SO4 (s) de grado analitico (Merck® 99%). Luego se inyectaron las

alicuotas de las muestras.

La corrida cromatografica para los cationes se realiz6 con un eluyente mezcla de HCI 40

mM y DL-2,3- &cido aminopropanoico 4 mM, y un flujo de 2 mL x mint. Se preparé una
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solucién madre de 1000 mg Na™ x L1, 1000 mg K* x L1, 1000 Mg?* x L'* y 1000 mg Ca?*
x Lt preparadas con las sales NaCl, KCI; MgCl,, CaCOg3 respectivamente. De cada una
de esas soluciones se prepararon patrones multicomponentes las concentraciones se

presentan en la Tabla A. Posteriormente se inyectaron las alicuotas de las muestras.

Tabla A3. Concentraciones preparadas en los patrones multicomponentes

1 5 2,5 0,5 =

2 10 5 1,9 10
3 20 12,5 5 20
4 25 20 10 35

Por ultimo, tanto para aniones como para cationes, las muestras se cuantificaron contra
la curva de calibracion realizada a partir de las soluciones de multipatron. En ambos casos
se utilizé el software Clarity Lite.
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Anexo 4. Valores de parametros fisicoguimicos determinados en muestras de agua

Tabla A4. Parametros fisicoquimicos determinados en muestras de agua durante dos afios en tres sitios de la subcuenca Las Catonas (cuenca del
Rio Reconquista, Cuartel V, Partido Moreno, Provincia de Buenos Aires).

PardAmetro Invierno 2017 Primavera 2017 Verano 2018 Otofio 2018 Invierno 2018 Primavera 2018 Verano 2019 Otofio 2019
Temperatura (T°C)
10,8 12,8 10,8 30,0 | 30,8 | 28,1 22,6 18,8 17,4 | 10,2 9,8 8,8 15,4 | 15,3 14,5 24,3 22,9 19,8 22,4 18,3 18,9 14,4 15,8 15,6
Media
Error 0,2 0,3 0,2 0,6 1,2 1,2 0,4 0,4 0,3 0,2 0,2 0,1 0,2 0,2 0,3 0,7 0,7 0,6 0,6 0,4 0,1 0,3 0,2 0,4
Conductividad
S x cm™) 405 885 847 591 725 704 555 1062 | 1012 368 697 684 635 890 840 555 925 965 345 995 990 695 1020 1045
Media
Error 5 4 1 1 3 3 4 4 1 5 1 2 5 1 10 5 5 5 15 5 10 5 10 5
Oxigeno Disuelto
(mg Oz x L) 7,42 | 7,64 | 7,36 | 3,97 | 3,46 | 3,55 10,40 | 6,63 | 582 | 8,90 (9,19 | 6,85 |12,04|11,35| 7,31 | 4,83 | 7,69 | 7,31 | 3,26 5,86 5,45 6,54 6,10 5,27
Media
Error 0,25 [ 0,20 | 0,05 | 0,22 | 0,01 | 0,31 0,20 0,07 | 0,16 | 0,05 | 0,04 [ 0,04 [ 0,14 | 0,20 | 0,02 | 0,08 [ 0,30 | 0,34 | 0,22 0,13 0,04 0,23 0,08 0,09
Mz:;ia 7,10 | 7,60 7,70 7,80 | 7,85 | 7,95 8,88 798 | 766 | 7,04 | 7,12 | 6,51 | 835 | 7,85 | 7,70 7,25 7,60 | 7,50 7,10 7,65 7,55 7,60 7,65 7,65
Error 0,10 | 0,10 0,01 0,01 | 0,05 | 0,05 0,23 0,01 ] 0,01 | 0,04 | 0,02 | 0,010 | 0,05 | 0,15 | 0,10 0,05 0,10 | 0,10 0,20 0,15 0,25 0,30 0,15 0,05
Alcalinidad
(mg CaCOgj3 x L'l) 321 345 344 208 383 385 261 452 456 247 399 408 321 416 412 169 317 311 151 355 355 216 336 323
Media
Error 1 1 1 2 1 2 1 1 4 2 2 1 6 1 1 1 2 2 1 2 1 2 1 2
Dureza
(mg CaCOg3 x L'l) 80 116 129 100 152 161 77 122 131 79 141 138 89 134 135 76 131 127 83 129 127 24 157 129
Media
Error 2 4 9 2 4 4 1 1 1 1 6 4 2 1 1 1 1 3 3 1 1 1 2 1
Nitrito
(mg NO3™ x L’l) 0,048 | 1,043 | 0,961 |[0,021|1,643|1,741| 0,008 1,117 1,133 | 0,056 | 0,589 | 0,530 | 0,100 | 0,227 0,255 | 0,171 | 0,550 | 0,570 | 0,343 | 1,149 | 1,223 | 0,034 | 1,683 | 1,511
Media
Error 0,015 | 0,025 | 0,008 |0,002[0,033(0,099| 0,002 |0,033]|0,016 | 0,003 |0,002| 0,005 | 0,002 |0,003 ]| 0,005 | 0,002 | 0,002 | 0,002 | 0,005 [ 0,033 | 0,008 | 0,002 | 0,008 | 0,033
Nitrato
(mg NO3™ x L'l) 2,9 12,2 11,5 4,7 16,4 | 12,8 8,0 8,0 6,6 13,7 14,2 55 6,9 9,3 4,0 11,5 11,3 4,2 9,3 9,3 3,5 15,7 14,4
Media <0,4*
Error 0,2 0,2 0,4 0,7 0,9 0,4 0,4 0,2 0,4 0,9 0,9 0,2 0,2 0,2 0,4 0,4 0,2 0,2 0,1 0,4 0,4 0,2 0,2
Amonio
(mg O, x LY 0,174 | 6,052 | 5,408 |0,142]0,367 | 1,095 N 6,953 7,983 | 0,039 | 5,408 6,181 | 0,142|3,992| 3,766 | 0,116 | 1,481 | 1,738 | 0,406 | 2,833 | 2,768 | 0,071 | 7,340 | 5,408
Media !
Error 0,01 | 0,90 0,26 0,01 | 0,01 | 0,06 0,26 | 0,26 | 0,01 | 0,26 | 0,26 | 0,03 | 0,17 | 0,10 0,01 0,06 | 0,06 0,01 0,13 0,06 0,01 0,13 0,26
DQO
(mg Oy x L'l) 28 27 17 36 22 112 72 7 9 14 8 9 64 35 6 78 34 13 92 47 13 68 28 11
Media
Error 5 4 1 1 3 3 4 4 1 5 1 2 5 1 10 5 5 5 15 5 10 5 10 5

*Limite de cuantificacion
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Continuacion Tabla A4. Parametros fisicoquimicos determinados en muestras de agua durante
Catonas (cuenca del Rio Reconquista, Cuartel V, Partido Moreno, Provincia de Buenos Aires).

dos afios en tres sitios de la subcuenca Las

Parametro
SA SB SC SA | SB | SC SA SB | SC SA SB SC SA | SB SC SA SB SC SA SB SC SA SB SC
Fosforo
inorganico (mg
PO, x LY 0,65 ( 1,07 | 1,13 | 2,02 | 5,05 | 3,75 1,04 | 6,60 [ 6,60 | 1,98 (2,44 | 2,61 | 2,42 | 1,49 | 1,48 | 2,74 | 550 | 450 | 3,45 | 403 | 3,93 | 1,75 | 8,15 | 5,65
Media
Error 0,01 (0,01 | 0,01 |0,05]0,15 | 0,15 0,01 0,05 [ 0,05 | 0,02 | 0,06 | 0,03 | 0,02 |0,01| 0,01 | 0,01 | 0,20 0,20 | 0,05 | 0,02 | 0,03 | 0,01 | 0,05 | 0,05
Turbidez
NTU 70,8 1 13,2 | 12,2 | 435 (91,8 | 40,0 | 131,7 | 69,6 [ 546|251 | 9,7 | 184 (224 | 4,5 9,9 | 325|132 11,3 | 90,9 5,0 6,0 41,0 4,5 8,5
Media
Error 06 | 01 0,2 20| 1,2 (04 1,5 04| 16] 01 (01 0,9 05|01 0,1 3,3 05| 09 1,3 0,1 0,1 1,0 0,5 0,5
Cloruros
(mg CI'xL’l) 12,0 | 104,2 | 106,2 | 19,8 | 64,3 | 68,3 22,8 99,6 |100,9| 15,8 | 60,5 | 62,0 | 20,6 | 41,9 | 41,6 | 21,2 | 42,4 | 43,1 11,2 48,3 48,2 21,9 40,1 40,8
Media
Error 01] 01 0,3 02101 (01 0,2 09101021 01 0,5 02 ] 01 0,1 0,1 01] 01 0,1 0,2 0,2 0,1 0,1 0,2
Sulfatos
(mg SO, x LY 11,6 | 38,1 | 54,0 | 12,5 | 29,6 | 29,0 9,5 439 (44,2 11,1 (353 | 357 | 106 | 26,4 | 259 | 59 |17,2| 17,1 8,3 16,5 | 16,6 | 11,2 | 17,3 | 17,2
Media
Error 0,1 0,2 0,8 01| 01] 01 0,1 0,1 | 0,1 0,2 0,2 0,1 01|01 01 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,2
Potasio
(mg K*xL'l) 9,49 | 12,58 | 12,36 | 6,50 | 8,17 | 7,92 4,58 12,0911,19( 3,15 | 7,55 | 7,20 | 2,46 | 5,74 | 5,73 | 2,64 | 7,16 | 6,07 2,55 6,60 6,77 2,11 9,74 6,68
Media
Error 0,09 005]| 0,07 | 0,12] 0,06 | 0,09| 0,04 0,07 0,07 | 0,06 | 0,08 | 0,00 | 0,06 0,09 0,01 ]| 0,08 [0,15] 0,05 0,07 | 0,12 | 0,06 | 0,02 | 0,08 | 0,09
Sodio
(mg Na+ x L™ 84,2 (179,2| 196,1 |148,5|177,6|181,7| 90,7 |233,2(215,0| 89,5 (176,9| 164,3 | 89,9 |108,5(204,5| 71,1 |136,4(155,8| 56,6 | 150,1 | 152,3 | 139,5 | 197,2 | 151,0
Media
Error 1,6 2,6 3,2 07 | 1,0 | 1,0 1,7 38 [ 16 | 0,5 0,1 4,7 1,4 | 1,2 2,1 4,2 1,3 | 3,0 1,0 1,5 1,0 1,0 1,5 0,9
Calcio
(mg Ca?" x LY 29,21 36,9 | 20,2 | 15,8 | 23,7 | 24,6 10,5 31,2 | 16,6 | 185 | 26,5 | 23,9 | 16,2 | 29,0 | 19,1 | 154 (20,1 | 27,7 | 125 | 24,8 | 26,0 | 13,7 | 28,4 | 256
Media
Error 1,1 | 21 1,3 08101 | 04 0,1 01]01( 07 1,5 0,9 011] 03 0,1 07 |02] 01 0,4 0,5 1,0 0,1 0,1 0,5
Magnesio
(mg Mg x LY 82 | 143 | 14,7 (11,3 | 12,6 | 17,3 4,2 173|165 70 |16,1 | 12,8 | 6,8 | 17,8 | 149 | 6,1 | 13,3 | 16,6 5,8 14,8 | 14,8 7,4 19,4 | 15,8
Media
Error 0,2 0,3 0,2 05| 01 ] 0,6 0,1 0,1 | 0,2 0,5 0,7 0,1 01| 01| 05 0,1 0,1 0,3 0,1 0,3 0,1 0,1 0,2 0,3
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Anexo 5. Valores de algunos metales determinados en muestras de agua

Tabla A5. Valores de algunos metales determinados en muestras de agua durante dos afios en tres sitios de la subcuenca Las Catonas (cuenca
del Rio Reconquista, Cuartel V, Partido Moreno, Provincia de Buenos Aires).

Metal (ug x L)
SA | sB | sc | sA | sB | sC SA sB|sc|sA|[sB|sc|sA|sB|sc|sA|[sB]|sc| sa SB sC SA SB SC
Aluminio (Al) 189 | 65 10 | 535 | 172 | 200 | 726 | 215 | 322 | 282 | 59 | 79 | 153 | 12 | 16 | 128 | 293 | 368 | 882 81 86 69 | <LC | <LC
Hierro (Fe) 155 | 69 33 | 338|106 | 165 | 466 | 177 | 222 | 287 | 89 | 112 | 95 | 28 | 30 | 104 | 58 | 91 | 610 92 100 63 30 36
Estroncio (Sr) 199 | 466 | 452 | 230 | 399 | 385 | 225 | 407 | 421 | 188 | 422 | 421 | 222 | 405 | 409 | 155 | 206 | 276 | 113 398 401 128 | 406 | 381
Zinc (zn) 17 | 25 15 71| 12 | 17 193 53 | 371 | 105 | 51 | 48 | 45 | 48 | 24 | 27 9 32 41 59 21 13 31 22
Litio (Li) 12 | 31 30 22 | 31 | 30 18 23 | 27 | 16 | 29 | 29 | 17 | 27 | 27 12 | 17 | 23 10 27 28 12 27 25
Cromo (Cr) o9 |o5| o5 |03]|02]|03 0,8 05|11|06|13|05]|02|02|02]02]|01]02] 08 0,2 06 |<Lc| 02 0,1
Cobre (Cu) 4 2 7 3 1 2 7 2 | 30 | 12 2 2 3 1 1 2 2 3 18 10 9 1 2 1
Cobalto (Co) 03|07 | o6 | 08| 05|05 1,1 05|09 |05 |05|05]|05|05|05]|02]|02]02]| 10 0,8 0,7 0,2 0,4 0,4
Cadmio (Cd) 15| 04 | 20 [<Lc|<LC| 01 0,3 01]07 |89 |04]| 02 |<Lc|<Lc| 02 |<LC|<LC]| 03 | 1,0 0,7 0,6 11 | <Lc | <LC
Manganeso (Mn) | 3,1 | 46,1 | 24,8 | 659 [ 443|665 | 409 |658 [108,0( 42,9 |86,2 1010|279 |625 | 863 | 18,0 | 10,9 | 13,8 [ 551 | 61,3 80,2 | 132 | 49,2 | 54,8
Plomo (Pb) 10| 27| o5 | 08| 02] 03 3,9 1,7 |93 40| 09| 09 |04|02]|02]|08]|04]|09]| 141 9,9 7.9 0,4 0,5 0,4
Bario (Ba) 55 | 106 | 99 70 | 93 [ 90 70 103 | 124 | 82 [ 110 | 123 | 67 | 100 | 104 | 50 | 42 | 57 45 100 102 42 97 90
Niguel (Ni) 12| 35| 42 | 35| 24| 26 8,3 39 83|21 |26 |27 |121|26|30]07 |04]09]| 26 2,6 2,7 0,6 21 2,1
Vanadio (V) 20 | 76 74 59 | 88 | 78 56 68 | 69 | 44 | 68 | 69 | 51 | 67 | 69 | 35 | 31 | 39 27 53 54 26 66 62
Selenio (Se) 07|26 | 22 | 11| 23|27 0,6 16 | 1,7 |<Lc| 07 | 20 |08 |17 | 17 |05 |10 | 17| 06 1,3 1,5 0,6 1,6 1,4
Arsenico (As) | 18,1357 | 34,3 [ 48,0 |41,1|378| 335 361366277 |31,4|345 (332360363254 199|259 | 263 | 31,2 31,8 | 234 | 326 | 31,1
Rubidio (Rb) 32 70| 65 | 59| 69| 68 5.2 55|63 |41 |63| 64| 45|53|53]|32]|53]69]| 48 8,2 8,4 2,6 9,1 8,3

< LC: Menor al limite de cuantificacion (LC). EI LC es de 0,1 pg x L para todos los elementos a excepcion del Aly Fe que es de 1 pg x L. En
negrita se resaltan los valores que se muestran a modo informativo ya que exceden el rango de calibracién del método.
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Anexo 6. Control de etanol en AMD de bioensayo para evaluacion de efectos en la

actividad de Acetilcolinesterasa

Se realizé en bioensayos previos un control de etanol en AMD manteniendo los animales
expuestos a una concentracion de 5 x 10-4 % (v/v), equivalente a la presente en la solucién
de 5 ug x L't CPF ensayada. Este control se realiz6 para evaluar el efecto sobre la actividad
de AChE de la concentracion de etanol utilizada como solvente. No se obtuvieron
diferencias estadisticamente significativas con el grupo control en AMD, descartandose un
efecto del solvente en estas condiciones (ver Tabla A6).

Tabla A6: Parametros morfométricos Longitud total (Lt), Peso corporal (Pc) y Factor de condicién
(K)), actividad de la enzima AChE (expresada como unidades de actividad especificas, U) y
contenido de proteinas totales en homogenados de la fraccion anterior de ejemplares de C.
decemmaculatus de los grupos Control AMD y Control AMD-EtOH. Los valores se expresan como
media + ESM.

Ly Pc AChE |Proteinas Totales
Tratamiento K L) (mg x (g de tejido
(cm) (mg) himedo)1)
Control AMD 256 + 0,09 97+14 |0,56+0,02| 153+4 46 + 6
Control AMD- 159+ 12 46 + 7
E{OH 2,44 + 0,03 89+7 |0,60+0,03

(Bernal-Rey et al., 2017; Bernal-Rey, 2018).
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Anexo 7. ANOVA de dos factores realizado para analizar las diferencias existentes en la
actividad de acetilcolinesterasa entre las concentraciones ensayadas y los diferentes
tiempos de recuperacion (R1y R2) con respecto al grupo de exposicion (E).

iz ANOVATwoWay (30/6/2020 17:38:53)

= Notes  ~|
=+ Input Data  ~|
Descriptive Statistics  ~|

= tiempo ]

N
27

Mean
(E) 21951071
96h(R1) 14

144h(R2) 15 24374202

48,84421
232,06625 23,99737
18,23256

SD SEM
9,40007
6,41357

470763

Vari

238575732
575,87359
332,4262

ance Missing
0
0

0

NonMissing

27
14
15

= Concentracion ~|

N Mean SD

18 262,20802 23,61205
1 19| 22363416 29,2209

10 19| 20331861 3513246

0

Variance

557,52888

853,86112
1234,29006

SEM
556541
6,70373
8,05994

Missing
0
0
0

NonMissing
18
19
19

Overall  ~|

SD [
38,13653

N Mean
56 22914012

SEM
5,09621

Variance
1454,39464

Missing
0

NonMissing
56

Interaction |

N Mean
26391014
205,77581
188,84619
263,35139
231,67666
207,42775
258,2295
24773671
22525985

E) 1

10
0
1

10
0

1
10

96 h (R1)

9
9
9
4
5
5
5
144 h (R2) 5
5

SD
33,1422
32,58146
4589064
51111
9,60597
468534
11,20193
10,11962
15,04353

SEM
11,0474
10,86049
15,29688
2,55555
4,29592
2,09535
5,00965
452563
6,72767

Variance
1098,40511
1061,55178
2105,95095

26,12338
9227475
21,95245
125,48317
102,40677
226,30768

Missing

OO0 000000 o

NonMissing

Mmoo, ;s OO O

ANOVA  ~|

Overall ANOVA

|

tiempo
Concentracion
Interaction

DF = Sum of Squares

2
2
4

6035,13885

25341,33051

4516,22595

Mean Square
3017,56943
12670,66525
1129,05649

F Value
3,88784

16,32489
1,45468

P Value
0,02738
4 13486E-6
0,23107

Model
Error
Corrected Total

8
47
55

43512,37275
36479,33218
79991,70493

5439,04659
776,156

7,00767

477776E-6

At the 0.05 level, the population means of tiempo are significantly different.
At the 0.05 level, the population means of Concentracion are significantly different.
At the 0.05 level, the interaction between tiempo and Concentracion is not significant.

- Means Comparisons :l

= Bonferroni Test |
= Tukey Test  ~|

= tiempo  ~|

Prob
0,36548
0,02549
0,50201

MeanDiff

12,55554
2423131
11,67576

SEM
9,17531
897164

10,35294

q Value

1,93522
3,81962
1,59491

Alpha
0,05
0,05
0,05

96 h (R1) (E)
144 h (R2) (E)
144 h (R2) 96 h (R1)

LCL
-9,64947
251919
-13,37923

UCL
34,76055
45,94342
36,73076

Sig
0
2
0

Concentracion |

Prob
3,31894E-4
1,43109E-7

0,07362

MeanDiff

-38,57385
-58,8894

-20,31555

SEM
9,16352
9,16352
9,03884

q Value

5,95313
9,08845
3,17856

Alpha
0,05
0,05
0,05

Sig
1
1
0

10
100
10 1

LCL
-60,75034
-81,06589

-42,1903

UCL
-16,39737
-36,71291

1,5592

+ Sidak Test |
* Bonholm Test x|
+ Sidakholm Test ~|

Sig equals 1 indicates that the difference of the means is significant at the 0,05 level.
Sig equals 0 indicates that the difference of the means is not significant at the 0,05 level.
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Anexo 8. ANOVA de dos factores realizado para analizar las diferencias de susceptibilidad
entre especies. Los factores analizados fueron las concentraciones ensayadas y las
especies. Se analizé la actividad de AChE expresada tanto por mg de proteina como por
mg de tejido humedo.

Actividad de acetilcolinesterasa expresada por mg de proteina

= ANOVATwoWay (5/5/2021 15:50:46)

= Notes  ~|
# Input Data  ~|
= Descriptive Statistics  ~|
- concentracion ~|
L N Mean sD SEM Variance Missing = NonMissing
0 17 22284324 6238068 1512954 389134904 0 17
1 18 13268994 3554978 837916  1263,78693 0 18
5 18 96,38335 28,52785 6,72408 813,83829 0 18
- especie  v|
N Mean SD SEM Variance Missing = NonMissing
Cnesterodon 28 158,34485 8399652 1587385 705541553 0 28
Gambusia | 25 139,11994 4542349 9,0847 2063,29313 0 25
- Overall ~|
L N Mean SD SEM Variance Missing  NonMissing
53 1492765 68,62618 942653 470955249 0 53
- ANOVA ~|
- Overall ANOVA  ~]
DF = SumofSquares = Mean Square F Value P Value
concentracion 2 147966,23235 73983,11618  39,38307 | 6,34772E-11
especie 1 5532,19139 5532,19139 294492 0,09246
Model 3 15284770769 509492359 | 2712155 1,75656E-10
Error 49 92049,02194 1878,55147 - -
Corrected Total 52 244896,72962 - - -
At the 0.001 level, the population means of concentracion are significantly different.
=] At the 0.001 level, the population means of especie are significantly different.
- Means Comparisons j
= Bonferroni Test ~|
= concentracion |
MeanDiff SEM tValue Prob Alpha = Sig LCL UCL
10 -90,1533 | 1465834 -6,15031 4 11716E-7 1E-3 1 -146,71728  -33,58932
50 -126,4599 1465834 -862716 6,40203E-11 1E-3 1 -183,02388 -69,89592
5 -36,3066  14,44742 -251302 0,04593  1E-3 0 -92,05666 = 19,44347
] - especie  v|
I_ MeanDiff SEM tValue Prob Alpha = Sig LCL UCL
Gambusia Cnesterodon -19,22492 1192616 -1612 0,11339  1E-3 1| -60,97174 | 2252191
= Tukey Test  ~|
|| [ concentracion ~]
L MeanDiff SEM qValue Prob Alpha = Sig LCL UCL
10 -90,1533  14,65834 8,69785 374943E-7 1E-3 1 -146,51291 -33,7937
50 -1264599 1465834 1220065 0 1E-3 1 -182,8195  -70,10029
54 -36,3066  14,44742 3,55394 0,03991 1E-3 0 -91,85523 | 19,24204
- especie  ~|
MeanDiff SEM qValue Prob Alpha = Sig LCL UCL
Gambusia Cnesterodon -19,22492 1192616 227971 0,11339  1E-3 1 -60,97331 2252347
+ Sidak Test  ~|
Sig equals 1 indicates that the difference of the means is significant at the 1E-2 level.
Sig equals 0 indicates that the difference of the means is not significant at the 1E-2 level.
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Actividad de acetilcolinesterasa expresada por mg de tejido humedo

=
=l

ANOVATwoWay (30/6/2020 20:21:52)
+ Notes  ~|
= Input Data  ~|
= Descriptive Statistics |
= concentracion |
L N Mean SD SEM Variance | Missing = NonMissing
0 17 1264441 458124 111111 2098775 0 17
1 18 7.15069  1.84659 0.43525 3.4099 0 18
5 18| 477944 223588 0527 499916 0 18
= especie  ~|
N Mean SD SEM Variance = Missing  NonMissing
Cnesterodon | 28| 854429 553701  1.0464 30.65852 0 28
Gambusia 25 56183 29256 058512 8.55914 0 25
= Overall |
4 L N Mean SD SEM Variance Missing NonMissing
53 8.1075 448185 0.61563 20.08701 0 53
= ANOVA |
= Overall ANOVA  ~]
DF = SumofSquares @ Mean Square F Value P Value
concentracion 2 567.84199 283.92099  29.89557 3.26034E-9
especie 1 13.40038 13.40038 1.411 0.24062
N Model 3 579.16679 193.0556  20.32786 = 1.07029E-8
Error 49 465.35751 9.49709 - -
Corrected Total 52 10445243 - = .

At the 0.001 level, the population means of concentracion are significantly different.
At the 0.001 level, the population means of especie are significantly different.

= Means Comparisons x|

= Bonferroni Test ~|

|| [ Tukey Test  ~|

= concentracion |

MeanDiff SEM qValue Prob Alpha | Sig LCL UCL
10| -549372 1.04224 7.4544  8.93796E-6 1E-3 1 -9.50102 -1.48642
50 -7.86497 1.04224 10.67194 0 1E-3 1 -11.87227 -3.85767
51| -237125 1.02725 3.26451 0064 1E-3 0 -6.32089 1.57839

| especie  ~|

MeanDiff SEM q Value Prob Alpha = Sig LCL uUcCL
Gambusia Cnesterodon = -0.92599  0.84798 | 154431 028018 1E-3 1  -3.89439 204242
% Sidak Test  ~|

Sig =quals 1 indicates that the difference of the means is significant at the 1E-2 level.
Sig =quals 0 indicates that the difference of the means is not significant at the 1E-2 level.
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Anexo 9. Determinacion de parametros fisicoquimicos determinados en la estacion hidrolégica de
Chascomus.

Tabla A3, Parametros fisicoquimicos, cuantificacion de plaguicidas y metales en muestras del agua
superficial del estanque de la estacién hidrolégica de Chascomus lugar donde se colectaron los
peces.

Parametro FQ Valor . Niveles guia*
| . (ug x L)

Temperatura de agua (T°C) 2131

Conductividad (uS * cm) 14670 + 369

Oxigeno Disuelto (mg Oz * L) 12,94 + 0,01

pH 5,35+0,05

Alcalinidad (mg CaCO:x L") 682 + 22

Dureza (mg CaCO: x L) 1318 + 42

Nitrito (mg N-NO3z * L) 0,089 + 0,001 60
Nitrato (mg N-NO: x L) 29102

Amonio (mg N-NH:z % L) 0,025 + 0,005 1370
Fosforo inorganico (mg POs* x L") 0,305+ 0,015

Turbidez NTU 792035

Cloruros (mg ClI- % L) 2067 £ 25

e
g % L

Aluminio =0.5 2
Zinc =0.5 30
Hierro G0zx02

Nigquel 018 £+ 003 25
Cobre =05 2
Cromo 0,71+£004 2
Arsénico 191205 50
Selenio =0.5 1
Cadmio =0.5 0,2
Plomo 0,5 1

(*) Niveles guia de calidad de agua para la proteccion de la vida acuatica en agua superficial, Ley
N°24051 de Residuos Peligrosos de la Argentina.
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