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ABREVIATURAS

Alo largo de la presente Tesis Doctoral, aquellas abreviaturas correspondientes a Instituciones Internacionales al igual que
acrénimos internacionalmente aceptados han sido adoptadas en su idioma original y no por su traduccion al espariol.

2 Chi-cuadrado

M: Micrones

Mg: Microgramos

MI: Microlitros

pm: Micrémetros

MM: Micromolar

MS: Microsiemens

ABPF: Agarosa bajo punto de fusion

AChE: Acetilcolinesterasa

ATCh: Acetilcolina

ADN: Acido desoxirribonucleico

ANOVA: Anélisis de la varianza

APFN: Agarosa punto de fusién normal

AS: Aumento del tamafio en sinusoides hepaticos
ASIH: American Society of Ichthyologists and Herpetologists
ASTM: American Society for Testing Materials

BDS: Body diamond shape

BNs: Células binucleadas

CASAFE: Camara Argentina de SanidadAgropecuaria y Fertilizantes
CAS-RN: Chemical Abstracts Service Registry Number
CAT: Catalasa

CDNB: 1-Cloro-2, 4-dinitrobenzeno

CHO: Células de ovario de hamster chino
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CL50: Concentracion letal 50

CINa: Cloruro de sodio

cm?: Centimetros cubicos

CP: Ciclofosfamida

DAPI: 4’ 6-Diamidino-2-fenilindol diclorhidrato
DTNB: 5,5'-Dithiobis (2-nitrobenzoic acid)
DMSO: Dimetilsulféxido

DO: Dafio oxidativo

DS: Desvio estandar

EC: Ensayo cometa

EDTA: Acido etilen-diamino-tetraacético
Endolll: Endonucleasa Il

ES: Error estandar

EPs: Eritroplastidos

FAOQ: Food and Agriculture Organization
FeCls; Cloruro férrico

Fpg: Formamido-pirimidina ADN-glicosilasa
GM: Genéticamente modificadas/modificados
g: Gramo

GS: Estadio de desarrollo larval segin Gosner
GST: Glutation-S-transferasa

H.0,: Agua oxigenada

H.0.. Peroxido de hidrogeno

ha: Hectérea

HC: Hazardous Concentration

HCI: Acido clorhidrico
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HE: Hematoxilina-eosina

HNs: Hendiduras nucleares

HV: Hipervascularizacién

IARC: International Agency for Research on Cancer
ICG: indice de cuerpos grasos

IDG: indice de dafio genético

IG: indice gonadosomatico

IHS: indice hepatosomatico

IM: Inmovilidad

IMZT: Imazetapir

IS: Natacién irregular

IUCN: International Union for Conservation of Nature
K: indice condicién corporal

K2Cr,07. Dicromato de potasio

Ka[Fe(CN)g]: Ferrocianuro de potasio

I: Litro

LHC: Longitud hocico-cloaca

LOEC: Lowest Observed Effect Concentration
mA: Miliamperios

mg: Miligramos

ml: Mililitros

mm: Milimetros

MMC: Melanomacréfagos

MNs: Micronucleos

msnm: Metros sobre el nivel del mar

Na,EDTA: Acido etilen-diamino-tetraacético di-sodico
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NaOH: Hidroxido de sodio

NaOCI: Hipoclorito de sodio

NLs: Nucleos lobulados

nm: Nanometros

NOEC: No Observed Effect Concentration

OECD: Organization for Economic Co-operation and Development
OMS: Organizacion Mundial de la Salud

ONU: Organizacion de las Naciones Unidas

p.a.: Principio activo

PBS: Buffer fosfato salino

PC: Principal component o factor

PCA: Principal component analysis

rpom: Revoluciones por minuto

SCGE: Single Cell Gel Electrophoresis

SSD: Distribucion de Sensibilidad de Especies

tn: Toneladas

U.S. EPA: The United States Environmental Protection Agency
UV: Ultravioleta

V: Vacuolizacién de hepatocitos
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RESUMEN

El objetivo del presente trabajo de Tesis Doctoral fue evaluar efectos a nivel bioquimico y citogenético inducidos por un
nuevo herbicida imazetapir (IMZT) en larvas y adultos de anuros autoctonos, Boana pulchella 'y Leptodactylus latinasus,
asociados a efectos histolégicos e individuales, para su posterior incorporacién como herramienta bioanalitica de respuesta
temprana en programas de monitoreo y diagnéstico ambiental. El uso intensivo de plaguicidas del modelo agricola actual
es una preocupacion para la salud humana y ademas es propuesto como uno de los factores responsables de la pérdida
mundial de la biodiversidad. En particular, las plagas han desarrollado tolerancia a estos agroquimicos y en consecuencia
se ha llevado a cabo el desarrollo y la aplicacion de nuevos herbicidas. En este contexto, se han desarrollado y
comercializado nuevos cultivos tolerantes a herbicidas como sucede en el caso de los cultivos resistentes al sistema de
produccién Clearfield®. IMZT es un herbicida selectivo post-emergente con accion residual miembro de las imidazolinonas
utilizado para el control de gramineas y malezas de hoja ancha en una amplia variedad de cultivos pampeanos.
Actualmente, este herbicida ha sido clasificado como compuesto levemente toxico (Clase Ill) segun la USEPA vy la
informacién actual sobre sus efectos ecotoxicoldgicos en organismos acuaticos es escasa. Por otro lado, la aplicacién de
herbicidas ha sido propuesta como una de las principales causas que influyen en la disminucion de anfibios a nivel
mundial. En este sentido, los ecotoxicdlogos han buscado diferentes herramientas como los biomarcadores que permitan
detectar dafios antes que éstos sean irreversibles en los organismos expuestos a plaguicidas. Se conoce que el uso de
biomarcadores a nivel citogenético permite detectar respuestas tempranas en anfibios expuestos a concentraciones
ambientalmente relevantes de herbicidas. En ese contexto, estos biomarcadores no solo son recomendados para evaluar
la salud de las poblaciones de anfibios sino que ademas son aceptados como indicadores de la calidad ambiental.
Actualmente, existe un consenso en ecotoxicologia sobre la necesidad de utilizar biomarcadores especificos a diferentes
niveles de organizacién biologica y generar nuevos biomarcadores con el fin de resolver problematicas ambientales
actuales utilizando especies claves y representativas de ecosistemas perturbados.

Con el fin de evaluar la toxicidad del herbicida IMZT y poner a prueba distintos puntos finales en larvas y adultos de B.
pulchellay L. latinasus, se llevaron a cabo diferentes tipos de bioensayos utilizando el formulado comercial Pivot® H (10,59
g en 100 mL de IMZT) en condiciones controladas de laboratorio (segun protocolos estandarizados y propuestos para
especies locales) que consistieron en exponer de forma aguda tanto a larvas en diferentes estadios como adultos a
posibles escenarios de riesgo para evaluar la respuesta temprana de todos los puntos finales y la potencialidad de IMZT
como herbicida emergente. Ademas, se llevaron a cabo exposiciones crénicas en larvas de B. pulchella estadio 25
(Gosner) para evaluar la utilidad de los biomarcadores citogenéticos como herramientas de deteccion temprana,
exposiciones para evaluar la capacidad de resiliencia de larvas de B. pulchella estadio 36 (Gosner) luego de una
exposicion aguda y exposicion aguda in vivo y ex vivo para evaluar el tipo de dafio que el herbicida induce en el ADN
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mediante técnicas citogenéticas especificas como el ensayo cometa modificado. Especificamente, se investigaron los
efectos letales y subletales ejercidos por el herbicida IMZT. Para evaluar los efectos letales se calcularon parametros
toxicoldgicos correspondientes a los valores de la CL50, las curvas de concentracién respuesta y los valores LOEC-NOEC.
En el caso de los efectos subletales se emplearon puntos finales a diferentes niveles de organizacion biologica tales como
nivel citogenético (micronucleos — MNs —, anormalidades nucleares y ensayo cometa — EC -), bioquimico (enzimas
antioxidantes — CAT y GST -y del sistema colinérgico — AChE -), histolégico (histopatologia y melanomacréfagos — MMC
-) e individual (comportamiento, desarrollo, crecimiento y anormalidades morfoldgicas). Las respuestas de los puntos
finales a IMZT fueron analizados por medio de estadistica probabilistica utilizando t-test, ANOVA de una via con test a
posterior de Dunnett y ANOVA dos vias, segun correspondiera. Con el fin de correlacionar e integrar la respuesta de los
biomarcadores en cada especie estudiada se realizaron analisis estadisticos multivariados descriptivos que ayudan a
comprender de mejor manera el modo de accion del herbicida en diferentes escenarios de exposicion tanto en larvas como
en adultos de ambas especies. Finalmente, se obtuvo la curva de sensibilidad de especies y se realizaron estimaciones de
sensibilidad a IMZT entre las diferentes especies pampeanas con el objetivo de alcanzar un mayor conocimiento sobre la
toxicidad del herbicida en anuros locales.

Los resultados de la exposicion aguda demostraron que IMZT produce efectos letales con valores de CL50gsh = 1,48 mg/l
de IMZT para larvas de B. pulchella en ambos estadios de desarrollo y valores de CL50gsn = 1,01 y 0,29 mg/l de IMZT para
larvas de L. latinasus en estadios de desarrollo 25 y 36 (Gosner), respectivamente. Sumado a esto, se evidencié que otras
7 especies pampeanas en estadio 25 (Gosner) presentan valores de CL50gsh entre 0,50 y 1,16 mg/l y esto permitié estimar
un valor de concentracién peligrosa para especies pampeanas equivalente a 0,53 mg/l de IMZT. Los resultados de los
efectos subletales en larvas y adultos de los bioensayos demostraron que todos los biomarcadores utilizados mostraron
respuestas por la exposicion a IMZT. En particular, para ambas especies en larvas y adultos se evidenciaron efectos cito-
genotoxicos por la exposicion aguda a IMZT en concentraciones subletales y dichos efectos fueron detectados por el
aumento en la frecuencia de MNs y anormalidades nucleares en eritrocitos y aumentos en la frecuencia del dafio en el
ADN evidenciada en los nucleoides de células sanguineas. Por otro lado, se constatd que las técnicas citogenéticas
aplicadas son utiles para ensayos cronicos ya que responden a bajas concentraciones de exposicion del herbicida y dichos
efectos se detectan antes que se produzcan efectos mas severos a nivel individual tal como el retraso en la metamorfosis
que se produce a 0,19 mg/l de IMZT. Sumado a esto, a partir de los bioensayos de recuperacion se observaron que los
dafios citogenéticos observados en larvas de B. pulchella a una concentracién subletal de 0,39 mg/l de IMZT retornan a
niveles basales de dafio genético iguales al grupo control luego de 7 dias en agua sin herbicida aunque persistan los
efectos a nivel individual tales como anormalidades morfolégicas y retraso en el estadio de desarrollo. Por ultimo, con los
bioensayos citogenéticos para evaluar el tipo de dafio en el ADN que produce el herbicida, se detecté que IMZT a
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concentraciones subletales induce dafio oxidativo en bases puricas de larvas de B. pulchella. Ademas de esto, se constatd
que IMZT induce alteraciones en el sistema enzimatico antioxidante de larvas y adultos de ambas especies. En particular,
se observd que IMZT altera significativamente la actividad de CAT, GST y AChE en larvas y adultos de B. pulchella a
diferentes tiempos de exposicion evaluados; mientras que en L. latinasus se observd que solo GST sufre alteraciones por
la exposicion a IMZT en larvas pero en adultos se ven afectadas CAT, GST y AChE en diferentes tiempos de exposicion
evaluados. Los analisis histoldgicos revelaron aumentos en la frecuencia de MMC por area de higado en larvas de B.
pulchella luego de la exposicion aguda a IMZT en un intervalo de concentraciones entre 0,40 y 1,22 mg/l y ademas se
observo la presencia de higados hipervascularizados en larvas de esta especie expuestas a elevadas concentraciones de
IMZT que variaban entre 1,36 y 1,49 mg/l. Sumado a esto, en adultos de L. latinasus, los resultados demostraron que en
diferentes tiempos de evaluacién el herbicida IMZT es capaz de inducir alteraciones en el area ocupada por los pigmentos
melanina, hemosiderina y lipofuscina de los MMC hepéticos asi como también es capaz de provocar lesiones en el higado
tales como hipervascularizacion y aumentos de los sinusoides hepaticos cuando estas ranas son expuestas a IMZT en
posibles escenarios reales de exposicion. Finalmente, los estudios de las evaluaciones subletales de los puntos finales
demostraron que IMZT en las mayores concentraciones ensayadas produce efectos a nivel individual relacionados con la
pérdida de queratodontes en larvas de ambas especies y anomalias en el cuerpo de larvas de L. latinasus, a su vez
produce alteraciones en el comportamiento natatorio de ambas especies a tiempos cortos de exposicién y efectos en la
condiciéon corporal de adultos de ambas especies por disminucion del indice de condicion corporal en B. pulchella y
disminucion del indice hepatosomatico en L. latinasus cuando ambas especies son expuestas a probables escenarios
reales. El analisis multivariado descriptivo permitid corroborar que los biomarcadores evaluados en un mismo nivel de
organizacién biolégica estan altamente correlacionados y a su vez demostr6 que existe una progresién de efectos menos
severos (detectados a niveles citogenéticos-bioquimicos) a mas severos (detectados a niveles histologicos-individuales)
conforme aumenta la concentracion de IMZT.

Los resultados obtenidos de la presente Tesis Doctoral representan una evidencia concreta de que IMZT produce efectos
letales y subletales a diferentes niveles de organizacién en larvas y adultos de especies pampeanas. Ademas demuestran
que el herbicida es un agente oxidativo con capacidad genotoxica, citotdxica y hepatotdxica para anuros y deberia ser
clasificado segun los valores de CL50¢en como compuesto toxico (Categoria Il) a muy toxico (Categoria I), al menos para
las especies de anuro pampeanas. Ademas, se considera que las especies son buenos modelos no sélo para estudios
ecotoxicoldgicos sino también como potenciales bioindicadoras para estudios en ambientes perturbados. Finalmente, se
destaca de manera particular que los biomarcadores bioquimicos y citogenéticos empleados en este trabajo a diferentes

niveles de organizacion y de manera integral pueden ser considerados como herramientas validas de alerta temprana que
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permitan realizar predicciones sobre efectos letales y subletales irreversibles en futuros estudios ecotoxicoldgicos asi como

también en programas de evaluacion y monitoreo ambiental en sitios perturbados o con eventos de contaminacion.
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ABSTRACT

The objective of this work was to evaluate the cytogenetic and biochemical effects of a novel herbicide imazetapir (IMZT)
induced in tadpoles and adults of local anurans—such as Boana pulchella and Leptodactylus latinasus—and to associate
those alterations with histologic and corporal changes for later implementation as an early-response bioanalytical tool in
environmental-monitoring and diagnostic programs. The intensive use of pesticides in the current agricultural system is a
concern for human health and has been proposed as one of the influences responsible for the global loss of biodiversity. In
particular, the tolerance pests have developed to those agrochemicals has prompted the development and application of
new herbicides. Within this scenario, new herbicide-tolerant crops have accordingly been developed and marketed, as in
the example of resistance to the imidazolinones in the Clearfield® production system. IMZT is a post-emergent selective
herbicide with the residual action of the imidazolinones used for the control of broadleaf grasses and weeds in a wide
variety of pampas crops. Currently, this herbicide has been classified as a slightly toxic compound (Class Ill) according to
United States Environmental Protection Agency (USEPA), and the current information about the compound's ecotoxicologic
profile on aquatic organisms is scarce. In addition, the application of herbicides has been proposed as one of the main
influential causes of the amphibian decline worldwide. Therefore, ecotoxicologists have been searching for better
biomarkers that for their part would allow the detection of damages within the different biologic organizational levels after
the exposure to environmental stressors before such alterations become irreversible. In particular, the use of cytogenetic
biomarkers in ecotoxicological studies can detect early responses in amphibians exposed to environmentally relevant
concentrations of herbicides before the damage becomes too irreversible. Accordingly, those biomarkers are not only
recommended for assessing the health of amphibian populations but also have been accepted as indicators of
environmental quality. A current consensus on ecotoxicology has been reached regarding the need to use specific
biomarkers at different levels of biologic organization and to generate new biomarkers in order to solve current
environmental problems through the use of key and representative species within disturbed ecosystems.

In view of these considerations, in order to evaluate the toxicity of the IMZT herbicide and to test several endpoints
at different biological levels in tadpoles and adults of B. pulchella and L. latinasus, | carried out different types of bioassays
using the commercial formulation Pivot® H under controlled laboratory conditions (according to standardized protocols
along with other procedures proposed for local species) that consisted in bioassays involving acute exposures to the
formulation of tadpoles at different stages as well as adults in three possible risk scenarios to evaluate the early response of
all the endpoints and the potential toxicity of IMZT as an emergent herbicide. In addition, | performed a chronic bioassay in
B. pulchella tadpoles at (Gosner) Stage 25 to evaluate the utility of cytogenetic biomarkers as tools for early detection in
addition to a bioassay to evaluate the resilience in B. pulchella tadpoles at (Gosner) Stage 36 after an acute exposure.
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Finally, | conducted acute bioassays in vivo and ex vivo in order to assess the type of damage the herbicide induces in the
DNA by specific cytogenetic techniques such as a modified comet assay.

As a determination of the specific outcome at all levels of the organism, | investigated the lethal and sublethal
effects exerted by the IMZT herbicide. To assess lethal effects, | calculated the relevant toxicological parameters such as
the LC50 values, the dose-response curves, and the no-observed-effect (NOEC) and lowest-observed-effect (LOEC)
concentrations. For determining the sublethal effects, the endpoints chosen were at the different levels of biologic
organization—namely, the cytogenetic (i. e., micronucleus formation [MNs], nuclear abnormalities, and the comet assay
[EC]), the biochemical (i. e., the antioxidant enzymes catalase [CAT] and glutathione-S-transferase [GST] and the
cholinergic enzyme acetylcholinesterase [AChE]), the histologic (histopathology and the presence of melanomacrophages
[MMC]), and the corporal (i. e., behavior, development, growth, and morphologic abnormalities).

These endpoint responses to IMZT were analyzed by means of probabilistic statistics such as the Student t test,
the one-way analysis of variance (ANOVA) with Dunnett's ex-post-hoc test, and the two-way ANOVA, as appropriate. In
order to correlate and integrate the biomarker responses in each species studied, descriptive multivariate statistical
analyses were performed to help clarify the mode of action of the herbicide in tadpoles and adults of both species under the
different exposure scenarios. Finally, the sensitivity curve of the species was obtained and estimations of sensitivity to IMZT
made between the two different pampas species in order to gain a more complete understanding of the herbicide toxicity in
local anurans.

The results of acute exposures demonstrated that the Pivot® H IMZT-based formulation produced lethality at an
LC5096n value of 1.48 mg/l of IMZT for B. pulchella tadpoles at both stages (25 and 36) of development and LC509¢n values
of 1.01 and 0.29 mg/l of IMZT on L. latinasus tadpoles at (Gosner) stages 25 and 36, respectively. In addition, the
commercial product was lethal to 7 other Pampean species at (Gosner) stage 25 at a range of LC5096n values between
0.50 and 1.16 mg/l, thus pointing to the conclusion that the equivalent of 0.53 mg/l of IMZT is a dangerous concentration of
the product for Pampean anuran species.

The results of the sublethal effects on larvae and adults in the bioassays indicated that all the biomarkers used
were altered by IMZT exposure. In particular, the tadpoles as well as adults of both species, exhibited alterations in
cytogenetic parameters after an acute exposure to IMZT at sublethal concentrations and those changes were detected as
an increase in the frequency of MNs and nuclear abnormalities in erythrocytes along with increments in the frequency of
DNA damage as evidenced by the EC on the nucleoids of blood cells. Moreover, the cytogenetic techniques applied proved
to be useful for chronic trials as those methods reveal responses after short herbicide-exposure times before more severe
effects occur at the corporal level, such as the delay in metamorphosis produced at 0.19 mg/l of IMZT.
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In addition, from the recovery bioassays, the cytogenetic damage observed in B. pulchella tadpoles at a sublethal
concentration of 0.39 mg/l of IMZT was found to return to baseline levels equal to those of the control group after 7 days in
water in the absence of herbicide although the effects at corporal level—such as morphologic abnormalities and a delay in
reaching developmental stages—persisted.

Finally, cytogenetic bioassays to assess the type of nucleotide damage revealed that IMZT at sublethal
concentrations induced oxidative changes in the purine bases of the B. pulchella—tadpole DNA. Furthermore, IMZT induced
alterations in the enzymatic antioxidant system of both tadpoles or adults of both species. In particular, IMZT significantly
altered CAT, GST, and AChE activities in B. pulchella tadpoles and adults after the different times of exposure evaluated. In
contrast, in the tadpoles of L. latinasus, only the GST underwent alterations after exposure to IMZT; whereas, in the adults,
the activity of all three enzymes was affected after those different exposure times.

Histological analyses revealed increases in the frequency of melanomacrophages (MMC) per unit area of liver in B.
pulchella tadpoles after acute exposure to IMZT in a concentration range between 0.40 and 1.22 mg/l; moreover, the
presence of liver pathologies such as hypervascularization was observed at higher IMZT concentrations ranging from 1.36
to 1.49 mg/l. In addition, in the adults of L. latinasus, IMZT induced alterations in the area occupied by the pigments
melanin, hemosiderin, and lipofuscin in the hepatic MMCs and was capable of causing liver injury, such as a
hypervascularization and an increase in hepatic sinusoids, when those frogs were exposed to IMZT in simulated possible
real exposure scenarios.

Studies of the sublethal-endpoint evaluations demonstrated that at high concentrations IMZT produced corporal
effects related to the loss of keratodonts in tadpoles of both species and abnormalities in the body of L. latinasus tadpoles.
IMZT exposure also resulted in alterations in the swimming ability of both species after short times of exposure and could
adversely affect the corporal status in the adults of both species as evidenced by a decrease in the body-condition index in
B. pulchella and a reduction in the hepatosomatic index in L. latinasus when either species was exposed to concentrations
of the product likely encountered under real circumstances in the field.

Finally, the multivariate descriptive analysis corroborated that the biomarkers evaluated at the same level of
biologic organization were highly correlated and in turn indicated a progression of less severe (detected at cytogenetic-
biochemical levels) to more severe (detected at histological-corporal levels) as the IMZT concentration increased.

The results obtained from this Doctoral Thesis represent concrete evidence that IMZT produces lethal and
sublethal effects at different levels of biologic organization in tadpoles and adults of local anuran species such as B.
pulchella and L. latinasus. In addition, the findings demonstrated that the herbicide is an oxidative agent with genotoxic,
cytotoxic, and hepatotoxic consequences in the two species studied and, according to the LC50gsh values obtained, should
be classified anywhere from a Category-Il toxic compound to Category-l very toxic one, at least for pampean anuran
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species. Moreover, the two species studied can be considered good models not only for ecotoxicological studies but also as
potential bioindicators for investigations in disturbed environments. Finally, | need to stress that the biochemical and
cytogenetic biomarkers used in this work at different levels of biologic organization and in a comprehensive analysis could
serve as reliable early-warning indicators to allow predictions of lethal and irreversible sublethal effects for use in future
ecotoxicological studies as well as in environmental-assessment and monitoring programs in disturbed or contaminated

sites.
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CAPITULO I: INTRODUCCION

“ESTADO ACTUAL DEL CONOCIMIENTO DE LA
PROBLEMATICA”

“Lo que se transfiere del Norte a Sur no es solo capital y tecnologia sino también un conjunto de costos sociales y ambientales”

(James O’Connor - Desarrollo desigual y combinado y crisis ecoldgica)
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1.1 El uso de herbicidas en practicas agricolas

1.1.1. La “Revolucién Verde” en el mundo

La FAO (Food and Agriculture Organization de la ONU) y el Banco Mundial frente al crecimiento demografico
estimado y con el aumento de consumo de alimentos per capita, plantearon la necesidad de incrementar la produccion de
alimentos. De esta manera, surgen nuevos programas alimentarios a nivel nacional e internacional tendientes a mejorar la
alimentacion de la poblacién mundial, por lo cual el interés por el desarrollo agricola crecid con gran optimismo luego de la

segunda guerra mundial (Dahlberg 2012).

Segun Dahlberg (2012), la ONU buscaba prevenir el estallido de guerras futuras y ayudar a los paises mas pobres
a desarrollarse. El efecto neto de estos factores fue situar la investigacién y los proyectos agricolas en una posicion
complementaria al trabajo realizado principalmente por la FAO y el Banco Mundial en los diversos programas de ayuda
alimentaria (Dahlberg 2012, Pingali 2012). En este contexto, se consideré necesario generar un nuevo modelo de
agricultura con estrategias mas eficaces para reducir el hambre y promover la sostenibilidad tanto en los paises
empobrecidos por las guerras mundiales como en los paises en desarrollo. A su vez, la innovacion tecnol6gica aparece
como una posible solucién a estas demandas que plantean la necesidad de producir mas alimentos en cada vez menos
superficie agricola (Shiva 1993). En este contexto historico se desarroll6 la llamada revolucion verde, un nuevo tipo de
agricultura moderna caracterizada por el uso de semillas genéticamente modificadas (GM), algunas con resistencia a los

agroquimicos.

Fue en ese marco que comenzaron a llegar algunos de los adelantos tecnoldgicos impulsados por la llamada
revolucion verde, de los cuales los principales son el uso de nuevas variedades mas productivas modificadas
genéticamente y la aplicacion de agroquimicos (Shiva 1993, Dahlberg 2012). Segun Pingali (2012), es posible distinguir
dos periodos de la nueva agricultura: el primero, concentrado durante 1960-1985 denominado revolucion verde, y un
segundo periodo post revolucion verde, perteneciente a las Ultimas tres décadas. Especificamente, las grandes inversiones
publicas de la revolucion verde realizadas en paises desarrollados fueron para la mejora genética de los cultivos de
primera necesidad como trigo, arroz y maiz construida sobre los avances cientificos, y las cuales se adaptaron facilmente a
las condiciones de los paises en desarrollo (Pingali 2012). En 1980, y de manera mas intensa en la uUltima década, se
produjeron una serie de cambios que alteraron la dinamica de la produccion agricola dejando lugar a un nuevo modelo
agricola (Bisang 2004). En pocas palabras, el modelo de agricultura moderna propone cambios estructurales y funcionales

fundamentales en los cultivos entre los cuales cabe mencionar 1- el aumento de la intensidad de laboreo del suelo, 2- el
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incremento en el uso de plaguicidas, 3- el manejo diferente de los residuos de cosecha y 4- la eliminacion de la flora nativa
existente (Ghersa y Martinez -Ghersa 1991, Ghersa y Martinez-Ghersa 2000). A este modelo productivo de la agricultura
se le sumaron los nuevos logros en ingenieria genética representados principalmente por el uso de plaguicidas sintéticos
para el control de diversas plagas y la producciéon de semillas genéticamente modificadas o GM tolerantes a dichos
plaguicidas (Brechelt 2004, Morales y Schaper 2004).

Los avances mencionados de la revolucién verde han dejado un precio a pagar que incluye el destino de grandes
cantidades de contaminantes en los distintos compartimentos de la biosfera (agua, suelo, aire y biota), la liberacion de
gases de efecto invernadero, la pérdida de diversidad genética de cultivos, la eutrofizacion de rios, arroyos, lagos y
ecosistemas marinos costeros (contaminacidn por nutrientes organicos e inorganicos que causan agotamiento de oxigeno)
y cambios en la estructura de las redes alimentarias acuaticas. Sumado a esto, otros posibles efectos adversos en el
medioambiente producto de la agricultura de alta intensidad, estan relacionados con la pérdida de fertilidad y de la erosién
del suelo, la mayor incidencia de las enfermedades de los cultivos y del ganado, y los altos insumos energéticos y quimicos
asociados. En este contexto, las soluciones actuales para evitar los impactos sobre el medio ambiente, se focalizan en
realizar practicas agricolas alternativas (ej. agro-ecologia) que puedan proporcionar rendimientos sostenibles y son
preferibles comparados con los de la agricultura de alta intensidad al producir menos costos ambientales (Tilman 1998,
Donald 2004, Kareiva y col. 2007). De cualquier manera, la tendencia indica que hay un aumento en el desarrollo de
practicas agricolas modernas a nivel mundial, especialmente en paises en desarrollo como Sudamérica (Torres y Capote
2004). Particularmente, los paises sudamericanos utilizan el 75% de la produccién mundial de plaguicidas asociados a las
practicas agricolas debido a que la productividad del modelo agricola actual esta limitado por la aparicién frecuente de
plagas y enfermedades que afectan a los cultivos, por lo que el uso de los plaguicidas o agroquimicos se ha convertido en
un area prioritaria en respuesta a las demandas del mercado consumidor (Torres y Capote 2004). Por ejemplo, desde 1960
la tasa mundial de aplicacién de fertilizantes nitrogenados por la agricultura ha aumentado siete veces y ahora supera las
7x107 tn de nitrogeno al afio. Cabe destacar que la mitad a dos tercios de los fertilizantes nitrogenados ingresan en
ecosistemas no agricolas; estos ingresos de nitrégeno por las practicas agricolas, superan el ingreso de nitrégeno por su
ciclo natural y dicha situacién esta afectando seriamente los ecosistemas terrestres, dulceacuicolas y marinos (Tilman
1998).

1.1.2. El nuevo modelo agricola de plaguicidas en Argentina y la region pampeana

En muchas regiones latinoamericanas, la llegada de la revolucion verde en las primeras décadas del siglo XX
profundiza el uso de semillas GM. En este sentido, el agricultor local debe comprar semillas todos los afios para asegurar
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su cosecha, trasladando parte de la renta a las manos de las compafiias, duefias del manejo del material genético y sus
cruzamientos (Pengue 2005). La capitalizaciéon de la agricultura en Sudamérica bajo el emblema de la revolucion verde,
significaria que los agricultores escogen las mejores semillas, las plantan uniformemente en un area lo mas grande posible
y les aplican agroquimicos. La reduccion de la agricultura a esta simple formula, deja un pasivo ambiental en esas areas
donde se desarrolla la agricultura intensiva, mientras las grandes comparias de semillas comienzan a acumular un
creciente imperio econdmico y el manejo de la agricultura mundial. Esa agricultura reduccionista hace de los fertilizantes y

plaguicidas productos indispensables para protegerse de su propia vulnerabilidad (Pengue 2005).

Particularmente en Argentina, hasta fines de la década de 1980 la produccién agropecuaria, sobre todo la que se
desarrollaba en la region pampeana, estaba basada en los cultivos clésicos (maiz, trigo, girasol, entre otros) y la
produccién de carne vacuna con algunos avances de tipo tecnoldgico, concentrados mas en las tareas que en los
rendimientos: por ejemplo, la cosecha se habia mecanizado, pero casi no se utilizaban fertilizantes (Obschatko 1988,
Reboratti 2010). A partir de la década del 1990 hasta 2006, se registr6 un aumento de la superficie total cultivada en
Argentina de aproximadamente el 45%, en coincidencia con la gran expansion del cultivo de soja que fue reemplazando al
trigo como cultivo dominante (Aizen y col. 2009, Leguizamén 2014). En este lapso, para el manejo de varios cultivos como
maiz (47%), girasol (12%), soja (16%), algodén (8%), trigo (2%), la papa (2%), la alfalfa (3%) y el arroz (6%), el uso de
agroquimicos era la solucion contra las plagas que disminuian la produccién de esos cultivos. Especificamente, los cultivos
més utilizados en la region pampeana fueron aquellos GM desarrollados con tolerancia a herbicidas (34%), resistencia a

insectos (40%) y a hongos (6%), y tolerancia a virus (2%) (Joensen et al., 2005).

El modelo agricola moderno fue desarrollado, fundamentalmente, por grandes empresas multinacionales con
filiales en los principales paises productores, proveedoras del paquete tecnoldgico, es decir de las semillas GM (resistentes
a plaguicidas) y de los insumos necesarios para el cultivo (plaguicidas y fertilizantes) (Reboratti 2010). Particularmente, la
soja GM o soja transgénica en Argentina fue adoptada como parte de la estrategia neoliberal de agro-exportacion para el
desarrollo socio-econdmico (Leguizamoén 2014). El agro-industrialismo y el neoliberalismo han estado vinculados en
Argentina, y desde 1996 que se introdujo la soja transgénica, la produccion sojera en nuestro pais ha aumentado tanto que
en los Ultimos afios se convirtio en el tercer productor y exportador mundial de soja (después de Estados Unidos y Brasil),
siendo todos ellos cultivos GM (James 2011, Leguizamon 2014). Especificamente, el cultivo de soja GM se sigui6
expandiendo en los ultimos afios debido a varias causas como los altos precios internacionales y la demanda creciente de
aceite soja y sus derivados, como el grano para alimento del ganado y la harina de soja por parte de algunos paises
europeos y asiaticos, sumado a la reciente aparicién de un mercado para los biocombustibles que afianzé aun mas el

precio de la soja; todo esto en detrimento de otras actividades pecuarias histéricas de la region como la ganaderia
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(Reboratti 2010). Para Leguizamén (2014), este modelo sojero basado en la produccion mecanizada a gran escala de soja
transgénica, es ampliamente elogiado tanto en el pais como en el extranjero y se utiliza como ejemplo de éxito para alentar
a que otros paises en desarrollo adopten tecnologias de cultivos GM como medio de impulsar el desarrollo socio-
econdmico. Reboratti (2010) destaca que los productores argentinos eligieron esta tecnologia rapidamente y en pocos
afos casi el 90% de la soja que se cultivaba era a partir de semillas GM constituyendo el porcentaje mas alto de adopcion
en todo el mundo. En este sentido, el uso de cultivos GM llevé a incrementar el consumo de agroquimicos en general y de
herbicidas en particular. Segun Pengue (2005), este aumento en el consumo se debe por un lado, al incremento del area
sembrada, pero también al aumento de la tolerancia o resistencia a herbicidas por parte de las malezas, situacion que

obligaria de por si a incrementar la dosis para sostener el control.

La principal region de cultivo de soja en Argentina es la eco-regién pampeana (Cabrera y Willink 1973), alli los
ecosistemas han sufrido severos disturbios estructurales y funcionales en los ultimos 30 afios. Particularmente en esta
region, la rapida expansion agricola tuvo lugar a finales de 1990 y en las primeras décadas del siglo XXI, cuando el area de
tierra arada para cultivos anuales cubria mas de 10 millones de ha. Brevemente para recordar, en el afio 1960 el maiz
dominaba los sistemas de humedales pampeanos y en grandes areas era un monocultivo (Bindraban y col. 2009). A
mediados de la década del 70, la introduccion del cultivo de soja en la region pampeana marca un cambio en los modelos
de uso agropecuario adoptados hasta entonces (Ghersa y Ghersa 1991). De este modo, la expansién agricola alcanza a
zonas periféricas de la eco-regién pampeana, las cuales eran consideradas tierras marginales dedicadas mayormente a la
ganaderia extensiva sobre pastizales naturales (Figura 1) (Bindraban y col 2009, Satorre 2005). De esta manera, la
extension de este cultivo ha situado a la soja como el cultivo GM mas sembrado de Argentina (16 millones de hectareas de
las cuales 13 corresponden aproximadamente a las provincias que integran la eco-region pampeana), y a la siembra

directa como el sistema de manejo dominante en esta eco-region (Bindraban y col. 2009).

En definitiva, este modelo de agricultura intensiva basado en los organismos GM que desde sus comienzos y
actualmente se esta aplicando en paises tales como Argentina, Bolivia, Brasil, Paraguay y Uruguay; no cuenta con una
evaluacion critica, ni con regulaciones estrictas, ni con adecuada informacion disponible que permita conocer y mitigar los
impactos de estas practicas tan extendidas en los paises que lo utilizan (Lopez y col. 2012). Todas estas deficiencias,
sumado al uso de plaguicidas, la deforestacién y fragmentacién de habitats naturales producidas por el modelo agricola
actual, conllevan a una situacién de alerta por el posible impacto negativo en la salud de la poblacion humana, del medio

ambiente, y en especial en los seres vivos que alli habitan y no son el objetivo de los agroquimicos (Lépez y col. 2012).
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Figura 1. Expansion sojera sobre la eco-regién Pampeana y Argentina en los ultimos 40 afios. Modificado de Bindraban y
col. (2009).

1.1.3. Nuevos herbicidas utilizados en practicas agricolas: el caso de las imidazolinonas

1.1.3.1. Caracteristicas generales de las imidazolinonas

Es importante sefialar que dentro de los diferentes tipos de contaminantes ambientales podemos destacar dos
grandes grupos denominados contaminantes inorganicos y organicos provenientes de diversas fuentes (industriales,
mineras, agricolas, etc.). Los contaminantes inorganicos son compuestos a base de minerales como metales, nitratos y
amianto, y son toxicos liberados al ambiente de forma intencional y no intencional. Algunos son liberados para un proposito
muy especifico (por ejemplo, el arseniato de sodio como plaguicida), pero otros son liberados por una amplia gama de
actividades humanas tales como el plomo usado en baterias, plomeria, aditivos de gas y muchos otros productos. Los
contaminantes inorganicos, como el nitrito en las aguas potables, se convierten en un problema sélo si las actividades

humanas elevan sus concentraciones a niveles superiores a las recomendables. De hecho, varios metales son esenciales

29



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

para la vida pero, por encima de ciertas concentraciones, se vuelven perjudiciales (Newman 2014). Sin embargo, existen
casos importantes en los que los metales estan integrados en biomoléculas tales como los citocromos y la hemoglobina, o
contaminantes tales como metilmercurio y organoestanidos. Similarmente, los contaminantes organicos estan compuestos
por toxicos no intencionales e intencionales que se convierten en un problema cuando llegan al medioambiente y entran en
contacto con las especies no blanco (non-target) en bajas o altas concentraciones (Newman 2014). Los contaminantes
organicos no intencionales suelen ser por ejemplo desengrasantes, solventes y varios productos industriales; asi como
algunos compuestos para el cuidado personal (detergentes y jabones) o farmacos (drogas, antibiéticos y anticonceptivos)
que son disefiados para un beneficio de la poblacién humana aunque puedan causar problemas cuando llegan al medio
ambiente. Por otro lado, los compuestos organicos intencionales son los plaguicidas que tienen toxicos para eliminar
plagas de animales (insecticidas o rodenticidas), hongos (fungicidas), plantas o malezas (herbicidas), entre otros (Aktar y
col. 2009, Newman 2014). Especificamente, los herbicidas constituyen una clase de plaguicidas que abarcan numerosos
productos (principios activos) y con una gran diversidad de formas quimicas, formulados y presentaciones comerciales que
han recibido poca atencion como contaminantes ambientales y en especial sobre su efecto no deseado en animales
(Walker 2009). Su principal caracteristica es que son usados para el control de malezas en la agricultura y horticultura,
aunque también han sido empleados como defoliantes en bosques (por ejemplo en la Guerra de Vietnam), para el control
de malezas en jardines, en los bordes de las carreteras, y en los cursos de agua, y como herramientas de manejo en fincas
y reservas naturales (Walker 2009). Particularmente, en nuestro pais durante la ultima década, la expansion de
monocultivos modificados genéticamente por la agricultura trajo aparejado un incremento de problematicas relacionadas
con la contaminacion ambiental debido al uso indiscriminado de plaguicidas en grandes extensiones de nuestro territorio
(CASAFE 2013). La tendencia al uso de herbicidas dentro del mercado argentino de valores se ve reflejada en el volumen
de comercializacién, que represent6 un 59% de todos los productos fitosanitarios de uso agricola comercializados durante
el periodo de informe oficial del CASAFE (2013).

Es bien conocido que el incremento de los cultivos sojeros fomenta el uso de otros tipos de plaguicidas alternativos
como fungicidas o insecticidas para mejorar el control de malezas herbaceas, siendo los herbicidas aquellos plaguicidas
utilizados que se emplean con mayor frecuencia para alcanzar este objetivo (Masters y col. 1996, CASAFE 2013). A su
vez, la tendencia indica un aumento en la busqueda de herbicidas post-emergentes dado que los herbicidas pre-
emergentes tienen baja selectividad y un control pobre de malezas en zonas con baja precipitacion (Krausz y Kapusta
1998). No obstante, resulta cada vez mas dificil descubrir un nuevo herbicida y ain mas dificil encontrar uno con un nuevo
modo de accién. Hoy en dia, aproximadamente 500.000 compuestos deben ser rastreados para descubrir un potencial
herbicida; en comparacion con 1 de 500 compuestos examinados en la década de 1940 (Tan y col. 2005). Sumado a esto,
las malezas han desarrollado tolerancia a los herbicidas y nuevas enfermedades han surgido en respuesta al
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establecimiento de monocultivos de soja que amenazan los niveles de produccion, y en consecuencia se ha llevado a cabo
el desarrollo y la aplicacién de nuevos herbicidas (Joensen y col. 2005). La resistencia de los cultivos a los herbicidas es
conferida por alguno de los siguientes tres mecanismos: resistencia en el sitio de accidn, desintoxicacion metabolica y
prevencion de que el herbicida alcance el sitio de accion. El desarrollo de uno o més de estos tres mecanismos mediante la
modificacion genética, puede proporcionar resistencia a los herbicidas en un cultivo (Tan y col. 2005, Kawai y col. 2007).
En Argentina, como en el resto del mundo, el herbicida glifosato sigue a la cabeza de las ventas aunque en los ultimos 10
afos el desarrollo y consumo de herbicidas selectivos se incrementd de manera exponencial respecto de los herbicidas
tradicionales (Kawai y col. 2007). Como ejemplo de esta situacion se pueden mencionar el aumento en el uso de Bentazon
(80 %), 2,4D (40 %), imidazolinonas (30 %), flurocloridona (30 %), atrazina (25%), s-metolacloro (10 %), entre otros
(CASAFE 2013). Asimismo, a partir de la introducciéon de las familias de herbicidas que inhiben la enzima acetohidroxiacido
sintetasa (AHAS), como imidazolinonas, pirimidinilcarboxilasas, sulfonamidas, sulfonilureas, sulfonil-amino-carbonil-
triazolinonas y triazol-o-pirimidinas, aumentd el empleo de varios tipos de herbicidas post-emergentes para tratamiento de

cultivos de soja (Zoschke 1994, Kawai y col. 2007).

Los herbicidas de la familia imidazolinonas fueron desarrollados para el control de malezas post-emergentes
mediante la inhibicion de la enzima AHAS también llamada acetolactato sintetasa, la cual es una enzima clave en plantas
para la biosintesis de aminoacidos de cadenas ramificadas (Zoschke 1994, Krausz y Kapusta 1998, Tan y col. 2005, Kawai
y col. 2007, Bindraban y col. 2009). Las imidazolinonas son ampliamente utilizadas debido a que las investigaciones
mostraron que varias herbaceas y pastizales nativos son tolerantes a los miembros de esta familia de herbicidas, lo que
permite mejorar el establecimiento de pastizales seleccionados (Zoschke 1994, Masters y col. 1996). En este sentido,
desde el lanzamiento comercial del maiz tolerante a las imidazolinonas en 1992, se han desarrollado y comercializado
otros cuatro cultivos tolerantes a esta familia de herbicidas, ya que es posible desarrollar cultivos tolerantes a la
imidazolinonas basados en el mecanismo de resistencia en el sitio de accion (Tan y col. 2005). Esto responde a un nuevo
mercado que pretende obtener nuevos tipos de cultivos no transgénicos resistentes a nuevos herbicidas como sucede en
el caso de los cultivos resistentes a imidazolinonas del sistema de produccién Clearfield® (sistema que combina cultivos
resistentes a imidazolinonas con herbicidas imidazolinonas para diferentes regiones geograficas) (Alister y Kogan 2005,
Tany col. 2005).

Actualmente los herbicidas de la familia imidazolinonas estan comercialmente disponibles en seis enantiémeros
segun sus derivados del grupo metilo tales como imazamox, imazaquin, imidazolinona benceno, imazapic, imazapir, e
imazetapir (IMZT) (Fig. 2) y son ampliamente utilizados debido a su efectividad para el control de un amplio espectro de
malezas de hoja ancha a dosis bajas y alta persistencia del suelo (Vidrine y col. 1993, Zoschke 1994, Alister y Kogan 2005,
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Tan y col. 2005, Kawai y col. 2007, Lin y col. 2007). Por ejemplo, los cultivos de maiz y arroz a menudo se rotan con soja;
el uso de imidazolinonas es una opcion comun para poder rotar el cultivo de soja, ya que al utilizar maiz y arroz tolerante a
las imidazolinonas, se elimina cualquier riesgo de dafio al maiz o al arroz por los residuos resultantes de los herbicidas
usados en la soja a lo largo del afio (Tan y col. 2005). Por otro lado, se propone el uso de las imidazolinonas debido a su
alta persistencia en el suelo, y algunas caracteristicas responsables de aumentar esta persistencia son el pH bajo del
suelo, su humedad o la alta materia organica del mismo; por ejemplo, se ha determinado que la persistencia en el suelo
para el imazapir puede variar de 90 a 730 dias, para el imazapic es 90 dias y para el IMZT es de 60 a 360 dias (Alister y
Kogan 2005).
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Figura 2. Principales herbicidas imidazolinonas; imazapir: R = H, imazapic: R = CHs, imazetapir: R = CH3-CH,, e
imazamox: R = CH3-O-CH>. Modificado de Tan y col. (2005).

1.1.3.2. Toxicidad de las imidazolinonas

La relativa baja toxicidad de las imidazolinonas y su clasificacién como levemente toxicos por la U.S. EPA (2000)
también ha sido propuesta como una ventaja para el uso de estos herbicidas en los cultivos agricolas. Brevemente
podemos mencionar que segun reportes se encontré que imazaquin e imazamox pueden afectar negativamente la
abundancia de las poblaciones de plantas acuaticas y el fitoplancton, producir mortalidad en varias especies de peces e
inmovilidad por intoxicacion en el zooplancton. En el caso de imazaquin, se ha clasificado como levemente toxico y posible

contaminante del ambiente acuatico aunque no se tienen registros de sus efectos en la biota no diana (USEPA 2000,
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Kegley y col. 2016), no obstante es genotoxico para células de mamiferos expuestas in vitro (Losi-Guembarovski y col.
2004). Respecto de imazapir, la informacion es mas detallada y los estudios indican que inhibe el crecimiento en
poblaciones del fitoplancton y en invertebrados acuéticos produce mortalidad en el crustdceo Farfantepenaeus duorarum
(camaro6n rosado) y en concentraciones superiores 0,18 mg/l, provoca inmovilidad en moluscos y en Daphnia magna
(Kegley y col. 2016). En invertebrados terrestres, produce efectos a nivel poblacional en abejas (Kegley y col. 2016) y
altera la fecundidad, el desarrollo y crecimiento en la mariposa norteamericana, Apodemia mormo langei (mariposa
metélica de Lange) (Stark y col. 2012). Por otra parte, en vertebrados acuéticos produce mortalidad en peces como Barbus
gonionotus (barbo plateado), Ictalurus punctatus (pez gato americano), Lepomis macrochirus (pez sol), Menidia menidia
(sardina atlantica o pez blanco), Oncorhynchus mykiss (trucha arcoiris) y Tilapia nilotica (tilapia del Nilo) en un rango de
concentraciones entre 0,004 a 0,18 mg/l (Kegley y col. 2016). Otros estudios demostraron que imazapir puede producir
efectos a nivel bioquimico alterando los pardmetros metabélicos en sangre (glucosa, proteina, aminoacidos y amonio),
alteracion en los niveles de proteinas y de las enzimas oxidativas y colinesterasas (Moraes y col. 2011) y efectos
genotoxicos por induccién de micronucleos en Tilapia rendalli (tilapia del Congo) (Grisolia 2002); mientras que en anfibios
se demostrd que el herbicida produce mortalidad en un rango entre 14,7 a 1739 mg/l en larvas de Litobathes catesbeianus
(rana toro) (Trumbo y Waligora 2009), pero no se encontraron efectos en el comportamiento, el crecimiento y desarrollo de
Rana pretiosa (rana manchada de Oregon) luego de una exposicién aguda y crénica a concentraciones entre 4,8 y 9,7 mg/I
(Yahnke y col. 2013). Por Ultimo, el caso de IMZT se analizara en detalle a continuacion (seccion 1.1.4). Finalmente, por lo
expuesto anteriormente, se puede observar que la informacidn respecto a la toxicidad y los efectos adversos de las

imidazolinonas sobre los organismos no diana, es escasa y fragmentada.

1.1.4. Herbicida Imazetapir: caracteristicas, toxicidad y genotoxicidad

Particularmente, IMZT [5-etil-2-(4-isopropil-4-metil-5-0x0-4,5-dihidroimidazol-1H-2-yl)-acido  nicotinico] es un
miembro de los herbicidas imidazolinonas utilizado en cultivos de alfalfa, arveja, maiz (resistente a imidazolinonas), mani,
poroto y soja, entre otros para el control de al menos 44 especies de herbaceas nativas como gramineas, malezas de hoja
ancha y otras en una variedad de cultivos y situaciones no agricolas (MacBean 2012, CASAFE 2013). Este herbicida tiene
un bajo coeficiente de absorcion y posee una elevada solubilidad en agua (1400 mg/l a 25°C), teniendo inclusive elevada
afinidad por el agua y el suelo (Senseman 2007, O'Neil, 2013). Segun Qian y col. (2015), quienes evaluaron el modo de
accion y toxicidad de IMZT en las raices de la crucifera Arabidopsis thaliana, IMZT acta inhibiendo la sintesis de los
aminoacidos de cadena ramificada de valina, leucina e isoleucina no so6lo por supresion de la cadena ramificada, sino
también por incrementar el catabolismo de la cadena ramificada afectando de esta manera el patron de crecimiento en la

raiz, brotes y hojas de la planta. Ademas, para un mejor control de las malezas, suelen encontrarse mezclas comerciales
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con otros plaguicidas como glifosato (Alteza®, Flier, Estrella Imi Plus, Lince, Oneway, Realeza Surcos, Realeza Red
Surcos, Estoque, Limit, Queen Sigma o Gentopyr), imazapir (Lightning®, Interfield®, Cristal o Maiz Protector), clorimuron etil
(Fabian), flumioxazin (Nufarm Zetamaxx), fluroxipir (Rolling), quinclorac (Clearpath® 75 WG) y saflufenacil (Optill®); o
mezclas no comerciales recomendadas para el uso del producto con herbicidas como pendimetalin y acetoclor, entre otros
(CASAFE 2013).

El Departamento de Regulacion de Plaguicidas de California ha clasificado a IMZT como un posible contaminante
del agua subterrdnea (Kegley y col. 2016); mientras que para la U.S. EPA esté en la categoria de compuesto “levemente
toxico” (Clase ) (USEPA 1989) y la OMS ha considerado que es poco probable que sea peligroso (Kegley y col. 2016).
Por otro lado, la Unién Europea ha clasificado a IMZT como un compuesto peligroso para el ambiente y ha reportado a este
herbicida como irritante perjudicial para las vias respiratorias, la piel y los ojos (Kegley y col. 2016). Con respecto a los
estudios ecotoxicolégicos de IMZT, la informacidn es escasa sobre los efectos de este herbicida en organismos no diana.
En plantas como Lemna gibba (lenteja de agua), IMZT es altamente tdxico (Magdaleno y col. 2015, Reimche y col. 2015,
Kegley y col. 2016). Por otro lado, se ha reportado con baja toxicidad para algas e invertebrados acuéticos (Magdaleno y
col. 2015, Reimche y col. 2015) aunque en el alga verde Raphidocelis subcapitata se observd una importante inhibicion del
crecimiento luego de la exposicién a un formulado comercial de IMZT (Magdaleno y col. 2015). Sumado a esto, se ha
reportado también que este herbicida afecta negativamente las comunidades de quironémidos (Marchiori y col. 2012) y de
zooplancton como rotiferos, cladoceros y copépodos (Reimche y col. 2015). Entre los invertebrados terrestres, en particular
en insectos se ha reportado una sensibilidad desde extremadamente alta en abejas, hasta una toxicidad baja en anélidos
como las lombrices de tierra (Kegley y col. 2016); también se demostr6 que produce mortalidad, afecta el crecimiento y
altera el comportamiento en Spilarctia obliqua (oruga peluda de Bihar) a partir de 0,25 mg/I (Gupta y Bhattacharya 2008); y
se descubri6 que afecta la fertilidad y el comportamiento de Telenomus podisi (Hymenoptera) cuando es aplicado en
mezclas en campos de arroz (Pazini y col. 2017). Finalmente, se ha reportado baja a moderada toxicidad aguda en ratas
cuando la exposicion fue por via oral (Kegley y col. 2016). Sumado a esto, en vertebrados acuaticos, se reportdé que el
herbicida no es un tdxico letal en especies de peces como I. punctatus, L. macrochirus y O. mykiss (Kegley y col. 2016). No
obstante, se reportd que la exposicién a IMZT como principio activo y en formulados comerciales, produce estrés oxidativo
en células hepaticas de Cyprinus carpio (carpa comun) al evaluar distintos parametros bioquimicos como la respuesta de
las enzimas de estrés oxidativo y enzimas colinesterasas (Moraes y col. 2011). Estos efectos también fueron reportados
para O. mossambicus (tilapia de Mozambique) luego de la exposicion a formulados comerciales (Pasha y Singh 2005,
Pasha 2013). De cualquier manera, hasta el momento para otros vertebrados acuaticos como los anfibios, no se tiene
registros sobre los posibles efectos adversos de IMZT.
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Particularmente, si nos enfocamos en los efectos cito y genotoxicos, los investigadores han concluido que IMZT no
es mutagénico para bacterias utilizando el ensayo de mutacion en Salmonella typhimuriumy Escherichia coli en presencia
0 ausencia de activacion metabolica (Magdaleno y col. 2015). De la misma manera, no se detect6 mutagenicidad en
Drosophila melanogaster (mosca de la fruta) y para el ensayo CHO/HGPRT (Fragiorge y col. 2008). Mientras tanto, en
mamiferos, los reportes indican que IMZT no induce aberraciones cromosémicas en células de la médula dsea de ratas, y
se han reportado tanto resultados negativos como positivos para células CHO con y sin activacion metabdlica,
respectivamente (USEPA 1989). Ademas, se ha comprobado por diferentes metodologias que IMZT, tanto su compuesto
activo como en formulados, es capaz de inducir efectos cito- y genotdxicos en células meristematicas de las raices de
Allium cepa (cebolla), Lactuca sativa (lechuga), Triticum durum (trigo duro) y Vicia faba (haba) (EI-Nahas 2000, Liman y col.
2015, Magdaleno y col. 2015).

1.2. Efectos de los estresores ambientales sobre los ecosistemas

La significancia del término contaminantes ambientales tiene diferentes connotaciones y abarca conceptos
importantes como contaminante, xenobiético, estresor y estrés (Newman 2014). En ese sentido, se ha adoptado la

terminologia propuesta por Newman (2014), quien destaca que:

- Contaminante: es una sustancia liberada al ambiente por las actividades humanas. Este concepto no implica

efectos adversos del contaminante aunque éste pueda estar presente.

- Xenobiotico: es un quimico extrafio o un material no producido en la naturaleza y normalmente no es considerado
un componente constitutivo de un sistema biol6gico especifico. Usualmente esta terminologia es aplicada para quimicos

fabricados en laboratorios.
- Estresor: es aquel factor o agente que produce un estrés en cualquier nivel de organizacion biolégica.

- Estrés: diferente a la definicidn de estrés fisiolégico queda definido en ecotoxicologia como una respuesta a un

factor o el efecto de un factor desorganizador o dafiino reciente, a cualquier nivel de organizacion biologica.

1.2.1. Ingreso de los estresores ambientales a los ecosistemas

Los plaguicidas, fertilizantes, metales pesados, farmacos y otros compuestos que ingresan al ambiente son
considerados como estresores ambientales. Los herbicidas, por ejemplo, son introducidos a los ecosistemas naturales por
aplicacién directa; escorrentia superficial por aplicaciones en un cultivo o en bosques; o inclusive por deposicion

atmosférica (Vitousek y col. 1997, Ritter y Shirmohammadi 2000, Egea-Serranoy col. 2012) (Figura 3). La presencia de
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estresores ambientales como los plaguicidas ha sido ampliamente registrada en los ultimos afios en los diferentes
ecosistemas del mundo (principalmente en ecosistemas acuaticos) (Simonich y Hites 1995, Laabs y col. 2002, Turgut 2003,
Gilliom y col. 2006, Tuduri y col. 2006, Ali y col. 2014, De Gerénimo y col. 2014, Grung y col. 2015, Yadav y col. 2015,
Etchegoyen y col. 2017) y se estima que estos estresores ambientales se incrementen en el futuro cercano (Tilman y col.
2001, Egea-Serrano y col. 2012). Poniendo el foco en los herbicidas utilizados en la agricultura, se conoce que una parte
de los herbicidas aplicados alcanzan el objetivo sobre los organismos diana pero el resto de los residuos de estos
plaguicidas se reparte y distribuye entre los compartimentos suelo, aire y/o agua, contaminando de esta manera una
variedad de microhabitat, incluidos los lagos y estanques en las inmediaciones de los cultivos (Greulich y Pflugmacher
2003, Rohr y Crumrine 2005). La llegada de herbicidas a los ecosistemas acuéticos naturales limnicos o dulceacuicolas,
sean léticos o Iénticos, como lagunas o charcos, permanentes o temporales, puede ocurrir luego de intensas lluvias que
pueden trasladar o mover los plaguicidas desde zonas agricolas a los arroyos cercanos por escurrimiento superficial o
subterraneo (Walker 2009, Zhuang y col. 2015). Por otro lado, se puede producir la contaminacion de los ecosistemas
acuaticos por herbicidas, mediante la descarga de agua del lavado de equipos que han tenido contacto con plaguicidas o
por lavado inadecuado de tanques contenedores; por arrojar envases vacios con remanentes de producto en su interior;
por la aplicacién directa mediante fumigaciones terrestres y/o aéreas cercanas a los rios y lagos; por derrames
accidentales; por filtraciones en los depdsitos de almacenamiento o inclusive por residuos descargados en el suelo (del

Puerto Rodriguez y col. 2014, Zhuang y col. 2015).
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Figura 3. Principales destinos de los estresores ambientales en los ecosistemas acuaticos. Modificada del sitio web
“‘Pollution and Water Quality” (https://sites.google.com/alstaff lisd.net/crollcomer/disruption-of-systems-human-impact/pollution-and-its-
indicators).

Durante los ultimos afios ha crecido el interés de la sociedad y los investigadores por el destino de los plaguicidas
en el medio ambiente y su impacto sobre la calidad del agua superficial y subterranea, con énfasis en la calidad del agua
potable y los efectos adversos sobre los organismos acuaticos no blanco (Pimentel 1971, Carter 2000, Gagnon y Saulnier
2003, Gavrilescu 2005, Loffler y col. 2005, Lapworth y col. 2012, Luo y col. 2014, Zhuang y col. 2015). Las investigaciones
han mostrado que las consecuencias por el uso intensivo de plaguicidas, es un factor que hace vulnerable a los
ecosistemas acuaticos porque produce una amenaza no sélo sobre los organismos no blanco que habitan esos cuerpos de
agua, sino también sobre la poblacién humana que utiliza ese recurso hidrico (Carter 2000, Bale y col. 2008, Aktar y col.
2009, Kim y col. 2017). Si bien se puede detectar la presencia de plaguicidas en el agua, resulta fundamental determinar la
frecuencia y la magnitud de la contaminacion para poder llevar a cabo evaluaciones sobre los efectos, a fin de determinar
el riesgo para la salud de las poblaciones humanas que utilizan el recurso y para los organismos acuaticos no blanco
(Carter 2000, Newman 2014). En este contexto, las investigaciones relacionadas con este tema, plantean la necesidad de
implementar nuevas politicas y reglamentaciones que controlen el uso de estos productos, asi como también herramientas

eficaces y rapidas para detectar la presencia de estresores ambientales en los cuerpos de agua y para establecer sus
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efectos adversos en la salud humana y los organismos no blanco (Tilman y col. 2001, Holvoet y col. 2007, Gregoire y col.
2009, Walker 2009, Newman 2014).

1.2.2. Consecuencias ambientales del uso de plaguicidas en la salud humana y en la biodiversidad

El uso de plaguicidas es la estrategia mas comun para el control de malezas, insectos plagas y para evitar las
enfermedades en los cultivos; pero esto también constituye un factor que afecta considerablemente los ecosistemas y
recursos naturales asi como la salud de los trabajadores rurales y los posibles consumidores (Lopez y col. 2012). La
exposicion a plaguicidas de distinto tipo y origen, al igual que sustancias con propiedades potencialmente genotoxicas,
constituyen un riesgo para la salud humana y animal (USEPA 1974, IARC 1976, 1977, 1986, 1987a,b, 1991, 2015,
McLaughlin y Mineau 1995, Margni y col. 2002, Bilenca y col. 2009, Newman 2014, Diamond y col. 2015, Kegley y col.
2016, Kim y col. 2017). En este contexto, el uso de plaguicidas como herbicidas e insecticidas, ha sido el objeto de
investigaciones tendientes a analizar su potencial impacto sobre organismos no blanco en los agroecosistemas (Margni y
col. 2002, Bilenca y col. 2009). Especificamente, varios autores han resumido los efectos de los estresores ambientales de
amplio uso sobre la salud humana de trabajadores agricolas y fumigadores, evaluando por ejemplo la presencia de
insecticidas como PCBs (bifenilos policlorinados), organoclorados tales como DDT (diclorofenil-tricloroetano) o endosulfan,
organofosforados como malatién o clorpirifos, piretroides como cipermetrina o deltametrina, carbamatos; y herbicidas como
atrazina, glifosato o0 2,4-D; e inclusive en mezclas. Los efectos en la salud humana van desde dafios a nivel genético,
neurotoxicidad aguda y cronica, dafio pulmonar, efectos reproductivos, meta hemoglobinemia infantil, y hasta una amplia
variedad de canceres (Weisenburger 1993, Longnecker y col. 1997, Bolognesi 2003, Hallenbeck y Cunningham-Burns
2012, Lépez y col. 2012, Mostafalou y Abdollahi 2013, Vazquez y col. 2017). Ademas, se ha mencionado que tanto en el
ingrediente activo de un plaguicida como su formulado comercial, puede producir efectos adversos en la salud humana por
dafios a nivel mitocondrial, necrosis y muerte celular programada en dosis menores a las aplicadas en las préacticas
agricolas (Lopez y col. 2012). Particularmente, en los ultimos afios, muchos estudios se han enfocado en la importancia de
evaluar los efectos citotoxicos y genotdxicos tanto en poblaciones humanas expuestas a plaguicidas (Bolognesi 2003,
Abdollahi y col. 2004, Simoniello y col. 2008, Simoniello y col. 2010, Lépez y col. 2012, Hernandez y col. 2013, Carbajal-
Lépez y col. 2016) como en lineas celulares expuestas a herbicidas (Soloneski y col. 2007, Nikoloff y col. 2013, Nikoloff y
col. 2014a, Soloneski y col. 2017) utilizando diferentes metodologias de citotoxicidad y genotoxicidad como evaluaciones
de aberraciones cromosémicas, de intercambio de cromatidas hermanas, ensayo de microndcleos (MNs) y cometa
(también conocido como SCGE). Estas investigaciones han demostrado, entre otros aspectos, que el uso de plaguicidas
organofosforados o carbamicos produce la induccién de dafio en el material genético de linfocitos humanos y de esta
manera fueron la base para definir a los insecticidas organofosforados como posibles agentes cancerigenos para el ser
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humano (IARC 1991, Knaak y col. 2011, Mostafalou y Abdollahi 2013). En otras investigaciones, se ha observado que
algunos herbicidas de uso intensivo, como el caso del bromoxynil, tiene una estrecha relacion con la aparicion de cancer,
ocasionando malformaciones fetales en mamiferos mantenidos en laboratorio y elevada toxicidad en plantas y peces
(Chernoff y col. 1991, Kawanishi y col. 2003).

El efecto de los plaguicidas sobre los ecosistemas y su biodiversidad, ha sido otro foco de atencion de los
investigadores quienes han puntualizado su importancia dado que los ecosistemas albergan una alta diversidad biologica y
es donde suelen concentrarse localmente los plaguicidas (Bilenca y col. 2009). En este contexto, el incremento en el uso
de plaguicidas en agroecosistemas se ha planteado como una de las causas de la pérdida mundial de la biodiversidad. En
general, se plantea que los estresores ambientales alteran la estructura y funcionamiento del ecosistema lo que conduce a
tener ambientes empobrecidos con menores tasas de productividad, descomposicion mas lenta, alteracién en el ciclo de
los nutrientes y sitios dominados por pocas especies, resultando a largo plazo en menos biodiversidad o hasta ambientes
sin biota asociada cuando los periodos de estrés ambiental son intensos y constantes en el tiempo (Fiedler 1992,
Freedman 1995, Walker 2009, Kendall y col. 2010, Vordsmarty y col. 2010, McMahon y col. 2012, Beketov y col. 2013,
Kohler y Triebskorn 2013). En ese sentido, varios autores han investigado y resumido los efectos de los herbicidas e
insecticidas sobre la biodiversidad de los ecosistemas (Pimentel 1971, McLaughlin y Mineau 1995, Stark y Banks 2003,
Khan y Law 2005, Mineau 2005, Rohr y Crumrine 2005, Walker 2009, Kendall y col. 2010, Sparling y col. 2010, Beketov y
col. 2013). Por otra parte, se ha remarcado que los plaguicidas, mejor definidos como estresores ambientales, pueden
provocar alteraciones (efectos) de formas complejas en los ecosistemas en varios niveles; por ejemplo, afectando gremios
de organismos con estrategias de alimentacidn o uso de recursos similares, lo cual afecta a grupos taxondmicos enteros.
Esto a su vez perturba la funcién de la comunidad debido a consecuentes cambios en la diversidad y abundancia de
especies (Clements y Newman 2003, Kendall y col. 2010, Kéhler y Triebskorn 2013). En la actualidad, la liberacién al
medio ambiente de estresores ambientales capaces de causar dafio genético, representa una amenaza para la salud
humana y ecolégica. En ese sentido, los investigadores han remarcado el interés por evaluar los efectos citogenéticos de
los estresores ambientales, como los plaguicidas, debido a que este tipo de dafio tiene el potencial para alterar la
variabilidad genética de una poblacion expuesta por mutagénesis en células somaticas y germinales, producir
declinaciones demograficas, alterar las tasas de migracion, produciendo efecto de cuello de botella de la poblacion,
ademas causar cancer y reducir el estado de salud o fitness (por ejemplo; crecimiento, fertilidad y fecundidad). Por ello
también pueden ser una herramienta Util para la salud o calidad de un ecosistema desde niveles ecoldgicos individuales
hasta poblacionales (Guttman 1994, Depledge 1998, Bickham y col. 2000, Shugart y col. 2002, van Straalen y
Timmermans 2002, Jha 2008, Matson y col. 2009, Shaffer y col. 2015).
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1.2.3. Ecotoxicologia como nueva ciencia: breve resefia

Como fuera mencionado anteriormente, el objetivo clave de la “revolucion verde” fue mejorar la produccion de
cultivos mediante una aplicacién integrada de organismos GM de alto rendimiento, fertilizantes quimicos y plaguicidas, lo
que también trajo consigo los problemas generales de contaminacién a medida que comenz6 la segunda mitad del siglo XX
(Evenson y Gollin 2003, Newman 2014). Durante la primera mitad del siglo XX surgieron conceptos, enfoques e
instituciones para abordar los problemas de la conservacién de los recursos naturales, la calidad del ecosistema, la
seguridad industrial en el lugar de trabajo y los productos quimicos nocivos en los alimentos y las drogas.
Consecuentemente, la evolucidn social comprometida con estas problematicas establecio un enfoque, un paradigma y una
ética para todo el mundo, con el objetivo de abordar y proponer soluciones en relacién al uso de plaguicidas en los
ecosistemas y de esta manera, los contaminantes ambientales se convirtieron en un grave problema social a resolver

durante la segunda mitad del siglo XX (Newman 2014).

En ese contexto, surge la Ecotoxicologia, como la ciencia que tiene el objetivo de evaluar los estresores
ambientales en la biosfera y sus efectos sobre los constituyentes de la misma, incluidos los seres humanos (Newman
2014). La ecotoxicologia es una ciencia de sintesis que combina intuiciones y métodos de muchas disciplinas, ya que
busca respuestas sobre el efecto de los estresores ambientales a nivel genético-molecular (por ejemplo inactivacién de
enzimas por un contaminante), a nivel individual (por ejemplo, evaluando alteraciones en el desarrollo), a nivel poblacion
(por ejemplo, extincidn local) y a los niveles de organizacion bioldgica de la biosfera (por ejemplo, cambio climatico global);
resuelve ademas cuestiones sobre el destino y transporte de los productos quimicos desde su origen (por ejemplo, la
especiacion de metal disuelto), al habitat (por ejemplo, acumulacién de contaminantes en habitats) y a los niveles de escala
fisica de biosfera (por ejemplo, destilacién global de plaguicidas volatiles) (Newman 2014). Actualmente, la Ecotoxicologia
se esta convirtiendo rapidamente en una disciplina madura y se espera que logre un equilibrio eficaz de conocimientos
para abordar mejor sus objetivos cientificos, tecnologicos y practicos. Dichos objetivos cientificos deben expandirse en
todas las direcciones, especialmente hacia fendémenos mas globales y a largo plazo, y con los objetivos tecnoldgicos y
practicos deberia ocurrir lo mismo. Comprendiendo esto, se espera que las leyes y regulaciones en salud y medioambiente
que actualmente se aplican en la mayoria de los paises deberian evolucionar rapidamente para adaptarse a las mejoras

continuas de la tecnologia y la ciencia (Newman 2014).

Finalmente, cabe destacar que uno de los mayores desafios en Ecotoxicologia es rastrear los efectos directos e
indirectos de los estresores ambientales desde el nivel molecular hacia niveles de mayor complejidad, llegando inclusive a
evaluar las comunidades de especies y la funcionalidad de los ecosistemas (Kohler y Triebskorn 2013, Newman 2014).
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1.3. Los anuros como modelo para la evaluacién de estresores ambientales en ecotoxicologia

1.3.1. Pérdida de la biodiversidad mundial de anuros

El impacto negativo de las actividades antrdpicas sobre la biodiversidad es cada vez més notorio y desde hace 30
afos, a nivel mundial los anfibios son el grupo de vertebrados mas vulnerable con aproximadamente el 41% de las
especies amenazadas (Blaustein y Wake 1990, Alford y Richards 1999, Houlahan y col. 2000, Kiesecker y col. 2001,
Beebee y Griffiths 2005, Egea-Serrano y col. 2012, IUCN 2017). Las enfermedades emergentes, la destruccion del habitat,
la introduccién de especies exoticas, el cambio climatico global y la contaminacion de los hébitat tanto terrestres como
acuaticos, han sido propuestos como estresores potenciales y factores influyentes en la disminucién mundial de las
poblaciones de anfibios (Carey y Bryant 1995, Davidson y col. 2002, Blaustein y col. 2003, Collins y Storfer 2003, Mann y
col. 2009, Sparling y col. 2010, Blaustein y col. 2011, Egea-Serrano y col. 2012, Brihl y col., 2013). Identificadas estas
amenazas, es fundamental determinar la influencia y magnitud de sus efectos sobre las poblaciones de anfibios para

ayudar a desarrollar estrategias adecuadas de manejo y conservacion (Egea-Serrano y col. 2012).
1.3.2. Evidencias de los efectos de estresores ambientales en anuros

En el contexto antes mencionado, durante el periodo de 1952 al 2015 se han registrado méas de 17.500 referencias
bibliograficas de ecotoxicologia sobre la biodiversidad de vertebrados, de las cuales mas de 11.600 (aproximadamente
66.7%) fueron en peces, mas de 3.500 (aproximadamente 19.9%) en mamiferos, mas de 1.500 (aproximadamente 8.8 %)
en aves, mas de 760 (aproximadamente 3.8%) para anfibios, y mas de 150 (aproximadamente 0.8%) para reptiles, segun
revisiones presentadas recientemente (Sparling y col. 2010, Morinigo Egusquiza 2016). Como se puede observar, sélo una
fraccion muy pequefia de la literatura sobre ecotoxicologia de vertebrados pertenece a anfibios.

En las décadas pasadas, el numero de publicaciones era bastante reducido, pero a partir de 1990
aproximadamente, la cifra de publicaciones sufrié un salto abrupto, como producto del descubrimiento de la disminucién, y
en algunos casos, de la extincién, de las poblaciones de anfibios, dilucidado durante el Primer Congreso Mundial de
Herpetologia en 1989 (Blaustein y Wake 1990, Morinigo Egusquiza 2016). Hasta ese momento, los estudios realizados
sobre la diversidad y ecologia de anfibios abarcaron las familias de anuros conocidas como Hylidae, Leptodactylidae,
Bufonidae, Ranidae. En este contexto, los estudios ecotoxicoldgicos llevados a cabo en 150 especies de anuros como
modelo se han focalizado principalmente en las familias Ranidae, Bufonidae, Pipidae e Hylidae (Morinigo Egusquiza 2016).
No obstante, es importante destacar que una gran parte de estos estudios que investigan los efectos de los estresores
ambientales en los anfibios se han llevado a cabo en condiciones de laboratorio, mientras que en menor proporcion estos

estudios se han realizado en campo o en las condiciones naturales como los mesocosmos (Egea-Serrano y col. 2012). En
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este sentido, como la contaminacion causada por plaguicidas ha sido uno de los factores propuestos como responsable de
la disminuciéon numérica de poblaciones de anfibios a nivel mundial, gran cantidad de herpetdlogos y ecotoxicdlogos en los
ultimos 20 afios se han dedicado a evaluar y compendiar los efectos de estos estresores ambientales a diferentes escalas
0 niveles ecoldgicos (Hall y Henry 1992, Linder y Grillitsch 2000, Netting 2000, Sparling y col. 2000, Relyea 2005, Relyea y
col. 2005, Mann y col. 2009, Sparling y col. 2010, Brihl y col. 2011, Egea-Serrano y col. 2012, Brihl y col. 2013). Los
efectos documentados de los estresores ambientales en los anfibios, en especial de plaguicidas como herbicidas e
insecticidas, varian de efectos letales a efectos subletales incluyendo disminucién del crecimiento y alteraciones en el
desarrollo y metamorfosis, también se registran aumentos en la frecuencia de anomalias morfoldgicas durante el

desarrollo, mayor susceptibilidad a enfermedades y alteraciones del comportamiento (Egea-Serrano y col. 2012).

1.3.3. Anfibios como indicadores de la calidad ambiental

Los anfibios en los ecosistemas son componentes abundantes y funcionalmente importantes de la mayoria de los
ecosistemas dulceacuicolas y terrestres, con rasgos fisiolégicos y ecoldgicos particulares, por los cuales se han sugerido
como excelentes bioindicadores de la salud ambiental (Sparling y col. 2000, De Garady y Halbrook 2006). Estos rasgos o
caracteristicas especiales son la piel permeable, su rol en redes tréficas, huevos sin cascara y embriogénesis expuesta,
larvas acuaticas de vida libre, dependencia de dos ambientes (acuatico y terrestre) a lo largo de su ciclo de vida y un
acotado “home-range” sin migrar grandes distancias (Blaustein y Wake 1990, Stebbins y Cohen 1995, Blaustein y col.
2003, Brlhl y col. 2013). Por ejemplo, se conoce que los procesos de absorcion dérmica de los plaguicidas en los anfibios
son dos érdenes de magnitud mas rapidos que en los mamiferos, lo que permite evaluar rapidamente el efecto directo de
estos estresores ambientales en la biota, una vez que ingresan a los ecosistemas acuaticos (Quaranta y col. 2009, Briihl y
col. 2011). En este contexto, por la disminucién de sus poblaciones a nivel mundial y por los efectos adversos plaguicidas
sobre su bienestar, Kendall y col. (2010) proponen a los anfibios como el modelo biologico de la nueva era para

evaluaciones ecotoxicologicas de la salud de los ecosistemas.

1.3.4. Ecotoxicologia de anuros en Argentina: breve resefia y nuevos objetivos

En Argentina, los primeros estudios ecotoxicoldgicos en especies de anuros autdctonos fueron llevados a cabo en
1960 y contintian en la actualidad, por el grupo el grupo del Dr. Salibian y col., afianzandose con publicaciones sobre larvas
de anuros expuestas a diferentes plaguicidas en ensayos toxicoldgicos y utilizando Rhinella arenarum como especie
modelo, para estandarizar bioensayos en evaluaciones de toxicidad de agua en rios urbanos contaminados y evaluando
diferentes parametros hematolégicos como puntos finales (Salibian 1992, Ferrari y col. 1997, Demichelis y col. 2001,
Ferrariy col. 2005, Chiesa y col 2006).
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Por otro lado, a partir de la década del 90 hasta la actualidad, el Dr. Herkovits y col. publican sus resultados
evaluando los efectos a nivel individual en anuros como la rana africana de ufias Xenopus laevis y el sapo comun R.
arenarum expuestos experimentalmente a varios estresores ambientales como metales pesados y plaguicidas (Pérez-Coll
y col. 1988, Herkovits y Pérez-Coll 1993, Herkovits y Helguero 1998, Brodeur y col. 2009, Aronzon y col. 2011); lo que
posteriormente concluye en el desarrollo del test de toxicidad para estudios ecotoxicoldgicos estandarizados para
embriones de anfibios utilizando muestras ambientales del area de Buenos Aires, ensayo conocido como AMPHITOX
(Herkovits y col. 2002, Herkovits y Perez-Coll 2003).

En la region centro este de la Argentina, donde se distinguia el gran avance del modelo agricola, el grupo de
investigaciones del Dr. Lajmanovich y col., desde el afio 1998 llevan a cabo estudios sobre la caracterizacion del riesgo
ambiental de los agroquimicos y los efectos que producen los herbicidas e insecticidas sobre larvas y adultos de anfibios a
distintas escalas ecoldgicas desde el nivel individual (alteraciones morfoldgicas, etolégicas y mortalidad) hasta el nivel
bioquimico (evaluando la actividad de las enzimas colinesterasas y de stress oxidativo), tanto en laboratorio como en
anuros que habitan agroecosistemas (Attademo y col. 2007, Peltzer y col. 2008, Attademo y col. 2011, Lajmanovich y col.
2012).

En esta misma linea, hacia principios del afio 2000 y hasta la actualidad, surgen nuevos estudios sobre el efecto
de los estresores ambientales, utilizando bioensayos de toxicidad estandarizados y evaluando estos efectos in situ en
anuros que habitan agroecosistemas de la provincia de Buenos Aires, mediante las investigaciones del grupo coordinado
por la Dra. Ronco y llevado a cabo por el Dr. Natale y la Dra. Brodeur, quienes ponen énfasis en estudiar los efectos a
diferentes escalas de organizacion y evaluando estos efectos principalmente a nivel individual con alteraciones
morfoldgicas, etoldgicas, de crecimiento y desarrollo en especies representativas de los agroecosistemas pampeanos para
determinar las alteraciones producidas por los plaguicidas (Natale y col. 2000, Natale y col. 2006, Agostini y col. 2009,
2010, Brodeur y col. 2011, 2012, Ruiz de Arcaute y col. 2012).

Sumado a esto, el grupo de investigaciones de la Dra. Pechen de D'Angelo y col. en la region sur de Argentina
plantea la necesidad de implementar nuevas herramientas o biomarcadores que permitan detectar los efectos de los
plaguicidas rapidamente y antes que los dafios sean irreversibles en los anuros y asi utilizarlos para evaluaciones
ecotoxicolégicas (Venturino y col. 2003, Venturino y Pechen de D'Angelo 2005). Estas conclusiones fueron aboradadas por
estos investigadores luego de varios afios evaluando, mediante bioensayos con herbicidas e insecticidas, las respuestas
bioquimicas al estrés oxidativo en la especie ampliamente estudiada de Argentina, R. arenarum (Venturino y col. 2001a,
2001b, Ferrari y col. 2004). En este contexto, actualmente estos investigadores se han focalizado en utilizar las respuestas

bioquimicas e individuales como biomarcadores para evaluar el riesgo potencial de los plaguicidas en anuros como
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organismos no diana (Venturino y col. 2007, Anguiano y col. 2008, Ferrari y col. 2008, Lascano y col. 2011, Rosenbaum y
col. 2012).

En los ultimos afios, con la escasez de estudios sobre los efectos citogenéticos de plaguicidas en anuros de
Argentina y la urgente necesidad de desarrollar nuevas herramientas de diagndstico ambiental, surgen nuevas
investigaciones sobre la citotoxicidad y genotoxicidad de plaguicidas en anuros de Argentina, tanto en estudios de
laboratorio como de campo, desde el grupo del Dr. Larramendy y col. En dichos estudios, los investigadores evaltan
efectos a diferentes niveles ecologicos tales como alteraciones en el desarrollo en embriones y larvas, alteraciones en
enzimas de estrés oxidativo en adultos hasta efectos genotoxicos y citotdxicos en larvas y adultos de R. arenarum y Boana
pulchella inducidos por exposicion a diferentes formulados comerciales y principios activos tanto de insecticidas como de
herbicidas (Vera Candioti y col. 2010, Brodeur y col. 2012, Nikoloff y col. 2014b, Pérez-Iglesias y col. 2014, Ruiz de Arcaute
y col. 2014). No obstante, a pesar de la informacion obtenida hasta el momento en estas investigaciones quedan varias
preguntas por resolver sobre el modo de accién de los plaguicidas en anuros locales, las diferencias en la susceptibilidad
de las especies pampeanas a los plaguicidas, las interrelaciones de estas respuestas bioldgicas o biomarcadores a
diferentes niveles y la posible utilizacion de estas respuestas en anuros locales como herramientas bioanaliticas para

evaluaciones de riesgo ambiental.

1.4. Biomarcadores como herramienta ecotoxicolégica

Desde los inicios de la Ecotoxicologia como ciencia, los investigadores han buscado conocer el modo en que los
estresores ambientales ingresan, se distribuyen, interaccionan y afectan a los diferentes compartimientos del ambiente ya
sea en el aire, suelo, agua o la biota. Una de las maneras de conocer el efecto directo y el modo de accién instantaneo de
un estresor ambiental es evaluando las respuestas bioldgicas (efectos), exponiendo organismos a concentraciones
ambientales o variables de contaminantes mediante bioensayos de toxicidad. Es por eso que durante los ultimos 20 afios,
gran parte de los ecotoxicologos se han dedicado a evaluar diferentes biomarcadores en distintas especies modelo, como
herramientas bioanaliticas, buscando encontrar respuestas y generar conocimiento para la toma de decisiones (Connon y
col. 2012).

1.4.1. Concepto de biomarcadores

De manera general, los biomarcadores pueden definirse como indicadores o sefiales de alerta en sistemas
biolégicos 0 muestras, de cambios mensurables a nivel molecular, bioquimico, celular, fisiolégico, patolégico o de

comportamiento en respuesta a xenobi6ticos o a un estresor ambiental (Gupta 2014). Para los ecotoxicélogos la definicion
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de biomarcador es mas especifica y refiere a una cualidad celular, bioquimica, fisiolégica o histolégica en organismos
vivos, usada para evaluar la exposicion o efecto de un toxico o estresor ambiental (Melancon y col. 1992, Van der Oost y
col. 2003, Newman 2014).

Estas caracteristicas hacen que se los proponga como sefiales de alerta temprana que permiten detectar efectos
adversos, inducidos por un estresor ambiental a tiempos cortos y bajas concentraciones, antes que estos produzcan
efectos mayores, irreversibles, incluso a niveles ecoldgicos de mayor jerarquia/relevancia (individuo, poblacién, comunidad,
ecosistema) (Venturino y col. 2003, Walker 2009, Sparling y col. 2010, Newman 2014). La medicion de biomarcadores
especificos permite reflejar el tiempo transcurrido de una lesion y proporciona informacion sobre los mecanismos
moleculares de la toxicidad y ademas provee de manera confiable un diagndstico preciso sobre el estresor ambiental
estudiado. Ademas, los biomarcadores pueden emplearse para la deteccion temprana de una enfermedad, y esa
informacién ayuda a evitar una mayor exposicién al estresor ambiental asi como un desarrollo estratégico de un

tratamiento o remediacion (Figura 4) (Gupta 2014).
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individuo conforme aumenta la exposicion a un determinado estresor ambiental. H, es el punto en el cual se aparta del
rango inicial de respuesta homeostatica normal; c, es el limite en el cual las respuestas compensatorias pueden prevenir el
desarrollo de la enfermedad; r, es el limite mas allé del cual el dafio patologico es irreversible por los mecanismos de
reparacion. El grafico inferior muestra la respuesta de cinco hipotéticos biomarcadores (B) diferentes utilizados para
evaluar la salud de un individuo. Modificado de Walker y col. (2009).

En el campo de la toxicologia, los biomarcadores han sido clasificados en diferentes tipos segun sean marcadores
de exposicion, efecto y susceptibilidad. Los biomarcadores de exposicion se definen como cualquier sustancia extrafia o
sus metabolitos, que ingresan en un organismo e indican la exposicion del organismo al factor de estrés; los biomarcadores
de efecto de manera general indican que el factor de estrés esta actuando en su sitio de accién, y de manera especifica,
indican alguna alteracién bioquimica, fisioldgica o genética que, dependiendo de su magnitud, pueden ser reconocidos
como un dafio 0 como una patologia potencial 0 ya establecida; y los biomarcadores de susceptibilidad son indicadores de
la sensibilidad individual, de la capacidad heredada genéticamente o adquirida de un organismo, para responder a la

exposicion a una sustancia que produce estrés. Los biomarcadores pueden o no ser especificos (Gupta 2014).

En este contexto, como los biomarcadores son considerandos sefiales de alerta temprana, frente a la exposicién a
los estresores ambientales antes que el dafio sea irreversible, y que proveen pruebas de la perturbacion en los
ecosistemas, se han propuesto como importantes herramientas que contribuyen a fundamentar la toma de decisiones para

la gestion y proteccion ambiental (Walker 2009, Gupta 2014, Newman 2014).
1.4.2. La importancia de la correlacion de biomarcadores en los diferentes niveles de organizacion

El uso de biomarcadores evaluados a diferentes niveles de organizacién bioldgica permite conocer cuando ha
ocurrido un evento de exposicion a un estresor ambiental particular y el tipo de respuestas bioldgicas por la accion del
estresor en su sitio diana; en este sentido, pueden ser utilizados como importantes herramientas ecotoxicologicas para
evaluar estos efectos bioldgicos en una cascada de niveles de organizacién (Figura 5). Todas las respuestas biologicas
comienzan luego de la interaccion de estresor con las biomoléculas en su sitio o célula diana; y por este motivo, al evaluar
los efectos toxicos producidos desde el nivel molecular y citogenético hasta niveles de organizacion superiores, se puede
obtener informacién valiosa que permita hacer inferencias de niveles de organizacion bajos hacia mas altos (Van der Oost
y col. 2003, Newman 2014). Varios autores postulan que a partir de las correlaciones de las respuestas obtenidas a
diferentes niveles de organizacién se podran realizar posteriormente las evaluaciones de riesgo ambiental adecuadas (Van
der Oost y col. 2003, Venturino y col. 2003).
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Figura 5. Esquema de la concatenacién o cascada “explicacion-observacion-significancia” para niveles adyacentes y que
puede aplicarse para cualquier nivel dentro de la estructura jerarquica. Modificado de Newman y Clements (2008).

Especificamente, al evaluar los efectos subletales de los estresores ambientales en anfibios es necesario aplicar
diferentes biomarcadores en los niveles molecular, bioquimicos, fisiolégicos y morfolégicos, como herramientas que
aporten informacién precisa durante el ciclo de vida completo de los anfibios, y esto proveera una mayor comprension
sobre los efectos de estos estresores en la disminucidn en las poblaciones de anfibios (Venturino y col. 2003, Sparling y
col. 2010, Connon y col. 2012).

Los resultados que se refieren a los niveles inferiores de la jerarquia conceptual, como los efectos biogquimicos,
tienden a ser mas manejables y tienen mas posibilidades de vincularse facilmente a una causa especifica que los efectos a
niveles superiores como la biosfera. En los procesos bioldgicos los efectos a niveles jerarquicos superiores siempre estan
precedidos por cambios tempranos en escalas jerarquicas inferiores (niveles bioquimicos y genéticos) y en este sentido, el
empleo de diferentes biomarcadores en escalas jerarquicas inferiores permite que sean utilizados como sefiales de alerta
temprana para conocer e inferir respuestas a niveles superiores antes que ocurran dafios irreversibles (Van der Oost y col.
2003, Newman 2014). Es importante ademas mencionar que todos los niveles de organizacién son igualmente importantes
de evaluar ya que contribuyen de manera diferente a ahorrar esfuerzos y a mejorar nuestra compresion sobre los
estresores ambientales; y ademas es importante hacer una integracion de nuestra informacién colectiva sobre el destino y
los efectos de estos compuestos a todos los niveles, para dar un cuerpo coherente y consistente al conocimiento (Newman
y Clements 2008).

En otro contexto medioambiental, los biomarcadores se presentan como prometedores indicadores sensibles, que
demuestran que los estresores ambientales han ingresado en los organismos, se han distribuido entre los tejidos y estan
provocando efectos adversos en las células diana (Van der Oost y col. 2003, Newman 2014). En este sentido, la aplicacion
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de una variedad de biomarcadores en la ecotoxicologia predictiva, mejoraré la interpretacion de los efectos y ayudara a
asegurar su importancia en la evaluacion del impacto, porque se consideran herramientas importantes que ayudan a
apoyar la toma de decisiones para la gestion ambiental, antes de que se produzca dafio irreversible en el ecosistema

(Venturino y col. 2003, Sparling y col. 2010, Ossana y col. 2013, Josende y col. 2015).
1.4.3. Los biomarcadores en especies bioindicadoras como herramientas de diagnéstico ambiental

Las especies bioindicadoras, también conocidos como bioindicadores, son organismos o0 comunidades de
organismos, cuyas respuestas se utilizan de forma representativa para evaluar una situaciéon, dando pistas sobre la
condicion de todo el ecosistema (Gerhardt 2002). Sin embargo, una definicién general e integral de un bioindicador seria:
una especie o grupo de especies que refleja facilmente el estado abiotico o bidtico de un medio ambiente y que representa
el impacto del cambio ambiental en un habitat, comunidad o ecosistema (Gerhardt 2002). Los bioindicadores son utiles en
tres situaciones: 1) cuando el estresor ambiental indicado no se puede medir (por ejemplo, en situaciones donde los
estresores ambientales en el pasado se reconstruyeron, como el cambio climatico estudiado con paleo-biomonitoreo), 2)
donde el estresor indicado es dificil de medir (por ejemplo, pesticidas y sus residuos o efluentes toxicos complejos que
contienen varios productos quimicos que interactiian) y 3) donde el estresor ambiental es facil de medir pero dificil de

interpretar (por ejemplo, para detectar si los cambios observados tienen importancia ecolégica) (Gerhardt 2002).

El concepto de biomarcador, definido anteriormente, puede aplicarse en especies bioindicadoras y dicha
combinacion resulta en una excelente herramienta de diagnostico ambiental, cuyo fin ayudara a demostrar la magnitud de
la respuesta en estos organismos bioindicadores de prueba frente un factor de estrés ambiental y de esta manera, ser
utiles como sefales de alerta temprana (Adams y Ham 2011, Hamza-Chaffai 2014). En conclusién, los métodos generales
de biomonitoreo (uso de organismos para monitorear ambientes contaminados que implican evaluar posibles efectos sobre
la biota o inclusive para humanos), y la aplicacion de biomarcadores (cambios celulares, de tejidos, fluidos corporales,
fisioldégicos o bioquimicos en individuos, que se usan cuantitativamente durante biomonitoreos utilizados para detectar la
presencia de estresores significativos 0 como sefiales de alerta temprana para efectos adversos inminentes), son también
considerados como tecnologias importantes desarrolladas en las Ultimas décadas (Newman 2014). En definitiva, el uso de
herramientas ecotoxicoldgicas predictivas como los biomarcadores a diferentes niveles de organizacion, permite vincular la
exposicion con las respuestas, y dichas respuestas biologicas evaluadas en especies bioindicadoras como los anuros

pueden ser Utiles en la evaluacion del riesgo ambiental si son validadas en el campo (Venturino y col. 2003).
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1.4.4. Bioensayos como herramienta para evaluar biomarcadores

Sumado a lo expuesto anteriormente, actualmente para evaluar las respuestas de biomarcadores resulta
fundamental aplicar y desarrollar bioensayos sensibles de laboratorio que son herramientas validadas para estudios de
ecotoxicologia (Van der Oost y col. 2003). Los ensayos biologicos o bioensayos son herramientas de diagnéstico
adecuadas para determinar el efecto de agentes fisicos y quimicos sobre organismos de prueba, bajo condiciones
experimentales especificas y controladas (Lewis y col. 1994, USEPA 2002b). Este concepto de bioensayo que deriva de la
toxicologia clésica, ha sido modificado, adaptado y extendido al diagnéstico y manejo ambiental dentro del campo de la
Ecotoxicologia y junto a los analisis fisicoquimicos convencionales, los ensayos de toxicidad son considerados como una
alternativa eficaz en la prediccidn de niveles seguros de concentracién de compuestos toxicos. Especificamente, los
bioensayos de toxicidad son potentes herramientas que poseen ventajas sobre las clasicas pruebas quimicas y fisicas, ya
que no soélo permiten evaluar la calidad del agua sino también estimar las concentraciones de los contaminantes que
causan potenciales efectos adversos sobre la biota acuatica (Lewis y col. 1994, USEPA 2002b). Este uso de los
bioensayos permite considerarlos herramientas bioanaliticas, siendo importante utilizar metodologias estandarizadas con
especies validadas por comparacion de resultados tanto intra- como inter-laboratorios. La finalidad de estas metodologias
es maximizar la reproducibilidad y confiabilidad de los datos obtenidos (Buikema y col. 1982). Teniendo en cuenta la
duracion de los efectos medidos en estos bioensayos, los mismos pueden clasificarse en dos grandes categorias: agudos y
cronicos. Un efecto agudo involucra un estimulo lo suficientemente severo para inducir una respuesta rapida, mientras que
un efecto cronico involucra un estimulo que permanece o contindia por periodos prolongados de al menos la décima parte
del ciclo de vida (Lewis y col. 1994, USEPA 2002b).

Los bioensayos ofrecen muchas ventajas para comparar la toxicidad relativa de estresores ambientales especificos
o efluentes especificos, pero también tienen serias limitaciones para el monitoreo bioldgico, porque en la mayoria de los
bioensayos, en especial en aquellos de toxicidad aguda, no se tiene en cuenta el efecto de la particion quimica en el
medioambiente, la cinética y absorcidn de los productos quimicos a los sedimentos, la acumulacion a través de las
cadenas alimentarias y los modos de accidn toxica, dado que en algunas circunstancias este tipo de bioensayos son
realizados solamente con una Unica especie, en una etapa de su ciclo de vida, frente a un solo compuesto puro, bajo
condiciones controladas de laboratorio, presentando sus resultados una relevancia ecolégica limitada (Burkhart y col. 2003,
Van der Oost y col. 2003). A pesar de estas restricciones para realizar extrapolaciones a escala ambiental, son los
resultados provenientes de los bioensayos, los que constituyen las fuentes de informacién predominantes para la
evaluacion ecoldgica de los efectos de los estresores ambientales (Castillo Morales 2004, Sanchez-Bain y col. 2004). En
definitiva, asociando el uso de biomarcadores con los beneficios de los bioensayos como un intento de vincular las

respuestas biolégicas a los efectos de los estresores ambientales sobre las diferentes caracteristicas de la especie modelo,
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se proporciona una base para el uso de estas dos herramientas en la evaluacion ambiental (Van der Oost y col. 2003,
Castillo Morales 2004, Sanchez-Bain y col. 2004).

Para el caso de los anfibios, a partir de 1980 se publicaron inicialmente las guias para bioensayos estandarizados
por parte de la Asociacion Internacional para el Ensayo y Materiales (mundialmente conocida como ASTM) que fueron
fundamentales para preparar el terreno en el desarrollo de herramientas para la evaluacion de la toxicidad. Al mismo
tiempo, los esfuerzos metodoldgicos de Dumont y col. (1983) en sus investigaciones con X. lagvis para desarrollar pruebas
de deteccidn que pudieran utilizarse para indicar los efectos de las aguas contaminadas en el proceso de extraccion de
petréleo y gas, asi como las mezclas complejas asociadas con esa extraccion (Bantle et al., 1994; Dumont et al., 1983;
Gaudet-Hull et al., 1994); los llevd a desarrollar en Ultima instancia el protocolo de bioensayo denominado Ensayo de
Teratogénesis con Embriones de Rana-Xenopus también conocido como FETAX (Frog Embryo Teratogenesis Assay—
Xenopus) (Sparling y col. 2010). En el caso de Argentina, como fue mencionado anteriormente, se desarrolla el protocolo
AMPHITOX para estudios ecotoxicoldgicos estandarizados con embriones de anfibios para evaluar muestras ambientales
utilizando la especie local R. arenarum (Herkovits y col. 2002, Herkovits y Perez-Coll 2003). A pesar de estos avances, los
anfibios no fueron considerados como especies modelos para test de toxicidad en los programas de accion para el agua
limpia (Sparling y col. 2010). A partir del afio 2005, los investigadores han incorporado a los bioensayos situaciones de
exposicion mas reales a sus experimentos; por ejemplo utilizando especies nativas, focalizandose en los diferentes habitos
de vida de los anuros y sus tasas de desarrollo, incorporando en sus estudios la variacion genética de los organismos y
especies ensayadas, incrementando la escala espacial en sus estudios, examinando el efecto directo e indirecto de los
estresores ambientales, y hasta explorando las conexiones de aquellos estresores que son potencialmente disruptivos y
afectan adversamente las poblaciones y la estructura de la comunidad de anuros en el mesocosmos (Sparling y col. 2010).
Los estudios contemporaneos se estan alejando de los enfoques de una especie Unica y de evaluaciones simples de los
estresores, que dominaron las primeras investigaciones en la ecotoxicologia de la herpetofauna, y van mas alla estudiando
el ingreso de los estresores en los habitats acuaticos, entendiendo que son criticos para la sostenibilidad a largo plazo de
las poblaciones de anfibios, y optan por un enfoque de estrés mdltiple sobre de las poblaciones de anfibios que puede ser

mas beneficioso para la sostenibilidad a largo plazo (Sparling y col. 2010).

1.4.5. Biomarcadores de uso convencional en ecotoxicologia de anfibios

La lista de parametros de respuestas bioldgicas en anfibios que puede evaluarse en bioensayos de laboratorios,
como posibles biomarcadores, es extensa y dependerad del objetivo de estudio (Sparling y col. 2010). Por ejemplo, la
mortalidad y el crecimiento de los organismos ensayados son puntos finales a nivel individual comunes que pueden usarse

con la mayoria de las especies de bioensayos; mientras que puntos finales individuales mas especificos para los anfibios

50



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

incluyen la longitud del periodo larval y el tamafio hasta la metamorfosis (Sparling y col. 2010). En las revisiones de
trabajos sobre ecotoxicologia de anuros se destaca que principalmente la mayoria de los estudios de mortalidad se enfoca
en el calculo de valores de CL50 de un contaminante especifico (CL50 es la concentracion letal que mata a 50 % de una
poblacion) y evaluado en una especie. No obstante, aunque el anélisis de los valores de CL50 probablemente influya en el
impacto real de los estresores ambientales sobre los anfibios en entornos naturales, es esencial disponer de mas
informacidn sobre el impacto de las concentraciones ecolégicamente relevantes sobre la supervivencia y en los efectos
subletales, para determinar adecuadamente la sensibilidad de los anfibios frente a un evento de estrés quimico por
plaguicidas, por ejemplo (Egea-Serrano y col. 2012). Por otro lado, las alteraciones morfolégicas y del crecimiento normal
en anuros son los biomarcadores de exposicion a plaguicidas a nivel individual mas frecuentemente evaluados en estudios
ecotoxicoldgicos; y en este sentido, los investigadores han mencionado que estos biomarcadores deben asociarse a
estudios a nivel genético del desarrollo embrionario dado que los diferentes estresores ambientales pueden afectar los
factores de transcripcion que regulan la expresién génica, alterando la cascada de respuestas, y entonces estudiar este
tipo de respuestas es altamente prometedor para entender los mecanismos de accion de un plaguicida (Venturino y col.
2003).

Esta situacion, y la ayuda de las mejoras tecnoldgicas, ha llevado a los ecotoxicdlogos y herpetélogos a la
busqueda de nuevas metodologias y herramientas que sean Utiles como biomarcadores moleculares (y genéticos),
bioquimicos y fisiolégicos (incluyendo histolégicos) y que permiten detectar los efectos subletales en anfibios (Venturino y
col. 2003, Newman 2014). En este contexto, la integracion de biomarcadores puede servir para evaluar el estado de salud

de las poblaciones de anfibios actuando como puntos finales subletales de intoxicacion (Venturino y col. 2003).

Sumado a esto, los ecotoxicdlogos locales han planteado la necesidad de desarrollar nuevos biomarcadores,
utilizando especies autoctonas para evaluar problemas ambientales locales y especialmente destacando que en anuros es
necesario utilizar herramientas que provean informacion certera, en diferentes estadios del desarrollo, al evaluar efectos
subletales de estresores ambientales a diferentes niveles ecotoxicologicos antes que los dafios en la biota sean

irreversibles (Venturino y col. 2003, Venturino y Pechen de D'Angelo 2005).
1.4.5.1. Biomarcadores a nivel de individuo

La ecotoxicologia organismica o individual investiga los efectos toxicos para los individuos y, cuando es posible, los
relaciona con los efectos a las poblaciones y comunidades. Tales investigaciones han sido el centro de los estudios en la
ecotoxicologia y sus disciplinas predecesoras (ecotoxicologia acuatica, a campo o wildlife ecotoxicology y ecotoxicologia
ambiental) desde sus inicios. Los ecotoxicdlogos han tomado de la base de conocimiento mecanicista de la toxicologia

clasica, un campo centrado en los individuos. Este conocimiento es directamente Util para especies carismaticas, en peligro
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de extincion o amenazadas que estan protegidas dado que ayuda en la toma de decisiones sobre estas especies en
particular e influye sobre las prohibiciones sobre los estresores ambientales que amenazan sus poblaciones.
Focalizandonos en el concepto de biomarcadores a diferentes niveles, proporciona una base firme en un nivel de
organizacion biologica desde la cual ampliar la vision cientifica hacia arriba o abajo en la escala (Newman y Clements
2008).

Los efectos documentados de los contaminantes o estresores ambientales a nivel individual en los anfibios varian
de efectos letales a efectos subletales incluyendo disminucién del crecimiento y desarrollo y aumento de la frecuencia de
anomalias del desarrollo, susceptibilidad a enfermedades y alteraciones del comportamiento (Egea-Serrano y col. 2012).
Los estudios de meta-analisis han resumido los efectos letales y subletales de los plaguicidas en anfibios focalizandose en
evaluar los efectos en el crecimiento y comportamiento. Dichos estudios, muestran una amplia variedad de resultados
siendo uno de los principales la disminucién de la supervivencia de los anfibios a concentraciones relevantes de los
plaguicidas una vez que los efectos subletales individuales son detectados (Egea-Serrano y col. 2012, Baker y col. 2013,
Morinigo Egusquiza 2016, Shuman-Goodier y Propper 2016). Otros efectos subletales en anfibios registrados como puntos
finales por los investigadores, han sido el tiempo de la metamorfosis o de eclosién y la frecuencia de anormalidades cuyos
resultados varian desde efectos adversos leves hasta severos (Sparling y col. 2010, Egea-Serrano y col. 2012, Shuman-

Goodier y Propper 2016).

Especificamente, los meta-analisis destacan que la mayor parte de los estudios ecotoxicoldgicos evaluaron
mortalidad como punto final letal (aproximadamente un 30%), seguido de estudios subletales sobre el desarrollo y
metamorfosis (aproximadamente un 20%). Posteriormente, cantidad significativa de los estudios evaluaron efectos de
anormalidades (aproximadamente un 15%), principalmente en condiciones de laboratorio, debido a la dificultad de
realizarlos en condiciones de campo y por lo general estan limitados a estados larvales (Mann 'y col. 2009, Sparling y col.

2010, Egea-Serrano y col. 2012, Morinigo Egusquiza 2016).

Con respecto a las anormalidades morfolégicas evaluadas en anfibios, es bien sabido que los estresores
ambientales son una amenaza importante para estos organismos, dado que se ha comprobado que hay grandes aumentos
en la frecuencia de las anormalidades, teniendo consecuencias en la supervivencia; y tales efectos pueden explicar el
vinculo entre los factores estresantes ambientales y la disminucién de poblacién descripta en varias areas alrededor del
mundo (Meteyer 2000, Lannoo 2008, Egea-Serrano y col. 2012). Los estudios que evallan los efectos comportamentales
son frecuentes, y han cobrado mucho interés en anuros (aproximadamente un 10%) dado que estos parametros son
indicadores especificos de toxicidad subletal y sefiales de alerta temprana porque son altamente sensibles, econémicos, no
invasivos y representan un eslabon esencial entre los procesos fisioldgicos y ecoldgicos (Shuman-Goodier y Propper
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2016). Su fundamentacion radica en que los anuros que presentan alteraciones en el comportamiento, frecuentemente ven
afectadas y comprometidas funciones como la alimentacion, la velocidad de natacion o inclusive el cortejo; y tales
caracteristicas se relacionan directamente con la supervivencia y la aptitud fisica o fitness en el ambiente natural.
Entonces, demostrar la importancia de los efectos de la exposicion a los plaguicidas en el comportamiento sobre estos
vertebrados acuaticos, permite evidenciar futuras consecuencias sobre las poblaciones y la dindmica de las comunidades
acuaticas porque los cambios de comportamiento también producen efectos indirectos en toda la estructura comunitaria
alterando las interacciones de especies, lo cual termina desencadenando alteraciones en el normal funcionamiento en la

cadenas troficas (Amiard-Triquet 2009, Denoél y col. 2012, Shuman-Goodier y Propper 2016).

En este sentido, algunas de las principales respuestas comportamentales evaluadas en anuros han considerado
los efectos adversos sobre forrajeo, hiperactividad, narcosis, natacion acelerada y paralisis, entre otras (Sparling y col.
2000, 2010, Denoél 2012). Actualmente, con el desarrollo de nuevos programas informaticos y dispositivos digitales, las
evaluaciones de comportamiento en larvas de anuros se han sofisticado llegando a ser mensurables de una manera
precisa y cuantitativa (Liu 2011, Peltzer y col. 2013a). Particularmente en Argentina, varios trabajos han demostrado el
impacto de los plaguicidas focalizados en el nivel individual utilizando especies locales (Salibian 1992, Ferrari y col. 2005,
Peltzer y col. 2008, Agostini y col. 2009, 2010, Brodeur y col. 2009, Vera Candioti y col. 2010, Aronzon y col. 2011,
Lajmanovich y col. 2012, Ruiz de Arcaute y col. 2012, Peltzer y col. 2013a).

Finalmente, Newman y Clements (2008) destacan que aunque hay un sesgo en la investigacién ecotoxicolégica
hacia evaluar los efectos a nivel individual, esto resulta en consecuencias positivas porque entre otras cosas permite
evaluar rapidamente la inclusién de nuevas tecnologias a la ecotoxicologia, provee explicaciones de mecanismos de
accion para los efectos observados en los niveles superiores de organizacion, son indicadores sensibles de exposicion o
efecto frente a la presencia de un estresor ambiental y ofrecen un enfoque altamente discreto y manejable para cualquier
pregunta ecotoxicologica. No obstante, los autores sefialan que debe haber una cuidadosa interpretacion de los datos a
nivel individual conforme aumenta nuestra capacidad de predecir las consecuencias en la poblacién y, a veces, en los
niveles superiores de organizacion como a nivel comunidad. En ese sentido, destacan que es necesario integrar con otro
tipo de informacion, como por ejemplo los datos de bioacumulacion, lo que ayudara a mejorar nuestra capacidad para

predecir la transferencia trofica de los estresores ambientales en las cadenas alimenticias (Newman y Clements 2008).

1.4.5.2. Biomarcadores a nivel histolégico

La histopatologia es la ciencia que se focaliza en los cambios celulares y de los tejidos como resultado de
enfermedades infecciosas y no infecciosas (Newman y Clements 2008). En el tltimo tiempo, se ha retornado el interés por
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la histologia en la ecotoxicologia y se ha estudiado la importancia de la histologia en la fisiologia como indicadores
sensibles y fiables del estado de salud en especies de vertebrados acuaticos, principalmente por su rol de detoxificacion y
hemocatéresis (Newman 2014, Murussi y col. 2015). Algunos estudios destacan que los plaguicidas pueden ocasionar
alteraciones histologicas en el higado como degeneracion lipidica, procesos necroticos multifocales e infiltracion de
leucocitos que en ultima instancia pueden desencadenar cancer en algunos casos, afectando de esta manera el bienestar
del organismo (Murussi y col. 2015). En este contexto, estos biomarcadores se pueden utilizar como un sistema de alerta
temprana, para los efectos potenciales a nivel individual y a veces de la poblaciéon. En este sentido, el andlisis de
biomarcadores histolgicos puede proporcionar nueva informacion, sobre el estudio del cambio en las células y tejidos,
asociados con enfermedades o la exposicion a un estresor ambiental (Newman 2014). No obstante, se ha mencionado que
existen dos deficiencias de los biomarcadores histopatoldgicos a mejorar y ambas limitaciones estan siendo superadas
lentamente por una ciencia que adopto otros paradigmas de analisis como por ejemplo el cambio en el énfasis en los
métodos cuantitativos. La primera limitacién se encuentra en determinar los parametros histologicos normales y sus
variaciones segun la estacion, la dieta, el ciclo reproductivo y otros procesos que pueden llevar a resultados
malinterpretados en las especies utilizadas como biocindicadoras. La segunda limitante es que, aunque existen métodos
para cuantificar los efectos rutinariamente, la mayoria de los estudios histolégicos son de naturaleza cualitativa y resulta
indispensable cuantificar estos resultados para estimaciones ecotoxicoldgicas (Newman 2014).

Principalmente debido a su papel en la detoxificacién y homeostasis, el higado y los rifiones suelen ser 6rganos
diana que pueden acumular estresores ambientales, también estos drganos pueden sufrir alteraciones en sus actividades
enzimaticas, y/o sufrir dafio histopatologico de forma leve (por ejemplo, inflamacién) o grave (por ejemplo, necrosis)
(Marques y col. 2009). En este sentido, con algunos métodos histoquimicos para la localizacion de tejidos con cambios
bioquimicos también se puede obtener informacién valiosa relativa a la exposicion en drganos o sitios diana y estos
hallazgos pueden estar relacionados con resultados que indican una alta incidencia de cancer en algunos tejidos afectados
por los estresores ambientales en los organismos (Newman 2014). Un ejemplo claro de esto se ha demostrado en las
células con funcion fagocitica presentes en el higado, bazo y rifién de vertebrados acuaticos. Varios estudios histoldgicos
han detectado la presencia de estas células fagociticas denominadas melanomacréfagos (MMCs) en vertebrados
acuaticos, relacionandolas inclusive a las células de Browicz-Kupffer de mamiferos, cuyas funciones estan estrechamente
relacionadas a respuestas fisioldgicas e inmunolégicas, llegando a demostrarse que en 6rganos como higado, bazo y rifién
son células fagociticas agresivas que consumen facilmente hongos, bacterias, parasitos, micobacterias 0 cuerpos extrafios;
participan en funciones de detoxificacion; y estan involucradas en la hemocatéresis por fagocitosis de desechos celulares
incluyendo productos de descomposiciéon de hemoglobina (Rund y col. 1998, Agius 1981, Sichel y col. 2002, Agius y
Roberts 2003, Franco-Belussi y col. 2013, Campbell 2015). La particular funcién de los MMCs radica en que estas células
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producen y almacenan tres pigmentos: melanina, hemosiderina y lipofuscina (Agius 1981, Agius y Roberts 2003, Jordanova
y col. 2008). La melanina puede absorber y neutralizar radicales libres y otras sustancias derivadas del metabolismo celular
(Agius y Roberts 2003). Los MMCs ademas pueden sintetizar melanina, que es un pigmento protector capaz de eliminar
radicales libres y neutralizar cationes, protegiendo asi los tejidos de los dafios citotoxicos (Barni y col. 1999, Campbell
2015). La lipofuscina se produce a través de la polimerizacion oxidativa de acidos grasos poliinsaturados que se acumulan
como resultado de una pobre nutricidn (Pickford 1953). Por ultimo, la hemosiderina es un producto metabdlico intermedio,
generado durante el reciclado de componentes en la eritropoyesis (Kranz 1989). En este sentido, los estudios en anuros
han destacado la importancia de los MMCs para regular procesos naturales en anfibios como la hibernacion (Barni y col.
1999), la época reproductiva (Moresco y De Oliveira 2009), el estrés térmico (Santos y col. 2014) y situaciones de hipoxia
(Frangioni y col. 2000), entre otras. En los ltimos afios, ha habido un interés creciente en el posible papel de la melanina
en MMCs como pigmento protector frente a radicales libres y otras sustancias toxicas luego de la exposicién a estresores
ambientales como plaguicidas, metales pesados o inclusive por hormonas exdgenas (Loumbourdis y Vogiatzis 2002,
Fenoglio y col. 2005, Franco-Belussi y col. 2013). Sumado a esto, el analisis de los dafios histopatoldgicos en el higado
causados por los pesticidas puede revelar alteraciones en la funcion de detoxificadora de este importante 6rgano y al
relacionarse con los andlisis en los MMCs, se logra tener una visién integral sobre el rol del higado en la detoxificacion de

estresores ambientales (Fenoglio y col. 2005, Cakici 2015).
1.4.5.3. Biomarcadores a nivel bioquimico

Los cambios a nivel bioquimico generalmente son detectables antes de que se observen efectos adversos en
niveles mas altos de organizacion bioldgica y es por eso que el enfoque de los biomarcadores bioquimicos se aplica a
menudo como una herramienta de alerta temprana (Newman 2014). Esta es una gran ventaja porque las respuestas a
niveles mas altos, como el ecosistema, generalmente son medibles solo después de que se hayan producido dafios
significativos 0 permanentes, y por eso se deduce que tanto los biomarcadores bioquimicos como los genéticos-
moleculares también son herramientas diagnosticas utiles para monitorear la recuperacion de un sitio contaminado a un
estado normal después que la descarga del estresor al ambiente ha cesado (Newman 2014). Ademas, al comprender los
mecanismos bioquimicos, podemos predecir mejor los efectos de estresores ambientales no evaluados basados en su
similitud de modo biogquimico de accidn con los contaminantes bien conocidos y, si hay varios estresores presentes en el
ambiente, los cambios bioquimicos especificos pueden proporcionar pistas valiosas sobre qué contaminante esta
ejerciendo el efecto (Guilherme y col. 2014, Guzméan-Guillén y col. 2014, Newman 2014). Por lo tanto, la comprensién del
modo de accion bioquimico de un plaguicida, por ejemplo, mejora nuestro conocimiento sobre el mecanismo de accion y

nuestra capacidad de predecir los efectos en los niveles mas altos de la organizacion bioldgica (Newman 2014). En este
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sentido, en Argentina varios autores han dedicado sus investigaciones a evaluar el efecto de los plaguicidas a nivel
bioquimico en anuros, e inclusive destacandolos como importantes biomarcadores para evaluaciones de riesgo (Venturino
y col. 2001b, Ferrari y col. 2004, Venturino y Pechen de D'Angelo 2005, Attademo y col. 2007, Venturino y col. 2007,
Anguiano y col. 2008, Ferrari y col. 2008, Attademo y col. 2011, Lascano y col. 2011, Brodeur y col. 2012, Lajmanovich y
col. 2012, Rosenbaum y col. 2012).

1.5. Biomarcadores de cito y genotoxicidad

1.5.1. Generalidades sobre cito y genotoxicidad

Se define a la genotoxicidad como el dafio producido por un agente fisico o quimico sobre el material genético
alterando su estructura normal ya sea en los cromosomas o en el ADN. Por otro lado, se define como citotoxicidad a los
efectos toxicos que causan dafio y muerte celular detectable en un tejido u érgano diana (Mudry y Carballo 2006, Newman
2014). En ese sentido, la ecotoxicologia genética es definida como el estudio de los cambios genéticos inducidos por los
contaminantes en los organismos o el estudio de los cambios inducidos por sustancias quimicas o radiacion en el material
genético de la biota natural, incluyendo alteraciones directas en los genes y la expresion génica o efectos selectivos de
contaminantes en las frecuencias genéticas (Depledge 1996, 1998). Los estresores ambientales pueden afectar la genética
de las poblaciones naturales de dos maneras: la variabilidad genética se incrementa por la aparicién de nuevas mutaciones
o0 la variabilidad genética general se reduce por los cuellos de botella de la poblacion. Asimismo, cualquiera de estos
efectos puede ir acompafiado de alteraciones en las frecuencias de los alelos como resultado de la seleccion en loci
importantes para la supervivencia en entornos contaminados o de la fijacion de alelos deletéreos (Bickham y col. 2000).
Particularmente, el efecto de los estresores ambientales y sus metabolitos pueden ser discutidos en relacién con la
genotoxicidad, debido a que estos agentes cuando actiian como radicales libres pueden producir roturas en una 0 ambas
cadenas de la molécula de ADN, pueden oxidar bases, o bien pueden unirse covalentemente a una base o, menos
frecuentemente, a otra porcién de la molécula de ADN para formar un aducto (Newman 2014).

Considerando la posibilidad de conocer los modos de accion de los estresores ambientales sobre los mecanismos
geneticos, los ecotoxicologos han planteado la necesidad de desarrollar nuevos biomarcadores con mayor sensibilidad y
precision que proporcionen una rapida y mejor informacion después de un evento de exposicion a la accién de los factores
estresantes en los ambientales naturales (Jha 2008). Se ha propuesto, considerando el continuo existente desde
poblaciones, individuos y genes, que una interrupcion del equilibrio genético en cualquiera de estos niveles, tiene una
influencia directa en el declive de la biodiversidad, el aumento subsiguiente de la vulnerabilidad al estrés ambiental y hasta
la extincion de las especies (Bickham y col. 2000, Jha 2008). En este sentido, varios autores destacan que el uso de
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biomarcadores a nivel citogenético permite detectar respuestas tempranas en vertebrados acuéticos expuestos a bajas
concentraciones ambientales de agroquimicos, que ademas permiten conectar faciimente efectos a niveles superiores
(Bickham y col. 2000, Barni y col. 2007, Frenzilli y col. 2009). A pesar de esto, para reflejar con precision un efecto o
respuesta ecoldgicamente significativa como la riqueza de especies o el bienestar reproductivo (fitness reproductivo)
utilizando biomarcadores genéticos, es necesario asociarlos a las respuestas de otros biomarcadores, con el fin de
entender no sélo el modo de acciéon de un estresor ambiental sino también para ser aplicados como herramientas de

diagndstico (Newman 2014).

En resumen, las células son el sitio de interaccion primaria entre los estresores y los sistemas biolégicos. Por
consiguiente, la comprensién de los efectos genético-moleculares aumenta nuestra capacidad de asociar los efectos a
niveles menores con los niveles superiores de organizacion ecologica; y ademas permite predecir los efectos de los
estresores ambientales que aun no han sido probados sobre la base de interacciones moleculares similares con
biomoléculas (Newman 2014). También son altamente recomendables no solo para evaluar el estado de la salud humana,
sino también como biomarcadores para evaluar los efectos en situaciones ambientales naturales por su elevada

especificidad segun el modo de accién particular del estresor (Bickham y col. 2000, Newman 2014).
1.5.2. Importancia de los estudios de cito y genotoxicidad en ecotoxicologia

Actualmente, cientos de pesticidas se utilizan para el control de plagas en diferentes areas a nivel mundial. A pesar
de sus funciones beneficiosas, muchos agroquimicos tienen el potencial de causar alteraciones genéticas en plantas y
animales no diana. Tales alteraciones en el genotipo y el fenotipo de un individuo pueden desencadenar alteraciones
ecolégicas a nivel de poblacion y comunidad (Mohanty y col. 2011). Especificamente, los estresores ambientales
influencian y limitan el bienestar de los organismos y sus parametros en otros niveles de organizacién, como de la
poblacion o comunidad (Figura 6).

En el sentido que se entiende aqui, el bienestar de un individuo esta relacionado con atributos tales como su
productividad y aptitud reproductiva en relacion con su potencial genético (Freedman 1995, Jha 2008). Casi siempre, el
rendimiento realizado de un individuo es menor de lo que seria posible bajo condiciones ambientales 6ptimas. Entonces,
facimente los biomarcadores citogenéticos pueden demostrar, dependiendo de la intensidad del factor de estrés,
alteraciones en el crecimiento y el bienestar de los organismos o incluso evidenciar efectos en la supervivencia (Freedman
1995, Jha 2008). En una vision mas general, si consideramos que los individuos pueden mostrar diferencias genéticas en
su tolerancia a los estresores, las evaluaciones genéticas pueden mostrar alteraciones en la dinamica evolutiva de las

poblaciones y especies (Freedman 1995).
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Figura 6. Importancia de las evaluaciones citogenéticas en ecotoxicologia. Tomado y modificado de Jha (2008).

1.5.3. Hematologia en anfibios para evaluaciones de cito y genotoxicidad

En anfibios, las células sanguineas maduras tienen tiempos de vida relativamente cortos y por consiguiente, son
renovadas continuamente por la diferenciaciéon de células madres en los 6rganos hematopoyéticos. La regiéon donde se
producen las células sanguineas en anfibios dependera de la etapa de vida del organismo. Por ejemplo, se conoce que en
la etapa embrionaria de anfibios, las primeras células sanguineas son producidas por células del mesénquima; luego en la
etapa larval o de renacuajo las células sanguineas son producidas por el mesonefro (rifién primitivo) hasta completar la
metamorfosis cuando el bazo toma la funcidén y comienza con la produccién de nuevas células sanguineas en juveniles.
Finalmente, en los adultos, la gran mayoria de los eritrocitos, leucocitos y trombocitos son producidos en la médula dsea.
Es interesante destacar que el desarrollo de la hematopoyesis en anfibios muestra algunas similitudes con lo que ocurre en
aves y mamiferos, pero las grandes diferencias segun la etapa de vida de los anfibios hace que exista una gran distincion
con el resto de los vertebrados (Arikan y Cigcek 2014). Especificamente, la eritropoyesis en anfibios ocurre en los islotes
sanguineos ventrales de embriones, en el higado y riidn de larvas y juveniles, mientras que en adultos terrestres y

acuaticos ocurre no solo en el higado y rifién sino que toma lugar en la médula 6sea (Figura 7). Cabe destacar que en
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fases larvales, el higado sirve como un 6rgano de sostén en la eritropoyesis en fases criticas como la metamorfosis y en
adultos durante periodos de post-hibernacion (McDiarmid y Altig 1999, Arikan y Cicek 2014;).

En cuanto a la morfologia de las células sanguineas en anfibios, consiste principalmente de eritrocitos
(especializadas en el transporte de gases respiratorios como Oz y CO2), leucocitos (con funciones relacionadas a la
respuesta inmune y la produccion de factores de crecimiento hematopoyético) y trombocitos (cuya funcion esta asociada a
las plaquetas de mamiferos). Los leucocitos, a su vez, pueden dividirse en granulocitos como los heteféfilos, eosinéfilos y

basdfilos, y en agranulocitos, como linfocitos y monocitos (Arikan y Cicek 2014).

Segun varios autores (Barni y col. 2007, Campbell 2015), los estudios de citotoxicidad y genotoxicidad en los

eritrocitos de anfibios ha cobrado gran interés debido a las siguientes caracteristicas:

1~ los eritrocitos presentan mayor tamafio en comparacion a los mamiferos,

2- son predominantes en las muestras de sangre en tasas superiores al resto de las células sanguineas,

3- presentan un ndcleo de gran tamafio que permite realizar estudios sobre procesos mitoticos y dafios en el ADN
nuclear y

4- son Utiles para determinar el estado de salud de anfibios mediante la deteccion de enfermedades que afectan
los componentes celulares y la progresion de esa enfermedad. Por ejemplo, los autores sefialan que detectar
eritrocitos inmaduros irregulares pueden ser indicativos de un recambio celular répido o el resultado de

factores de estrés ambiental.

59



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

A Colonizacion del B-Linfopoyesis
Placa dorso-lateral ___ Migracion e Pronefros Granulopoyesis
mesodérmica ‘ intersticial Nortaaarealpeat: Monopoyesis
cardinal
Células T del timo
g . . Bazo
g s Clrculaclon B
determmacwn a g Mesonefros
: Higado * Higado > Eritropoyesis
-+ @» O — - = —
Gastrula determinacion Ci -
\ P irculacion
’ Sangre ventral de Venas -« Eritropoyesis embrionica
Estadio de islas mesodérmicas vitelinas
desarrollo
12 14 15 16 17 18 19 20— 20,22 23 =28 25 "= | ===
Estadio de . .
B desarrollo E 30-39 Climax metamorfico (42-46)
15 18-19 24-25 X-XH XX XX Froglet

PO — x> — g~
1 l ; <\ Z\ | |

Presunto  Sangre ventral Higado del Rifién del s ¥ ;
mesonefro de islas pronefros mesonefro  Higado Rifion  Higado Higado Bazo
anterior  mesodérmicas  (;mesonefro?) Médula 6sea
o l l ? \ (Hb C)
y . ? =
J Ll Switch
7 @ RBCs @ ©)
1 | |
Células madre Células anvales RBCs (Todos los adultos,
pluripotenciales  ganguineas rojas Type 1 Type 2 inmaduras Hbs: A,B,C,D)
hematopoyéticas  primitivas - RBCs L (Hb Td-4) (Hbs Td-1, Td-2, Td-3) \
(¢Tipode @ Eritrocitos

hemoglobina?)

Figura 7. Ontogenia y patrones migratorios de los precursores hematopoyéticos del estadio de desarrollo 12 al 25 (periodo
embrionario desde la gastrula hasta la eclosion y estadio | 0 25 (comienzo del periodo larval) (A); y de la eritropoyesis y
sintesis de hemoglobina en anuros del estadio de desarrollo 15 hasta la rana adulta (B). Tomado y modificado de

McDiarmid y Altig (2000).

1.5.4. Ensayos para evaluar cito y genotoxicidad en anfibios

Varios biomarcadores han sido utilizados para evaluar la citotoxicidad y genotoxicidad en organismos acuaticos,
entre los que se encuentran los anfibios (Lee y Steinert 2003, Barni y col. 2007, Jha 2008, Vera Candioti y col. 2010,
Lajmanovich y col. 2014, Nikoloff y col. 2014b, Pérez-Iglesias y col. 2014, Ruiz de Arcaute y col. 2014, Josende y col.
2015). No obstante, los biomarcadores de efecto ampliamente recomendados y utilizados que permiten identificar
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alteraciones a nivel del material genético son el ensayo de micronucleos (MNs) (Barni y col. 2007, Fenech 2007) y el
ensayo cometa (EC) o SCGE (Clements y col. 1997, Lee y Steinert 2003, Jha 2008).

El ensayo de MNs, permite detectar macrolesiones inducidas en el ADN celular donde el material genético
desprendido puede derivar de cromosomas enteros o de fragmentos cromosomicos acéntricos que quedan excluidos de
los nucleos de las nuevas células durante la anafase de la mitosis (Figura 8). Dicho material se observa como un nucleo de
menor tamafio que el nucleo principal interfasico el cual recibe el nombre de micronucleo (Fenech 2007). En definitiva, los
MNs son el resultado de lesiones a nivel cromosdmico, del ADN e incluso a nivel de proteinas directa o indirectamente
involucradas en la segregacion cromosémica (por ejemplo, las tubulinas) cuyo origen esté relacionado con eventos de
pérdidas de fragmentos cromosomicos o de cromosomas completos luego de una divisién mitdtica (Fenech y Morley 1986).
Especificamente, el ensayo de MNs permite evaluar eventos clastogénicos (por aparicion de fragmentos acéntricos de
cromosomas) 0 aneugénicos (por cromatidas enteras o cromosomas rezagados que no han sido incorporados en los
nucleos hijos al momento de la citocinesis) (Fenech 2007). En este sentido, los MNs requieren de un evento de divisidn
celular para expresarse y por este motivo este ensayo es sugerido como un indicador indirecto de dafio cromosomico que
demuestra un defecto en la capacidad de la célula para dividirse correctamente (Newman 2014). Por otra parte, otras
anormalidades nucleares tales como binucleadas (BNs), gemaciones o Buds, nucleos lobulados (NLs), hendiduras
nucleares (HNs) y eritroplastidos (EPs) han sido observadas en los eritrocitos de anfibios como consecuencia de la
exposicion a estresores ambientales con actividad mutagénico y cito- y genotdxica. A pesar de que los mecanismos
responsables para la formacion de cada tipo de anormalidad nuclear no han sido totalmente explicados, actualmente estas
anormalidades nucleares son consideradas como indicadores de dafio genético y un complemento al ensayo de MNs al

evaluar genotoxicidad (Lajmanovich y col. 2014).

Particularmente, el ensayo de MNs ha sido muy utilizado debido a que posee ciertas ventajas como poder realizar
conteos facilmente en cualquier tejido que se divida, la sencillez para procesamiento, fijacién y mantenimiento de la
muestra, el bajo costo econdmico y principalmente debido a que permite evaluar de manera simultanea la inestabilidad
cromosomica, el estatus mitotico y la viabilidad celular en una misma célula (Fenech 2007). No obstante, esta técnica tiene
limitaciones para su utilidad ya que esta restringida a células que atravesaron la primera division mitética, es Util s6lo en
células somaticas nucleadas, brinda una estimacion indirecta del dafio, y los tiempos de analisis son extensos para
grandes muestras. Su aceptacién generalizada por los investigadores a nivel mundial para evaluar cito- y genotoxicidad, ha
resultado en una amplia utilizacion por los ecotoxicologos de anfibios de Argentina (Campana y col. 2003, Lajmanovich y
col. 2005, Cabagna y col. 2006, Vera Candioti y col. 2010, Bosch y col. 2011, Brodeur y col. 2012, Peltzer y col. 2013b,
Lajmanovich y col. 2014, Pérez-Iglesias y col. 2014, Ruiz de Arcaute y col. 2014).
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Figura 8. Diagrama de la posible morfogénesis de los micronucleos (A) y algunas anormalidades nucleares en eritrocitos
de larvas y adultos de anuros. Modificado de Grazia-Andreassi y col. (2007) esquema de MNs y Migliore y col. (2011) el
origen de anormalidades nucleares.

Por otro lado, la cantidad de rupturas del ADN también se puede estimar y correlacionar con la exposicion a
estresores genotdxicos mediante el ensayo de electroforesis en gel de una sola célula (SCGE) o ensayo cometa (EC). Esta
metodologia ha sido disefiada para la deteccion de microlesiones directas inducidas en el ADN tales como la ruptura del
ADN de simple o doble cadena, sitios alcali labiles, uniones cruzadas ADN-ADN y ADN-proteina y rupturas de cadena
simple asociadas a mecanismos de reparacion (Singh y col. 1991, Singh 1996, Jha 2008). Esta técnica fue implementada
por primera vez por Ostling y Johanson (1984) bajo condiciones de pH neutro, el cual fue una limitante de las utilidades del
ensayo ya que solo permitia detectar roturas de cadena doble (Ostling y Johanson 1984). Posteriormente, Singh y col.
(1988) introdujeron una variante del procedimiento original en microgeles de agarosa donde la electroforesis se realizaba
en condiciones alcalinas, con lo cual ademas de detectar roturas de cadena simple y doble fue posible cuantificar sitios
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sensibles al alcali, uniones cruzadas entre ADN-ADN y ADN-proteina, al igual que rupturas de cadena simple asociadas
con mecanismos de reparacion ineficientes (Singh y col. 1988). El fundamento de la técnica se basa en que las células de
interés son embebidas en un gel de agarosa y colocadas sobre un portaobjetos, luego son lisadas con detergentes y altas
concentraciones de sales. Posteriormente, el ADN liberado es sometido a la accién de un campo eléctrico a pH alcalino
(Singh y col. 1988). Si existe dafio en el ADN, se formaran fragmentos de su molécula que al ser sometidos a una corriente
eléctrica, tendran la capacidad de migrar hacia el anodo de manera tal que cuanto més corto, en otras palabras, méas
liviano sea el mismo, mayor la distancia “recorrida” desde el nucleoide al &nodo durante la corrida electroforética. Luego de
la correspondiente etapa de deshidratacion que evita a los fragmentos de ADN difundirse en el gel, los portaobjetos son
tefiidos mediante diferentes técnicas que tienen alta afinidad por el ADN como la tincién con bromuro de etidio, DAPI o
SybrGreen, entre otros. La visualizacion al microscopio de fluorescencia presenta a las células con apariencia de cometas
con una cabeza en la regidén nuclear y una cola que contiene los fragmentos de ADN que han migrado en direccion del
anodo. Finalmente, el analisis del dafio genético en los nucleoides se puede llevar a cabo mediante el conteo visual de
nucleoides normales o dafiados segun diferentes categorias propuestas por Cavas y Kénen (2007), que permite obtener el
indice de dafio genético (Pitarque y col. 1999a), o mediante programas de captacion de imégenes que permiten cuantificar
diferentes variables tales como la cantidad de ADN presente en la cabeza y en cola de cada nucleoide en particular
(Pitarque y col. 1999b, Tice y col. 2000, Collins 2004).

En ausencia de aplicaciones adecuadas en los ensayos citogenéticos y citomoleculares, el desarrollo del EC ha
revolucionado el campo de la ecotoxicologia genética cobrando una gran relevancia por su alta sensibilidad y por ser un
ensayo rapido, reproducible y de gran aplicacién en diferentes modelos experimentales tanto en sistemas in vitro, ex vivo e
in vivo. Las ventajas mencionadas para este ensayo son que permite obtener informacién del dafio inducido a nivel de
células individuales, no es necesario trabajar con células en proliferacion, es de facil aplicacién y practicamente en
cualquier tipo celular, puede aplicarse tanto en estudios in vitro como in vivo, estima el dafio directo en el momento que
ingresa el estresor al organismo, tiene elevada sensibilidad detectando niveles muy bajos de dafio en el ADN, se requieren
bajas cantidades de células y es relativamente poco el tiempo para la obtencién de resultados (Tice y col. 2000, Jha 2008).
Es por eso que varios investigadores en todo el mundo han propuesto usar esta herramienta ecotoxicoldgica para evaluar
el efecto de los estresores ambientales en anfibios y su relevancia ecoldgica (Clements y col. 1997, Ralph y Petras 1998,
Lee y Steinert 2003, Marquis y col. 2009, Zhang y col. 2012). Curiosamente, en Argentina esta técnica no habia sido
aplicada en anfibios, hasta que en 2014, el Dr. Larramendy y col. logran publicar los primeros resultados sobre la tematica
(Nikoloff y col. 2014b, Pérez-Iglesias y col. 2014, Ruiz de Arcaute y col. 2014).
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Sumado a esto, otra de las ventajas en la utilizacién del EC es que permite obtener informacion sobre el modo en
que los estresores ambientales producen dafo oxidativo en el ADN mediante una modificacion de la técnica por la
incorporacion de enzimas de restriccion capaces de reconocer lesiones especificas en la molécula de ADN. Basicamente,
el fundamento de esta técnica consiste en que luego de la lisis, los nucleoides contenidos en los portaobjetos son digeridos
con endonucleasas especificas de lesiones 0 enzimas de restriccion que reconocen entre otras, bases del ADN alteradas o
andémalas donde realizan cortes, originado sitios apurinicos o AP en dicha cadena de ADN. De existir tal reconocimiento
por las endonucleasas, el mismo se traducird por un aumento en el tamafio de la cola del cometa, sea en distancia
recorrida 0 aumento de la cantidad de ADN contenida en la misma. Posteriormente, mediante los métodos de anélisis y
calculos correspondientes se podra determinar el tipo de lesidn producida por el estresor ambiental el ADN celular. De esta
manera, los diferentes tipos de lesiones en el ADN pueden ser detectados utilizando diferentes enzimas especificas de
lesiones como las endonucleasas (Azqueta y Collins 2013, Azqueta y col. 2014). Por ejemplo, las endonucleasas mas
comunmente usadas en este sentido son las enzimas bacterianas endonucleasa Il (Endolll, también conocida como Nth) y
formamido-pirimidina ADN-glicosilasa (Fpg). Endo Il reconoce pirimidinas oxidadas, incluyendo glicol de timina y glicol de
uracilo, y Fpg reconoce y elimina varias purinas oxidadas en el ADN dafiado tales como 8-oxo-7,8-dihidroguanina (8-oxo-
Gua), 2,6 diamino-4 -hidroxi-5-formamidopirimidina (FapyGua), y 4,6-diamino-5-formamidopiridina (FapyAde). La actividad
de la Fpg liasa deja sitios apurinicos que pueden ser detectables por el ensayo de cometa (Azqueta y Collins 2013,
Azqueta y col. 2014). Por lo tanto, la metodologia de EC modificada se recomienda para su uso como un biomarcador
sensible para medir el tipo de dafio oxidativo al ADN en estudios de genotoxicidad (Collins y col. 1996, Kushwaha y col.
2011, Collins y Azqueta 2012).

1.5.5. Nuevos objetivos en ecotoxicologia y citogenética
Considerando lo anteriormente expuesto, las nuevas preguntas de los ecotoxicdlogos destacan lo siguiente:

« La solucién no es medir mas biomarcadores con la esperanza de observar patrones significativos. En ausencia de
modelos biolégicos que integren procesos a nivel sub-organismo con el estado y bienestar de los organismos, la
mejor puesta a prueba de los biomarcadores es mediante la generacion de hipdtesis comprobables en estudios
cuidadosamente controlados, en los cuales se establezcan los efectos de los estresores ambientales en los
organismos (Venturino y col. 2003, Forbes y col. 2006, Newman 2014).

» Aplicar varios biomarcadores o una bateria de biomarcadores que resulte en predicciones ecotoxicoldgicas que
permitan dar explicaciones significativas entre niveles, lo cual mejorara la interpretacién de los efectos de los
estresores ambientales y ayudara a decisiones seguras sobre su posible impacto (Venturino y col. 2003, Sparling y
col. 2010, Ossana y col. 2013). Ademas, como las exposiciones ambientales son bastante complejas, la
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implementacion de una bateria de biomarcadores es altamente recomendable para realizar evaluaciones de riesgo
ambiental en poblaciones de anfibios (Venturino y Pechen de D'Angelo 2005, Newman 2014).

» Existe actualmente una necesidad de integrar los biomarcadores a distintos niveles, dado que los cambios en los
biomarcadores como respuestas multiples integradas ocurriendo en los organismos evaluados, se convierten en
una sefial confiable para evaluar el grado de deterioro del medioambiente. La complejidad de estresores
ambientales interactuando en los ambientes naturales, hace necesario la utilizacién no sélo de un biomarcador
sino varios integrados para un diagnostico completo de la degradacion ambiental (Ossana y col. 2013).

« Finalmente, es necesario efectivizar la utilizacion de los biomarcadores citogenéticos mediante nuevos estudios
que consideren: la optimizacién de los procedimientos basicos y la generacion de datos histéricos en los grupos
control, bioensayos especificos para evaluar respuestas en drganos y tejidos, conocer las fuentes bioldgicas y
naturales de variacion; determinar la citoxicidad y viabilidad celular, aplicar las técnicas a un amplio espectro de
organismos relevantes ecoldgicamente, realizar estudios sobre reparacion del ADN y sobre secuencias génicas
especificas y aplicar las técnicas a las lineas celulares germinales. Posteriormente, para dar explicaciones validas
sobre los efectos de los estresores ambientales a distintos niveles, es necesario que esta informacion pueda
conectarse/relacionarse con otros biomarcadores o respuestas ecotoxicoldégicas como la capacidad de eliminar
oxiradicales, las actividades enzimaticas y de estrés oxidativo, la expresion génica, mutaciones puntuales,
procesos de apoptosis, histopatologia y neoplasia, inmunotoxicidad y neurotoxicidad, y con el crecimiento,

desarrollo y éxito reproductivo, entre otros (Jha 2008).

En definitiva, como Newman (2014) sefiala en un extremo del espectro de enfoques esta el reduccionismo
(microexplicacién), que intenta comprender el comportamiento de las unidades mas simples en los niveles mas bajos de
organizacion, y luego utiliza este entendimiento para explicar fendmenos en todos los niveles superiores. Por analogia, un
reloj se entiende completamente si se entiende el funcionamiento de todas sus partes, o el destino de una especie es

predecible si se conoce el impacto del estresor de interés sobre su supervivencia, reproduccion, crecimiento y desarrollo.

En contraste, el holismo sostiene que, debido a que las propiedades Unicas emergen en niveles mas altos de
organizacion y las complejas interacciones entre las partes engendran dindmicas complejas, el entendimiento descriptivo
de los procesos de orden superior es mucho mas util para la prediccion, que construir una estructura mecanicista desde el
nivel mas bajo o fundamental al nivel mas alto. En realidad, ambos enfoques son exitosos sélo cuando se apoyan
mutuamente en su utilizacion. Analisis y enfoques solitarios esta demostrado que no funcionan mas alla de un alcance
limitado. La prediccion de un estudio holistico se limita al objeto inmediato de estudio o muy similar si un investigador no

entiende los componentes del sistema, sino que solo describe fendmenos al mas alto nivel de organizacion. La prediccion
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limitada hace que el movimiento hacia el objetivo cientifico de la Ecotoxicologia sea extremadamente ineficaz. En ese
sentido resulta fundamental utilizar biomarcadores en cada nivel que provean informacién Util y precisa sobre el estresor
estudiado, y de esta manera poder aplicarlos como herramientas utiles, tanto en especies bioindicadoras como para

evaluaciones de riesgo ambiental y toma de decisiones.

1.6. Especies seleccionadas como modelo de estudio

1.6.1 Especies de estudio

Las especies propuestas para el presente trabajo son Boana pulchella y Leptodactylus latinasus, las cuales habitan
la region pampeana de Argentina y son especies abundantes de amplia distribucidn en los Neotropicos, lo que significa que
se pueden encontrar y utilizar en la mayor parte de la region pampeana y en otros paises sudamericanos. En cuanto a su
estado de conservacion, ambas especies propuestas son consideradas de "menor preocupacién” o "no amenazadas"
segun las clasificaciones de la International Union for Conservation of Nature o IUCN (2017) y de la Asociacion
Herpetoldgica Argentina (Vaira y col. 2012). Vale aclarar que un aspecto importante considerado en la seleccion de estas
especies tiene que ver con su habitat y reproduccion en los ecosistemas (tierra, agua, vegetacion), de esta manera varias
estrategias de vida son abordadas considerando ademas la particion de un estresor ambiental en los distintos
compartimientos del ambiente.

Si evaluamos en el plano ecotoxicolégico, los estudios realizados a nivel local sobre especies de anuros de la
regidn pampeana y que habitan agroecosistemas se han basado en R. arenarum, una especie que se presenta con baja
frecuencia en agroecosistemas y de conocida tolerancia a diferentes plaguicidas (Ruiz de Arcaute y col. 2012, Agostini y
col. 2016, Suarez y col. 2016). En este sentido, actualmente, herpetélogos y ecotoxicélogos locales plantean la necesidad
de generar informacion sobre la biologia y especificamente conocer las respuestas ecotoxicolégicas de otras especies
representativas de la region pampeana, para ser utilizadas como bioindicadoras de esos ambientes. Segun los ultimos
estudios realizados en agroecosistemas de la region pampeana, se ha destacado que las especies que ocurren con mas
frecuencia son Leptodactylus latinasus, encontrada en la totalidad de los ambientes monitoreados, y seguida luego por

Boana pulchella (Agostini y col. 2016, Suarez y col. 2016).
1.6.1.1 Boana pulchella como especie de estudio

Boana pulchella (Duméril y Bibron 1841) (previamente conocida como Hypsiboas pulchellus) posee varios nombres
comunes como: Ranita de Zarzal, Rana Trepadora Comin o Montevideo Treefrog. Su tamafio va desde 32-46 mm en
machos y de 41-48 mm en hembras. B. pulchella es una especie arborea de la familia Hylidae con extensa distribucién en
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la América Neotropical y es una especie abundante en la regién pampeana de Argentina (Cei 1980). Sus hébitats naturales
son ambientes subtropicales o tropicales, secos o himedos, en praderas de tierras bajas inundadas, lagunas permanentes
o temporales de agua dulce, humedales permanentes o temporales de agua dulce y pastizales (Kwet y col. 2004). Un
aspecto particular es que su actividad reproductiva es mas intensa en tres momentos distintos del afio: agosto-septiembre,
noviembre-diciembre y marzo-abril en la region pampeana de Argentina lo que hace posible que tenga diferentes tipos de
larvas segun la época del afio, sea de invierno o verano, alcanzando grandes tamafios y con lento desarrollo (Gallardo
1987). Esta especie pone sus huevos en masas unidas a los tallos sumergidos de plantas acuaticas, y es facil de manejar y
aclimatarse a condiciones de laboratorio (Natale y col. 2000, 2006). La especie presenta dos vocalizaciones diferentes: la
primera es breve y se puede oir antes o después de una lluvia o al amanecer y al atardecer, mientras que la segunda
vocalizacién es mas intensa y estd asociada con la reproduccion (Gallardo 1987). Los machos vocalizan en cercania al
agua, posados sobre cafiaverales, juncales o macrofitas acuaticas de gran porte como Sagitaria sp. Su alimentacion
principalmente esta basada en la consumicién de escarabajos, lepidopteros, arafias, moscas y mosquitos. Durante los
meses mas frios, la mayoria de las especies entran en hibernacion y disminuyen drasticamente la actividad de sus
poblaciones, pero B. pulchella continta alimentandose incluso a bajas temperaturas para proporcionar la energia adicional

necesaria para permitir el cortejo en los machos (Da Rosa y col. 2011, Antoniazzi y col. 2013) (Figura 9).
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Figura 9. Boana pulchella en sus distintas etapas del ciclo de vida que van desde huevo (l), larvas en cautiverio (II),
adultos macho vocalizando (Ill) y amplexo en etapa de reproduccién (IV). La barra representa 1cm. Fotografias originales
de autor.

En el caso de B. pulchella, ademas de ser una especie representativa de ambientes pampeanos y que habita en
zonas de intensa actividad agricola, posee ciertas particularidades que han favorecido su eleccion como modelo de estudio
para el actual trabajo de tesis. Estas caracteristicas, como se menciond anteriormente, son que poseen larvas presentes
durante todo el afio debido a que los tres periodos reproductivos coinciden con el llenado de las charcas temporales luego
de fuertes lluvias y esta presencia anual las hace mas vulnerables no sélo a los bruscos cambios estacionales, sino
también a la exposicion constante de plaguicidas en las diferentes épocas del afio. Sumado a esto, se considera el modo
de vida como una via particular de exposicion ya que reposan en las hojas o axilas de plantas, por lo que el rociado directo
(o drift) es el contacto mas probable del herbicida con la piel. Ademas se pueden considerar otras vias secundarias de
exposicion como los insectos rociados con plaguicidas que son su alimento o la escorrentia superficial que llega a las

charcas donde se reproducen.

En lo que concierne a los estudios ecotoxicologicos en B. pulchella, algunos de ellos han demostrado que la
especie puede ser afectada por distintos estresores ambientales en diversas etapas de su desarrollo, principalmente
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mediante la evaluacion de parametros poblacionales y puntos finales que van desde la mortalidad hasta biomarcadores
individuales, bioquimicos y citogenéticos en los ambientes naturales alterados por la actividad agricola y donde se aplican
diferentes tipos de pesticidas (Agostini y col. 2009, 2013, 2016, Brodeur y col. 2009, 2011, 2012, Sanchez y col. 2013,
Loépez y col. 2015, Moreira y col. 2015, Suarez y col. 2016). Ademas, se han realizado varios estudios de laboratorio
evaluando los efectos adversos de metales pesados (Natale y col. 2000, 2006) e insecticidas en larvas (Agostini y col.
2009, 2010, Junges y col. 2010, Pérez-Iglesias y col. 2014, Ruiz de Arcaute y col. 2014); sin embargo, este tipo de estudios
han sido escasos al evaluar los efectos de herbicidas sobre esta especie (Peltzer y col. 2013a). Asimismo, resulta
importante destacar que hasta el momento no se han registrado estudios ecotoxicoldgicos sobre las respuestas de los

diferentes biomarcadores en laboratorio luego de la exposicion experimental en adultos de B. pulchella.
1.6.1.2 Leptodactylus latinasus como especie de estudio

Leptodactylus latinasus (Jiménez de la Espada 1875), conocida comunmente como “rana piadora” o “rana urnera”,
es un anuro de tamafo mediano (28-40 mm) disperso en diversos ambientes como praderas costeras, pampeanas, y
agroecosistemas de toda la Argentina entre los 0 y 600 msnm (Cei 1980). Su hébitat es tipico de especies terrestres
encontradas en pastizales. Habitan en cuevas que ellas construyen pero también suelen encontrarse bajo troncos de
arboles, piedras y en madrigueras o grietas. Prefiere manchas de barro, tierra con grietas y hierba corta con barro. Su
reproduccion ocurre a lo largo de la primavera y el verano durante los meses de octubre a febrero semanas antes de
intensas lluvias (Gallardo 1987). Los machos suelen vocalizar desde las cuevas ubicadas a 10 centimetros de profundidad
que se encuentran cerca del agua o en grietas y depresiones que eventualmente seran inundadas. L. latinasus vive en
esas cuevas y es donde ponen los huevos en un nido de espuma, donde las larvas comienzan su desarrollo y emergen
cuando es inundado por las lluvias o los arroyos que desbordan. Durante el amplexo, los machos usan las patas traseras
para formar una espuma de albimina producida por la hembra y asi hacen un nido donde se depositan los huevos de color
amarillo palido y posteriormente ocurre el desarrollo larval. Se caracteriza por alimentarse de arafias y larvas de insectos,
asi como de isopteros, coledpteros y otros pequefios insectos como hormigas (Cuevas y Martori 2007). Es una especie
generalista con una estrategia de forrajeo que se puede considerar intermedio entre sentarse y esperar y un predador de
alimentacion activa consumiendo asi una gran diversidad de presas (Duré y Kehr 2004). Por poseer dedos sin reborde
cutaneo, carencia de espinas en el primer dedo de la mano o en el pecho en machos y por realizar su ovoposicion en una
camara de incubacion subterranea construida para albergar el nido de espuma, pertenece a las especies del grupo fuscus
dentro del género Leptodactylus. Las poblaciones de esta especie son estables, clasificadas como no amenazadas (Vaira y
col. 2012, IUCN 2017) y son de facil mantenimiento en condiciones controladas de laboratorio (Figura 10).
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Figura 10. Leptodactylus latinasus en sus distintas etapas del ciclo de vida que van desde huevo en nidos de espuma (),
embriones (Il), macho en la cueva (lll) y macho y hembra en la cueva previo a la actividad reproductiva (IV). La barra
representa 1cm. Fotografias originales de autor.

En el caso de L. latinasus, es considerada como bioindicadora de ambientes pampeanos con actividad agricola
con particularidades distintas a B. pulchella, por las que ha sido elegida como modelo de estudio para el actual trabajo de

tesis. Dichas caracteristicas son:

1) las larvas poseen un rapido desarrollo y no pueden migrar grandes distancias, quedando restringidas a la cueva
donde son depositados los huevos, por lo que posiblemente frente a un estresor ambiental no tiene manera de escapar a la

situacion y

2) las principales vias de exposicion a los estresores en los habitats agricolas son a través del contacto de la piel

con el suelo o el agua, la aplicacion directa o la ingestion de insectos.
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Especificamente, segun el modo de vida, la principal ruta o via exposicion en todos sus estadios del ciclo de vida,
seria por eventos de escorrentia superficial (run-off) luego de intensas lluvias o por arroyos desbordados que descargan los
plaguicidas hacia cuevas donde la especie deposita sus huevos en forma de nido de espuma, donde también alli los larvas

se desarrollan y donde los adultos se reproducen.

En cuanto a los estudios ecotoxicolégicos, hasta el momento sélo en los Ultimos 5 afios se han utilizado para
evaluar distintos parametros poblaciones, individuales, bioquimicos y citogenéticos en sus ambientes naturales (Maragno y
col. 2013, Sanchez y col. 2013, Attademo y col. 2014a, Guerra y Ardoz 2016, Medina y col. 2016, Suarez y col. 2016). Sin
embargo, la especie no han sido utilizada como especie modelo para estudios ecotoxicoldgicos de laboratorio a pesar de
ser mencionada como especie bioindicadora tipica y mas frecuente de ambientes perturbados por pesticidas como los

agroecosistemas (Maragno y col. 2013, Agostini y col. 2016, Suarez y col. 2016).
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CAPITULO II: HIPOTESIS Y OBJETIVOS DE ESTUDIO
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2.1 Hipétesis y objetivos de estudio

Por lo expuesto anteriormente y teniendo en cuenta los volimenes en que los plaguicidas son utilizados en los
agroecosistemas y los escasos estudios realizados con herbicidas en estas especies representantes de ambientes
pampeanos, decidimos iniciar estas investigaciones tendientes a evaluar el perfil toxicolégico y los posibles efectos que el
herbicida IMZT puede ejercer en larvas y adultos de anfibios anuros representantes de agroecosistemas pampeanos,
empleando biomarcadores de exposicion y efecto en sistemas in vivo. En particular, el uso de diferentes estadios de vida
de los anuros, larvas y adultos, para estas investigaciones se basa en la explicacién previa (seccion 1.5.3) de que los
puntos finales a evaluar pueden mostrar diferentes respuestas fisiolégicas segun la fase de vida en la que se encuentren
debido a que los roles tejidos, 6rganos y sistemas son completamente diferentes luego de la metamorfosis, como se

observa en el caso de las funciones hepaticas (Figura 7).

A esto se suma, como se mencionara anteriormente, que los ecotoxicélogos y herpetdlogos locales contintian
planteando la necesidad evidente de poner a punto nuevas herramientas relacionadas a diferentes niveles ecoldgicos, que
permitan detectar respuestas de alerta temprana utilizando especies autdctonas para evaluar problemas ambientales
locales. En este sentido, uno de los objetivos del siguiente trabajo de Tesis Doctoral sera evaluar las posibles correlaciones
entre los biomarcadores y ademas se estudiara la respuesta de los MMC hepéticos (sistema pigmentario) por exposicién a
herbicidas para su posterior incorporacién como un nuevo biomarcador histolégico aun no estudiado en especies de anuros
y de esta manera que pueda ser considerado como posible indicador de efectos subletales en relacion al papel
citoprotector de radicales libres y a los procesos de detoxificacion de estresores ambientales que poseen estas células

fagociticas con pigmentos.

Por Ultimo, estas investigaciones aportaran datos del efecto adverso del herbicida, por lo que todo esfuerzo que se
haga para demostrar el riesgo que puedan ocasionar estos compuestos, contribuye relevantemente al conocimiento del
tema. Mas aun, los resultados que se obtengan en la presente Tesis Doctoral buscan ser investigaciones de base para
futuros estudios in vivo a fin de caracterizar los efectos toxicos de los nuevos herbicidas que se estan empleando en
cultivos de importancia agroeconémica en nuestro pais utilizando diferentes biomarcadores en anuros. Asimismo,
permitiran incrementar la informacion sobre el efecto de los plaguicidas en Argentina en especies locales, para contribuir
con mejores elementos y herramientas que permitan generar medidas para proteccion del ambiente y la salud humana en

nuestro territorio.
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2.1.1 Hipdtesis general

El herbicida IMZT introducido directa o indirectamente en los ambientes acuaticos en concentraciones ambientales
relevantes induce efectos letales y subletales (a nivel individual, histolégico, bioquimico y citogenético) tanto en larvas

como en ejemplares adultos de B. pulchella'y L. latinasus presentes en agroecosistemas.

2.1.2 Hipdtesis especificas

|.  La medicion de los puntos finales propuestos en individuos expuestos permite detectar respuestas tempranas
subletales a nivel bioquimico y citogenético.

Il.  Los puntos finales bioquimicos y citogenéticos propuestos permiten detectar efectos adversos en anuros antes que
estos sean irreversibles a concentraciones ambientalmente relevantes de exposicion aguda o cronica.

lll.  Los biomarcadores citogenéticos utilizando bioensayos especificos con anuros locales permiten detectar e
interpretar el modo de accién de los plaguicidas.

IV.  Los biomarcadores citogenéticos son Utiles para evaluar la capacidad de recuperacion en larvas de anuros después
que sufrieron una exposicién aguda y por lo tanto podrian ser utilizados como herramientas en procesos de
remediacion.

V. La utilizacion de respuestas histoldgicas-fisioldgicas en érganos detoxificadores, como el higado, puede ser utilizada
como biomarcadores de efecto y exposicion permitiendo detectar efectos adversos por la accion del herbicida.

VI.  Los puntos finales bioquimicos y citogenéticos propuestos se correlacionaran entre si y con los puntos finales a nivel
individual e histoldgico, lo que permite que pueden ser considerados herramientas validas para realizar predicciones
sobre efectos subletales y letales a nivel individual partiendo de mediciones bioquimicas subletales (segtn concepto

de sefiales de alerta temprana).

En este contexto, el presente trabajo de Tesis Doctoral evaluara los efectos adversos ejercidos por el herbicida
imazetapir a diferentes niveles de organizacion biolégica utilizando biomarcadores citogenéticos, bioquimicos, histolégicos,

e individuales en larvas y adultos de anfibios anuros representantes de agroecosistemas pampeanos.

2.1.3. Objetivo general

Evaluar efectos a nivel bioquimico y citogenético inducidos por un imazetapir en larvas y adultos de anuros
autoctonos presentes en agroecosistemas pampeanos asociados a efectos histologicos e individuales, para su posterior

incorporacion como herramienta bioanalitica de respuesta temprana en programas de monitoreo y diagnostico ambiental.
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2.1.4. Objetivos especificos

Estimar la toxicidad inducida por el herbicida imazetapir en su formulado Pivot® H (10,59 %), asociado al cultivo de

maiz y soja transgénicos, mediante bioensayos de toxicidad en laboratorio utilizando diferentes puntos finales de

evaluacién a distintos los niveles de organizacién bioldgica, tanto en larvas y adultos de Boana pulchella y Leptodactylus

latinasus (especies autoctonas bioindicadoras que habitan y se reproducen en agroecosistemas pampeanos).

2.1.5 Objetivos particulares

Estudiar la toxicidad de IMZT mediante bioensayos en laboratorio sobre larvas de ambas especies de anuros,
evaluando como puntos finales: efectos letales (mortalidad) y efectos subletales (comportamiento, crecimiento,

desarrollo y presencia de anormalidades).

. Estimar genotoxicidad y citotoxicidad inducida por IMZT en larvas y adultos mediante biomarcadores de

genotoxicidad empleando el ensayo cometa y frecuencia de micronucleos.

Estimar puntos finales subletales con biomarcadores bioquimicos de efecto tanto del sistema antioxidante, mediante
la cuantificacion la actividad de la enzima catalasa (CAT) y glutatién-S-transferasa (GST), como del sistema
colinérgico, mediante la determinacién de la actividad de la enzima acetilcolinesterasa, en larvas y hepatocitos de

adultos expuestos a IMZT.

IV. Evaluar y relacionar en larvas y ejemplares adultos de las especies propuestas novedosos parametros histologicos,

V.

bioquimicos y citogenéticos como posibles puntos finales indicadores de efectos toxicos inducidos por IMZT, tales
como la respuesta inmunoldgica considerando el sistema pigmentario en melanomacrofagos, cuantificando por
histologia la cantidad de melanina y por histoquimica la cantidad de hemosiderina y lipofuscina.

Comparar la sensibilidad entre especies en la respuesta al herbicida IMZT, considerando todos los puntos finales.

VI. Analizar la correlacién entre los diferentes puntos finales y con las concentraciones de exposicién evaluadas en el

laboratorio.
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CAPITULO IIl: MATERIALES Y METODOS

“METODOLOGIA DE ESTUDIO EMPLEADA EN LA
EVALUACION DE PUNTOS FINALES”
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3.1. Sitios de captura de las especies

3.1.1. Seleccion de los sitios de captura de las especies

El &rea en el que se llevaron a cabo los estudios de anfibios del presente Trabajo de Tesis Doctoral se encuentra en
las afueras de la ciudad de La Plata, provincia de Buenos Aires y esta comprendida dentro del valle de inundacién del
arroyo “El Pescado’, situada en la provincia biogeogréfica definida como “Provincia Pampeana” (Cabrera y Willink 1973).
Segun estos autores, la Region Pampeana se distingue por la abundancia y la diversidad de humedales. La zona de
estudio pertenece a la “cuenca parano-platense” y particularmente la cuenca “El Pescado” es ejemplo de cuenca con
arroyos pertenecientes al partido de Magdalena que presentan un habitat unico y posee escaso nivel de alteracion, a pesar
de estar cercana a las zonas mas industrializadas y densamente pobladas de la regién (Canevari y col. 1999). Dentro de
esta cuenca, fueron seleccionados 7 sitios de estudio con escasa o nula perturbacion antrépica para cada especie (Figura
11). Para la seleccion de sitios se consideraron estudios histricos en la regién que mencionan a dichos sitios como
lugares reproductivos y de intensa actividad para cada especie (Natale 2006). Especificamente, los sitios seleccionados
fueron:

> El sitio “Santa Ana” establecimiento situado dentro del valle de inundacién del arroyo El Pescado,
localizado en Ignacio Correas (35°01'16.03"S, 57°5125.45"0). Particularmente, en este sitio la actividad antrépica es
escasa con leve pastoreo y se forman en el lugar charcas temporarias debido a que recibe los aportes hidricos de las
crecidas del arroyo y del agua proveniente de las lluvias. En dicho sitio se realizaron actividades de monitoreo y fueron
registradas ambas especies (Figura 11A).

> El sitio “El Edén”, establecimiento situado dentro del valle de inundacion del arroyo El Pescado, localizado
en Ignacio Correas (35°01'00.39"S, 57°51'53.40"0). En el establecimiento se desarrolla la actividad de cria de ganado por
pastoreo y cuenta con un sitio inundable donde se acumulan los aportes de las crecidas del arroyo y del agua proveniente
de las lluvias, dando lugar a la formacién de charcas temporarias. En dicho sitio fueron registradas ambas especies (Figura
11B).

> El sito denominado “Charca Angel’, se encuentra localizado en el Barrio de Parque Sicardi
(34°59'44.94"S, 57°51'42.74"0). Es un sitio con escasa o nula actividad de pastoreo y agricultura, al momento de
comenzar los monitoreos. No obstante, se encuentra alterado por el marcado crecimiento poblacional y urbanistico en la
zona. El sitio cuenta con areas deprimidas donde se acumula agua de lluvia y se forman charcas temporarias. En dicho
sitio fueron registradas ambas especies (Figura 11C).

> El sitio “Charca Frisdn”, es una laguna temporal situada en el Barrio de Parque Sicardi (34°59'05.02"S,
57°51'22.08"0). La misma cuenta con un area deprimida donde se acumula agua producto de las intensas lluvias durante
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la etapa de primavera y otofio. Al comienzo de los monitoreos la zona registraba una baja actividad antrépica, aunque
actualmente es un sitio que estd amenazado de presentar alteraciones por un elevado desarrollo antropico en la misma. En
dicho sitio sélo se realizaron monitoreos sobre B. pulchella (Figura 11D).

> El sitio denominado “Charca Bufo”, es una laguna permanente distante de los principales arroyos de la
cuenca. Se encuentra localizada en la periferia del Barrio Parque Sicardi (34°59'63.47"S, 57°52'27.74"0). En el
establecimiento no se desarrolla actividad antrépica aunque se estima el crecimiento urbano por desarrollo de barrios y
viviendas por lo que esta sufriendo modificaciones sobre la vegetacion riparia. En dicho sitio fueron registradas ambas
especies (Figura 11E).

> El sitio “Gauchito Gil”, es un terreno deprimido situado en la periferia del Barrio de Parque Sicardi, dentro
del valle de inundacién del arroyo El Pescado (35°00'00.96"S, 57°52'17.91"0). En este sitio no se realizan actividades de
tipo agropecuario u otro tipo de actividad antrépica. Cuenta con varias areas deprimidas que luego de las intensas lluvias,
durante la época de verano y otofio, forman pequefias charcas temporarias de poca profundidad. Actualmente, la zona
puede verse amenazada por el desarrollo urbanistico planificado sobre el sitio. Especificamente, sélo se realizaron
monitoreos sobre L. latinasus (Figura 11F).

> El sitio denominado “Vaca Loca”, establecimiento situado en las cercanias al Arroyo El Pescado ubicado
dentro del valle de inundacién del mismo (34°58'45.56"S, 57°49'45.09"0). En este sitio, registra leve pastoreo. Cuenta con
una gran area deprimida que acumula agua por crecidas del arroyo o luego de las lluvias, formando de esta manera
charcas temporarias principalmente desde la primavera al otofio. En dicho sitio sélo se realizaron monitoreos sobre L.

latinasus (Figura 11G).
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\Willa Civira

Figura 11. Sitios de monitoreo de las especies de estudio en sitios de escasa o nula actividad agricola en ciudad de La
Plata desde comienzos de 2013 (I) y con gran urbanizacion para comienzos de 2017 (Il). Los circulos rojos muestran en
detalle cada sitio muestreado en la zona, Establecimiento Santa Ana (A), El Edén (B), Charca Angel (C), Charca Frison (D),
Charca Bufo (E), Gauchito Gil (F), y Vaca Loca (G). Modificadas de Google Earth 2017.

3.1.2. Descripcion floro-faunistica de los sitios de captura

Los sitios monitoreados en la seccidén anterior (3.1.1) se caracterizan por una vegetacion tipica de la region
pampeana con fragmentos de arboles de ceibo (Erythrina crista-galli), talas (Celtis tala) y pajonales de Eryngium spp., en
regiones aledafias a los cuerpos de agua. Especificamente, en los cuerpos de agua, sean lagunas permanentes o
temporales (depresiones entre 7 y 19 msnm), abundan arbustales y herbaceas como asociaciones de juncales, pajonales y
totorales. Entre las especies predominantes se encuentran Cortaderia sp., Juncus pallescens, Scirpus giganteus,
Schoenoplectus sp., y Thypha latifolia relacionadas con habitats palustres y terrestres. Asimismo, es frecuente encontrar
plantas tipicas de habitat acuatico como Alternanthera philoxeroides, Eichornia sp., Hydrocotyle sp., Lemna gibba,
Myriophyllum aquaticum, Polygonum sp., Sagittaria sagittifolia,y floraciones durante el invierno de Azolla filiculoides
(Passarelliy col. 2014)(Figura 12A, B).
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Figura 12. Sitios de captura para ambas especies. A: Charca temporal del establecimiento SA donde se muestrearon
ambas especies; B: Charca Bufo, laguna permanente donde se monitoreaba a Boana pulchella; y C: Sitio GG, ambiente
tipico de pastizal-arbustal donde se reproduce Leptodactylus latinasus.

Por otro lado, en zonas aledafias a los humedales (aproximadamente a 60 m de distancia y en zonas entre 9y 21
msnm, 2 msnm mas que en zonas de humedales como lagunas permanentes o temporales) se encuentran las
asociaciones tipicas del pastizal (gramineas de los géneros Agropyron sp., Botriochloa sp., Cortaderia sp., Paspalum sp.,
Poa sp., Stipa sp., y Zizaniposis sp.) con sucesion de césped riberefio, matorral herbaceo y bosque hidréfilo (Passarelli y
col. 2014). Junto a esta vegetacién dominante se encuentran herbéceas tipicas de habitat terrestre como Baccharis sp.,
Coniza bonariensis, Plantago sp., Polygonum sp., Senecio bonariensis, y Verbena intermedia. Estos ambientes no poseen
cobertura vegetal tipica de arboles y arbustales aunque se podian encontrar fragmentos de tala y cardos (Passarelli y col.
2014). Generalmente, se caracterizan en épocas de sequia por tener suelo desnudo con grietas de desecacion que por la
humedad contenida alberga pequefios vertebrados e invertebrados (Figura 12C).
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La anurofauna pampeana de los ambientes de lagunas temporales y permanentes con la vegetacion tipica,
previamente descripta, se caracteriza por la presencia de B. pulchella asi como también otras especies como R
fernandezae y R. arenarum con reproduccion explosiva en sitios temporales de poca profundidad, L. latrans asociada a los
margenes de las charcas o cuerpos de agua y otros hylidos como Scinax squalirostris y S. granulatus, Dendropsophus
minutus y Pseudis minutus (Gallardo 1987). Por otro lado, en los ambientes aledafios a los humedales las caracteristicas
propias de esos ambientes hacen posible la ocurrencia de L. latinasus, asociada a otros anuros de habitos cavicolas o
fosoriales como P. falcipes y L. gracilis (especie emparentada taxonomicamente) e inclusive la rana criolla L. latrans,
frecuente en este tipo de pastizales para alimentarse. En eventos de intensas precipitaciones y registros de elevadas
temperaturas durante primavera-verano, L. latinasus suele estar acompafiada en estos ambientes por el escuercito

Odontophrynus americanus y el escuerzo Ceratophrys ornata (Gallardo 1987).

3.2. Métodos de captura y estudio de las especies

En los sitios previamente descriptos se realizaron las actividades de monitoreo y colecta de huevos, larvas y
ejemplares adultos de B. pulchella 'y L. latinasus. En algunos casos, las especies cohabitaban en los sitios pero ocupando
diferentes ambientes (ver seccion 3.1.2), brevemente se conoce B. pulchella habita ambientes inundados permanentes o
temporales de juncales y cafiaverales mientras que L. latinasus esta presente en ambientes con suelo desnudo o escasa

vegetacion predominada por pastos o hierbas en zonas inundables temporales.

En particular, los muestreos y colectas se realizaron de manera diferente segin sean huevos, larvas o adultos y
considerando la particularidad de cada especie asi como las metodologias propuestas por varios autores para el muestreo
de anfibios (Heyer y col. 1994, Angulo y col. 2006). En relacion al manejo en cautiverio se tuvieron en cuenta aquellos
estandares basicos en relacion con el ciclo natural de la especie y automatizacion de las mismas siguiendo los manuales

de cria y mantenimiento en cautiverio (Mattison 1987, Nace 1977, Staniszewski 1995, ASIH 2004) que proponen:

1. Cambio regular del agua;

2. Temperatura/humedad apropiadas segun la historia natural de la especie;

3. Exposicion a luz natural (o un equivalente artificial de calidad) si la exposicién es habitual en la historia natural de la
especie;

4.  Alimentacion adecuada en funcion de la especie, con suplementos de vitaminas y minerales;

5. Provision de las condiciones climaticas (humedad, fotoperiodo, etc.).
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Sumado al monitoreo de las especies en cada sitio de estudio se registraron las variables abidticas tales como
temperatura ambiental (a), humedad (b), precipitacién acumulada por mes (c), nubosidad (d), temperatura del agua (e),

oxigeno disuelto en agua (f), pH (g) y horario de muestreo (h), discriminando para el anélisis aquellas de mayor relevancia.

Ademas, se consideraron en los seguimientos algunos componentes bidticos de los sitios muestreados tales como
riqueza de especies de la comunidad de anuros y su actividad, presencia de potenciales predadores y parametros
poblaciones en las especies de estudio a diferentes niveles de organizacion que resultan de interés con el objetivo de
establecer nueva informacién de base que permita utilizar a las dichas especies como bioindicadoras y especies modelo
para estudios ecotoxicologicos. Especificamente, las variables o puntos finales de interés a evaluar en las poblaciones
naturales fueron: abundancia relativa en relacién a las variables abiéticas, sexo, clase etaria, frecuencia de anormalidades,
alteraciones en el comportamiento, presencia de parasitos en los organismos colectados, actividad reproductiva, e indices
K, IHS y IGS. Las colectas se realizaron con los permisos adecuados de la Direccion de Flora y Fauna de la provincia de
Buenos Aires (Argentina) (codigo 22500-22339/13 disposicion 55 y 108) y el Comité de Etica de la Universidad Nacional de
La Plata (codigo 11/N619). Por otra parte, los procedimientos de cria y mantenimiento de anfibios en cautiverio fueron
aceptados debidamente por el Comité Institucional de Cuidado y Uso de Animales de Laboratorio (CICUAL) de la Facultad

de Ciencias Exactas de la Universidad Nacional de La Plata (Numero de protocolo: 023-22-15).

3.2.1. Métodos de colecta y estudio de Boana pulchella

3.2.1.1 Muestreo de huevos, larvas y adultos

La metodologia de muestreo empleada para la busqueda de huevos y adultos de B. pulchella consistio en el
reconocimiento de sus sitios reproductivos y la técnica de muestreo empleada se realizd mediante encuentros visuales y
auditivos seguidos de la colecta manual. En el caso del relevamiento de huevos, fueron buscados durante el dia y la noche
en fechas posteriores a la época en que se detectaba la mayor actividad reproductiva de la especie y durante las
caminatas se registrd la presencia de las masas gelatinosas en los tallos sumergidos de las plantas vasculares acuaticas o
palustres, como se observa en la Fig. 9. I. Una vez localizados los huevos, se realizé la colecta de una porcion de las
desovas (10-25%) con parte de la vegetacion adherida. Las muestras se colocaron en bolsas plasticas con agua del sitio y
un volumen equivalente de aire para el traslado al laboratorio segun recomendaciones de Angulo y col. (2006). La colecta
de larvas y adultos se realiz6 de modo similar, con la excepcidn de que en adultos el volumen de agua colocado en las
bolsas fue del 5% y el resto de la bolsa contenia aire. En este caso, el esfuerzo de captura fue equivalente a 4 h/hombre
por sitio de muestreo, coincidiendo aproximadamente con lo reportado en la literatura (Heyer y col. 1994). Especificamente
en larvas, luego de registrada actividad reproductiva en cada sitio, se utilizd la metodologia dipnetting que consiste en
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utilizar redes de mano, las cuéles se sumergen en el fondo de cuerpos de agua cubiertos de vegetacion o habitats de gran
complejidad estructural como lagunas, charcas temporales o arroyos con acceso limitado. El pasaje de la red de mano se
realizaba como minimo tres veces en un mismo punto de muestreo y al menos en 5 sectores aleatorios equidistantes
dentro de cada sitio de muestreo. Esta técnica se utilizé en horarios diurnos y nocturnos con un esfuerzo de muestreo 2
h/persona. En este sentido, el esfuerzo total de muestreo considerando todos los sitios fue de 30 horas. Por ultimo, en el
caso de los adultos colectados a campo, se registraron en épocas pre- y post- reproductivas, y los individuos colectados en
cada caso fueron medidos, pesados, fotografiados, registrados, y liberados siguiendo las recomendaciones de Heyer y col.
(1994).

En algunos sitios, se colectaron 5 individuos adultos de cada especie temporalmente para estudios de interés
relacionados a los parametros citoldgicos, bioquimicos, histolégicos e individuales a fin de obtener valores e indices
normales en esas poblaciones que pudieran ser utilizados como parametros de referencia en comparaciones posteriores.
Los individuos seleccionados y colectados para el traslado a laboratorio fueron colocados en bolsas plasticas con un 5%
del sustrato humedo segun fuera mencionado anteriormente (Angulo y col. 2006). Una vez en el laboratorio, los individuos
fueron diseccionados segun protocolos que se detallaran mas adelante en la seccién 3.4. y posteriormente se evaluaron
los parametros bi6ticos o biolégicos relacionados con el bienestar (o fitness) del animal segun lo detallado anteriormente.
Por otro lado, otras 5 ranas fueron trasladadas a los sistemas de cria en jaula (ver seccién 3.2.1.2). En casos especificos,
con el fin de realizar los bioensayos de toxicidad planteados, fueron realizadas colectas puntuales de adultos, los cuales

fueron trasladados al laboratorio como se mencionado anteriormente.
3.2.1.2 Cria y mantenimiento de huevos, larvas y adultos en laboratorio

Las larvas para los ensayos se obtuvieron a partir de masas de huevos provenientes de los sitios mencionados
previamente. Los huevos fueron colocados en bateas plasticas de 20 a 401 donde fueron mantenidos en las siguientes
condiciones controladas de laboratorio: fotoperiodo de luz:oscuridad (16:8), con agua de bioensayo (agua de red
previamente filtrada por filtro fisico Aqua-Pure® de 5 u Modelo AP-110 H/C y declorinada por 48 h); temperatura aire-agua, 25
+1°C; pH =7,6 £0,1; oxigeno disuelto, 7,7 + 0.3 mg/l; conductividad, 1025 + 15 uS/cm; dureza, 181 £ 35 mg/l CaCOj3;
burbujeo en bateas, constante 90 burbujas/min) hasta que alcanzaron el estadio de desarrollo 9 (GS9) segun la
clasificacion propuesta por Gosner (Gosner 1960). Cuando los embriones alcanzaron el GS9, se les realiz6 tareas de
limpieza y mantenimiento a las bateas retirando restos de vainas donde estaban inmersos los huevos asi como también los
huevos no fecundados y embriones muertos. Cuando las larvas llegaron al GS25, momento en el cual son individuos de
vida libre con branquias internas y desarrollo de la morfologia oral completa para su alimentacion independiente (Gosner
1960), se les suministrd como fuente de alimento 1 g de pellet o escamas de peces comerciales/g de larva cuatro veces
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por semana (TetraMin®, Tetra Werke, Alemania o Shulet® Carassius, Shulet S.A, Argentina) hasta que los individuos
alcanzaron el estadio de desarrollo adecuado para los correspondientes bioensayos (GS25 o GS36, segun el bioensayo a
realizar) y en ese momento se detuvo la alimentacion. Por otro lado, se considerd para la cria de larvas que la densidad no
superara el méaximo de 10 larvas/| del acuario a fin de obtener un crecimiento dptimo y lograr el menor estrés posible (Kehr
1987, 1989).

Para la cria y mantenimiento de los adultos colectados para ensayos especificos de toxicidad o induccion de la
reproduccion, se confecciond una jaula adecuada para individuos de la familia Hylidae segin recomendaciones de los
autores (Mattison 1987, Nace 1977, Staniszewski 1995, ASIH 2004). Especificamente, se construy6é un ambiente propicio
para la especie de 1,25 m de ancho x 0,75 m de alto x 1 m de profundidad con cierre puerta-ventana corrediza de aluminio
y malla mosquitera. Dentro del terrario destinado para ejemplares adultos de B. pulchella se colocd como sustrato natural
de compost organico, plantas ornamentales terrestres de crecimiento interior como Cyperus sp., Dieffenbachia sp., y
Epipremnum aureumy acuéticas como Azolla sp., Hydrocotyle sp., Lemna gibba, Myriophyllum aquaticumy Polygonum sp.,
con el fin de asemejarse a sus ambientes naturales. Ademas, se dispuso de un sistema luminico regulado por fotoperiodo
16:8 h (luz:oscuridad) con tubos fluorescentes de 30 W, sumado a focos de luz UV e infrarroja, los que favorecen el
crecimiento de las plantas y fortalecen el sistema 6seo en anuros (Mattison 1987). También se colocd una pecera con agua
de ensayo con bomba de agua conectada a un sistema de riego que simulaba el proceso de lluvias y mantenia la humedad
necesaria para las ranas. A su vez, se afiadi6 un sustrato de grava de diferentes tamafios en el fondo de la pecera que
ayudaba al filtrado del agua para reducir los excesos de nitratos y nitritos. Por ultimo, los ejemplares adultos de B. pulchella
mantenidas en cautiverio fueron alimentados con larvas de Tenebrio molitor, y aracnidos, quironémidos, dipteros adultos,
isdpodos, y lepiddpteros, suplemento dietario adecuado para la dieta de los hylidos (Da Rosa y col. 2011, Antoniazzi y col.
2013). Para evaluar la condicién de bienestar en el cautiverio, se realizaron prospecciones generales de los individuos
semanalmente, controlando variables para el calculo de los indices de condicion corporal evaluando su progreso y para
evaluar su bienestar al comparar con los indices obtenidos de las poblaciones naturales en los ambientes muestreados.
Sumado a esto, se realizaron pruebas para inducir la reproduccion en laboratorio seleccionando 30 parejas, en las cuales
se considerd solo aquellas hembras que superaron el indice K pre-reproductivo estimado en 0,068 + 0,019 para la especie
(n = 60). Del total de las parejas, s6lo 15 parejas fueron inducidas con la mezcla hormonal AMPHIPLEX (hormona
gonadotrofina y una hormona antagonista de dopamina) mediante la inyeccién de 2 ul por gramo de rana siguiendo las
recomendaciones de Trudeau y col. (2010) y posteriormente todas las parejas fueron acondicionadas en frascos de 3 | con
la vegetacion adecuada y 1,5 | de agua de bioensayo. Esta experimentacion fue realizada por triplicado.
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3.2.2. Método de captura y estudios en Leptodactylus latinasus

3.2.2.1 Muestreo de huevos, larvas y adultos

El muestreo de las poblaciones de L. latinasus se llevd a cabo mediante el método de cuadrantes paralelos
considerando la distribucion y el habitat de la especie lo que permitio realizar el relevamiento de toda la poblacién en el sitio
de estudio. Asimismo, se utilizo la técnica de encuentros visuales, transectas auditivas y colecta manual. La metodologia
de cuadrantes para el relevamiento de la poblacién se dispuso a lo largo de zonas de suelo descubierto o escasa
vegetacion que pertenecian a zonas de pastizales cercanas a humedales caracterizadas por ser zonas inundables,
regiones tipicas habitadas por la especie. En las zonas elegidas para aplicar la metodologia, se realiz6 una busqueda
exhaustiva de nidos de espuma y adultos en cuevas que pudieran estar construidas a nivel del suelo descubierto o debajo
de troncos, ramas, o piedras como se observa en la Fig. 10. I. Localizados los huevos o embriones, se realizé la colecta de
una porcion de las desovas (40-60%) con parte del sustrato y las mismas se colocaron en bolsas plasticas con agua
declorinada y un volumen equivalente de aire para el traslado al laboratorio seglin recomendaciones oportunamente
establecidas para la especie B. pulchella (seccién 3.2.1.1). En el caso de observar larvas, se procedié a colectarlos y
trasladarlos con la misma técnica descripta por Angulo y col. (2006). En adultos, al igual que en B. pulchella, se registr6 la
actividad durante las épocas pre y post reproductivas y en los individuos colectados en cada caso se registré la LHC, la
masa corporal, se les tomaron fotografias y fueron liberados. En este caso, el esfuerzo de captura fue de 4 h/hombre por
sitio de muestreo y el esfuerzo total para la especie considerando todos los sitios fue de 20 h (Heyer y col. 1994). Aquellos
individuos seleccionados para el traslado y mantenimiento en laboratorio fueron colectados y colocados en frascos de 3 | o
bolsas plasticas con un 90% y 10% de aire y del sustrato humedo, respectivamente, segun las recomendaciones antes

mencionadas (Angulo y col. 2006).

3.2.2.2 Cria y mantenimiento de huevos, larvas y adultos en laboratorio

En este caso, las larvas empleadas en los diferentes ensayos se obtuvieron a partir de nidos de espuma
provenientes de los sitios previamente mencionados. Se siguieron los procedimientos de condiciones controladas de
laboratorio mencionadas para B. pulchella en la seccion 3.2.1.2. Las diferencias con respecto de la metodologia aplicada
en B. pulchella radicaron basicamente en los procedimientos de recoleccion de huevos ya que se realizaron mediciones de
diferentes parametros en las cuevas donde los nidos de espuma fueron depositados. Posteriormente con el empleo de una
pala de mano se extrajo parte de la cueva con los nidos a fin de no dafiar los huevos y de esa manera, con sustrato del
sitio, fueron trasladados hasta el acondicionamiento en el laboratorio. Para la cria, debido a las particularidades propias de
la especie, se tuvieron en cuenta las indicaciones de Basso y Kehr (1991). Ademas, fueron considerados diferentes
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aspectos sobre el particular habito de vida de la especie, basados en la experiencia propia sobre la cria de L. latinasus.
Tanto embriones como larvas de L. latinasus fueron acondicionados en bateas plasticas de 30 | en una densidad de 30
larvas por batea (1 larvall), en las cuales la limpieza y remocion de los individuos que estaban muertos fue realizada
diariamente. Especificamente, en larvas de L. latinasus mantenidos en condiciones de laboratorio para la cria, se realizo
control diario de la alimentacion y la densidad de individuos, especialmente debido a las tasas elevadas de desarrollo y
crecimiento que tiene la especie. La alimentacion se realizé de la misma manera que se detallé en B. pulchella (ver seccidn
3.2.1.2) mientras que las mediciones para evaluar el crecimiento y desarrollo serén detallados més adelante en la seccion
3.5.4.2. Otro aspecto considerado para el mantenimiento fue el grado de exposicion e intensidad de luz, evitando la sobre
exposicion y controlando el correcto funcionamiento del fotoperiodo debido a que son especies cavicolas. Ademas, se
colocaron recipientes plasticos de 500 ml que fueron ser utilizados como refugio por las ranas y ademas se constaté que
algunas ranas construyeron cuevas donde habitaban para refugiarse y en algunos casos para vocalizar. Sumado a esto, se
realizd la limpieza de las bateas cada 48 h mediante filtracidn con remocion de 2/3 del agua de ensayo, lo cual evitaba la
excesiva manipulacion y disturbio de las larvas y el medio donde estaban contenidos. Por dltimo, se controlaron los
parametros fisicoquimicos del agua mensualmente.

Para el mantenimiento de adultos de L. latinasus, fueron acondicionadas 4 peceras de 80 | contemplando los
habitos cavicolas de la especie segun las consideraciones realizadas por Mattison (1987), Staniszewski (1995) y la ASIH
(2004). Especificamente, fueron colocadas 12 ranas por pecera o terrario y cada pecera constaba de un tamafio promedio
de 0,8 m de largo x 0,4 m de alto x 0,25 m de ancho con 15 cm de compost y filtros de grava de diferente tamafio como
sustrato natural, que favorece la aireacién del sustrato y evita la contaminacién por acumulacion de desechos organicos.
Las condiciones luminicas consideradas fueron las mismas que en B. pulchella (ver seccion 3.2.1.2). Las condiciones de
humedad eran monitoreadas diariamente evitando situaciones de estrés hidrico por escasez (que lleva a la desecacion de
los individuos) o por exceso (que favorece el aumento de enfermedades parasitarias o fungicas). Estas ranas fueron
alimentadas con larvas del gusano de la harina Tenebrio molitor, aracnidos, formicidos, himendpteros e isépodos adecuado
a la dieta descripta para esta especie (Cuevas y Martori, 2007). Para evaluar la condicién de bienestar en el cautiverio, se
realizaban prospecciones generales de los individuos semanalmente, se les median las variables correspondientes para el
calculo de los indices de condicidn corporal evaluando su progreso en el laboratorio. Por ultimo, para evaluar su bienestar
se realizaban comparaciones de los indices obtenidos en el laboratorio con los obtenidos de las poblaciones naturales en
los ambientes muestreados. Finalmente, con el objetivo de lograr la reproduccién de la especie en cautiverio se
seleccionaron 20 parejas con hembras que superaron el indice K pre-reproductivo estimado en 0,078 + 0,009 para la
especie. Del total de las parejas (n = 20), s6lo 10 parejas fueron inducidas de igual modo en que se explicé para B.
pulchella (3.2.1.2). Posteriormente, todas las parejas fueron acondicionadas en frascos de 3 | que contenian la mitad del
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recipiente con sustrato y cerrada con red media-sombra. Esta experimentacion fue realizada por triplicado y repetida en los
ambientes naturales colocando las ranas con y sin induccion en recipientes plasticos de 20 | enterrados en su totalidad y

cubiertos por media-sombra.

3.3. Materiales empleados para los estudios ecotoxicoldgicos

Para realizar las exposiciones con el herbicida IMZT se utilizo formulacion comercial Pivot® H (10,59% IMZT, CAS-
RN: 81335-77-5) obtenida de BASF Argentina S.A. En el caso de los controles positivos, el dicromato de potasio K2Cr07 y
el peréxido de hidrégeno (H20., CAS-RN: 7722-84-1) para evaluar genotoxicidad ex vivo fueron obtenidos de Merck KGaA
(Darmstadt, Alemania) y la ciclofosfamida (CP, CAS-RN: 6055-19-2) utilizada para genotoxicidad in vivo fue conseguida de
Sigma Chemical Co. (St. Louis, MO, E.E.U.U). Las enzimas de restriccién Endo Il y Fpg se adquirieron de New England
Biolabs® Inc. (Ipswich, MA, E.E.U.U). Todos los demas productos quimicos y disolventes de calidad analitica para
mediciones bioquimicas y el ensayo del cometa se compraron a Sigma Chemical Co. Las soluciones 0,1 M buffer fosfato
Sodrensen, el para-formaldehido y el glutaraldehido para la solucion fijadora utilizada en el procesamiento histolégico fueron
adquiridos de Biopack Producto Quimicos (Buenos Aires, Argentina). Por otro lado, los reactivos, soluciones y kit de
historesina para realizar los procesamientos histolégicos fueron obtenidos de Leica Biosystems (SP 05037-904, Sao Paulo,
Brasil).

Los niveles de IMZT en las soluciones de ensayo se analizaron de acuerdo con el Informe de la U.S. Geological
Survey 01-4134 mediante cromatografia liquida de alto rendimiento en los laboratorios QV Chem Laboratorios (La Plata,
Buenos Aires, Argentina) y en los laboratorios de Quimica Analitica del Centro de Investigaciones del Medio Ambienta
(CIMA), Facultad de Ciencias Exactas, Universidad Nacional de La Plata. Las muestras analizadas de las soluciones de
ensayo con los ingredientes activos (0,39; 0,78; 1,17 y 1,63 mg/l) corresponden a los valores obtenidos inmediatamente
después de la preparacion de las soluciones de ensayo (Oh) y después de transcurrido un dia del bioensayo de toxicidad

(24 h), antes de la renovacion diaria. El limite de deteccion para IMZT fue 0,5 ug/l.

3.4. Metodologia empleada para estudios ecotoxicolégicos

3.4.1 Bioensayos de toxicidad con larvas

Con el objetivo de evaluar los efectos de IMZT en larvas, se realizaron diferentes bioensayos de toxicidad con
ambas especies. En el caso de B. pulchella, se realizaron bioensayos de toxicidad: aguda y cronica, in vivo y ex vivo para
evaluar el tipo de dafio oxidativo en el ADN que produce el herbicida y de recuperacion, para evaluar la capacidad de
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resiliencia de larvas luego de una exposicién aguda a IMZT. Mientras tanto, en larvas de L. latinasus se realizaron
bioensayos de toxicidad aguda.

En todos los casos, para la evaluacion de los puntos finales propuestos, las larvas fueron sacrificadas y las
muestras extraidas de acuerdo con las directrices y protocolos detallados en la Guia para el Cuidado y Uso de Animales de
Laboratorio (Garber y col. 2011) y considerando los procedimientos éticos del Comité de Etica de la Universidad Nacional
de La Plata (codigo11/N619), el Marco Etico de Referencia para la Investigacion Biomédica: Principios Eticos para la
Investigacidn con Laboratorios, Granjas y Animales Silvestres (CONICET 2005) y la Guia para el Cuidado y Uso de
Animales Experimentales (INTA 2008).

3.4.1.1 Bioensayos de toxicidad aguda

a. Condiciones del bioensayo

Para realizar los bioensayos de toxicidad aguda en ambas especies se siguieron los métodos estandarizados
propuestos por la U.S. EPA (USEPA 1975, 2002a) y ASTM (ASTM 2007), con modificaciones menores informadas para
anuros neotropicales (Natale y col. 2006, Vera Candioti y col. 2010). Especificamente se llevaron a cabo dos tipos de
bioensayos de toxicidad aguda en larvas:

e Bioensayos de toxicidad aguda para evaluar efectos letales y subletales a nivel individual e histolégico.

e Bioensayos de toxicidad aguda para evaluar efectos subletales a nivel bioquimico y citogenético.

Durante cada bioensayo de toxicidad aguda, las larvas se mantuvieron condiciones controladas de laboratorio (ver
seccion 3.2.1.2 y 3.2.2.2) en un cuarto aclimatado a una temperatura de 25+1 °C con un fotoperiodo de 16:8 h de luz y
oscuridad. Se seleccionaron dos estadios de Gosner (1960) representativos de la fase de vida acuatica, el GS25 para
evaluar efectos letales y subletales y el GS36 para evaluar efectos letales y subletales a diferentes niveles de organizacion.
Para un mejor entendimiento, el GS25 se seleccion6 por ser el estadio de vida libre con la morfologia larval completa y con
reservas energéticas del vitelo que le permiten sobrevivir algunos dias sin comer. EI GS36 fue seleccionado debido a que
en ese estadio en particular, las larvas se caracterizan por tener un gran tamafio que facilita la toma de muestras para
medicion de parametros subletales y ademas ya presentan formacion completa de sus sistemas y O6rganos

hematopoyéticos y detoxificadores como se muestra en la Figura 7 (Capitulo 1, Pag. 59) (McDiarmid y Altig 1999).

Los bioensayos de toxicidad aguda semi-estaticos (96 h) se realizaron con renovacion diaria (cada 24 h) de las
soluciones de IMZT asi como también se renové el agua de bioensayo (seccién 3.2) en los grupos controles y la solucién
de ciclofosfamida de los controles positivos. La preparacion de las soluciones de IMZT se llevo a cabo obteniendo en
primer lugar una solucion madre estable de 1 g/l de IMZT a partir del formulado Pivot® H. Una vez obtenida la solucién
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madre, se realizaron diluciones en agua de ensayo para obtener las concentraciones especificadas anteriormente del
bioensayo (USEPA 1975). Las larvas fueron mantenidas durante la fase experimental en frascos de vidrio de 500 ml
(camaras de experimentacion), sin alimentacion y expuestas en diferentes grupos experimentales a diferentes
concentraciones de IMZT durante 96 h (Fig. 13A). Especificamente, se registraron diariamente las larvas que se
encontraban muertas durante el recambio de soluciones de ensayo y fueron retiradas de las cdmaras de experimentacion

para ser fijadas en frascos debidamente rotulados con formol 10%.

Todo el material utilizado fue lavado siguiendo un procedimiento estandarizado antes de cada bioensayo (APHA,
1998), consistiendo principalmente en un tren de lavado con una solucién de NaOCI (10%), seguido del lavado con alcohol

etilico 96°, posterior enjuague con agua de red y finalmente enjuague con agua destilada.

Para la evaluacion de cada punto experimental, se realizaron experimentos utilizando cinco larvas (n = 5) por
réplica y considerando un total de 4 réplicas por tratamiento, contabilizando asi un total de 20 larvas por tratamiento o
punto experimental. Por otro lado, todas las larvas fueron debidamente anestesiadas y posteriormente colocadas en
solucion fijadora Karnovsky, aquellas utilizadas para evaluar efectos subletales a nivel individual e histolégico (n = 20, ver
seccion 3.5.4.2 y 3.5.3), o bien, colocadas en hielo (4 °C) y diseccionadas para evaluar los puntos finales subletales

bioquimicos y citogenéticos (n= 20, ver seccién 3.5.1 y 3.5.2), segun el tipo de bioensayo agudo.

b. Bioensayos para evaluar efectos letales y subletales a nivel individual e histolégico

Previamente a la exposicion con IMZT, para evaluar efectos letales como subletales en larvas de ambas especies,
se realizaron bioensayos preliminares de toxicidad aguda con el fin de estimar los limites de las concentraciones del
herbicida dentro de las cuales se observan efectos letales y subletales y asi establecer con mayor confiabilidad las
concentraciones finales de los bioensayos finales de toxicidad aguda. En este sentido, a partir de la informacién obtenida
de los bioensayos preliminares de toxicidad aguda, se llevaron a cabo bioensayos finales para evaluar efectos letales y
subletales a nivel individual e histologico empleando larvas en GS25 y GS36.

En particular, larvas de B. pulchella en GS25 (LHC: 4,18 £ 0,90mm; peso: 0,043+ 0,0049) fueron expuestas a
IMZT en su formulacién comercial Pivot® H a un intervalo de 11 concentraciones de IMZT (0,27; 0,41; 0,54; 0,68; 0,81;
0,87; 0,95; 1,02; 1,09; 1,22; and 2,72 mg/l) y las larvas en GS36 (LHC: 37,83 £ 2,33 mm; peso: 0,118 + 0,021g) fueron
expuestas a un intervalo creciente de 9 concentraciones del formulado Pivot® H (0,41; 0,81; 1,09; 1,22; 1,36; 1,49; 1,63;
2,17;y 2,72 mg/l IMZT). En el caso de L. latinasus, luego de los bioensayos preliminares, las larvas en GS25 (LHC: 5,62 +
0,53 mm; peso: 0,005 + 0,001 g) fueron expuestas a 8 concentraciones crecientes del herbicida (0,27; 0,41; 0,68; 0,95;
1,36; 2,72; 3,25; y 4,89 mg/l IMZT) mientras que las larvas en GS36 (LHC: 26,68 £ 1,19 mm; peso: 0,248 + 0,043 g) fueron

89



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

expuestas a 11 concentraciones crecientes del herbicida (0,07; 0,15; 0,22; 0,27; 0,29; 0,81; 1,22; 1,63; 2,72; 3,26; y 4,89
mg/l IMZT).

Para ambas especies, el grupo control negativo consistid de 4 réplicas conteniendo 5 larvas cada una. Cada
camara experimental de 500 ml del grupo control contenia agua de red declorinada o agua de bioensayo. El grupo control
positivo consistio en exponer 5 larvas por réplica en cada camara experimental a 23 mg/l de K2Cr207. El dicromato de
potasio se utiliza como control positivo de efectos letales para anuros locales segun reportes los previos (Natale y col.
2006, Vera Candioti y col. 2010, Nikoloff y col. 2014b). Los grupos controles (negativos y positivos) fueron llevados a cabo

en simultaneo con los tratamientos de larvas expuestas a IMZT.

Una vez concluidos estos bioensayos, aquellas larvas que permanecian vivas a las 96 h fueron extraidas de las
camaras de experimentacion de cada tratamiento y fijadas en frascos debidamente rotulados para la posterior evaluacion
de los puntos finales subletales a nivel de organismo e histolégicos (ver seccion 3.5). Especificamente, se registré la
mortalidad cada 24 h para obtener los parametros ecotoxicoldgicos correspondientes a los valores de CL50 y NOEC-LOEC
asi como la curva concentracion-respuesta (ver seccién 3.5.4.1) y se evaluaron las respuestas de los parametros a nivel de
organismo tales como comportamiento, crecimiento, desarrollo y presencia de anormalidades morfol6gicas (detallados en
la seccion 3.5.4.2, 3543 y 3.5.4.4) asi como los puntos finales histolégicos tales como la frecuencia de MMC e
histopatologias (detallados en la seccién 3.5.3). Los procedimientos para sacrificio y evaluacion de puntos finales fueron

realizados como describira en la seccion 3.5.4.2.

Sumado a esto, se realizaron ensayos de toxicidad aguda en un intervalo creciente de concentraciones de IMZT
entre 0,27 y 4,89 mg/l en larvas de GS25 de otras especies pampeanas como Ceratophrys ornata, Dendropsophus sp., L.
latrans, Pseudopaludicola falcipes, R. arenarum, R. fernandezae, y Scinax squalirostris que cohabitan con las especies de
estudio. El objetivo de estos ensayos fue obtener los valores CL50 para cada especie pampeana y posteriormente
construir la SSD de IMZT para anuros pampeanos que permita comparar la sensibilidad de las distintas especies y evaluar

el riesgo ecoldgico de IMZT en ambientes pampeanos.

c. Bioensayos para evaluar efectos subletales a nivel bioquimico y citogenético

En los bioensayos de toxicidad para evaluar efectos subletales a nivel bioquimico y citogenético se emplearon
larvas GS36. Estos bioensayos de exposicion aguda a IMZT se realizaron de la misma manera que los bioensayos de
toxicidad aguda previamente descriptos aunque con pequefias modificaciones. Las modificaciones consistieron en utilizar

so6lo 3 concentraciones subletales equivalentes al 25%, 50% y 75% de la CL50 de cada especie luego de 96 h.
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En este bioensayo, las larvas GS36 de B. pulchella fueron expuestas a 0,39; 0,78 y 1,17 mg/l de IMZT mientras
que las larvas de L. latinasus fueron expuestas a 0,07; 0,15; y 0,22 mg/l de IMZT. Como fuera explicado anteriormente, en
ambas especies cada grupo experimental consistid de 4 réplicas conteniendo 5 larvas por réplica ubicadas en las camaras
experimentales y los respectivos grupos control negativo y positivo. En particular, para este bioensayo el grupo control
positivo consistié de 4 réplicas y cada replica conteniendo 5 larvas expuestas a 40 mg/l de ciclofosfamida (CP). CP fue
utilizada como control positivo de efectos genotdxicos segun reportes previos realizados en anuros locales (Vera Candioti y
col. 2010, Nikoloff y col. 2014b). Los grupos controles (negativos y positivos) fueron llevados a cabo en simultaneo con los

tratamientos de larvas expuestas a IMZT.

Por ultimo, al finalizar los bioensayos de toxicidad aguda descriptos se realizaron sacrificios luego de las 48 y 96 h
de exposicién al herbicida para evaluar las respuestas bioquimicas y citogenéticas de los puntos finales. Los
procedimientos para sacrificio y evaluacion de puntos finales de este bioensayo fueron realizados como se describira en la
seccion 3.5.2 y 3.5.3. Especificamente, se evaluaron las respuestas de los parametros bioquimicos incluyendo la actividad
enzimética de CAT, GST y AChE (detallados en la seccion 3.5.2) asi como para los puntos finales de citotoxicidad y
genotoxicidad mediante el analisis de la induccién de MNs y otras anormalidades nucleares en eritrocitos y las rupturas de

ADN de cadena simple en células circulantes sanguineas mediante el ensayo cometa (detallados en la seccién 3.5.1).
3.4.1.2 Bioensayo de toxicidad crénico

a. Condiciones del bioensayo

El bioensayo crénico se realizo en larvas de B. pulchella utilizando el método de flujo continuo (flow trought)
descripto en los protocolos estandarizados para vertebrados acuaticos propuestos por la U.S. EPA (USEPA 2002b) y
OECD (OECD 2009), con adaptaciones menores para la especie de estudio (Fig. 13B). Especificamente, el sistema de
flujo continuo consistié en la entrada constante por goteo de la solucion de exposicion desde recipientes de 5 | hacia
peceras de vidrio donde se encontraban las larvas de cada tratamiento. Las peceras utilizadas poseian una capacidad de
40 |y se colocaron 50 larvas de B. pulchella en GS25 para asegurar la densidad dptima de aproximadamente 1 larva/l de
solucién, logrando de esta manera un crecimiento dptimo y con el menor estrés.

De acuerdo con los protocolos de la OECD (2009), en este ensayo se evallo el efecto de una concentracion
subletal de IMZT correspondiente al 12,5% de la CL50g6n obtenida para B. pulchella en los ensayos de toxicidad aguda.
Para los controles negativos y positivos se utilizd agua de ensayo y 25 mg/l de CP, respectivamente. Cada grupo
experimental (controles negativos, tratamientos con IMZT y control positivo de CP) comprendio 3 réplicas (3 peceras de 40

) en las cuales las larvas recibieron alimentacion diaria de 1 g / g de animal / dia. En cada pecera se realizé la limpieza

91



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

diaria y la medicion de los parametros fisico-quimicos del agua de bioensayo durante cada recambio. En el caso que se
detectaran organismos muertos en las revisiones diarias, eran retirados de las peceras y fijados debidamente en frascos

con formol al 10%.

b. Exposicion en bioensayo de toxicidad crénica

Para la exposicion cronica, fue elegida una concentracion de exposicién a IMZT de 0,19 mg/l a partir del formulado
comercial Pivot® H (10,59 g de IMZT / 100 ml), siendo ésta equivalente al 12,5% de la CL50 estimada para larvas de B.
pulchella. La solucidén de exposicion cronica a IMZT (0,19 mg/l) se prepar6 a partir de una solucién madre de 1g/l de
acuerdo al procedimiento de la U.S. EPA (1975) explicado anteriormente (seccion 3.4.1.1).

Especificamente, la solucion de exposicion cronica a IMZT fue preparada al comienzo del ensayo y por primera vez
en las peceras del grupo experimental correspondiente y posteriormente fueron colocadas las larvas. Una vez iniciado el
ensayo, durante cada renovacion, la preparacion de la concentracion crénica de IMZT ensayada fue realizada en 3 tanques
de 15 | que conectaban separadamente a cada pecera réplica del tratamiento. La conexion de los tanques a las peceras se
realiz6 a través de mangueras las cuales descargaban la soluciéon de IMZT a un flujo continuo de 1 gota/seg y de esta
manera permitir un recambio total de la solucién cada 48 h (OECD 2009). Por otra parte, en este bioensayo, tanto el grupo
control negativo como el positivo consistieron también de 3 réplicas y cada replica conteniendo 50 larvas en agua de
bioensayo y expuestas a 25 mg/l de CP, respectivamente. Las soluciones de los grupos controles (negativos y positivos)
fueron preparadas del mismo modo previamente descripto para los tratamientos con IMZT utilizando el método de flujo
continuo y fueron llevados a cabo en simultaneo con los tratamientos de larvas expuestas a IMZT.

El inicio del bioensayo cronico comenzd a partir de lotes de larvas que habian alcanzado el GS25 y su finalizacion
se decidi6 cuando el 80% de las larvas en el grupo control negativo alcanzaron la metamorfosis (GS 42), momento en el
cual se dio por finalizado el ensayo (USEPA 2002b, OECD, 2009). Los sacrificios para evaluar los puntos finales de interés
comenzaron cuando las larvas del grupo control alcanzaron el GS36 y a partir de ese momento se realizaron sacrificios
cada 7 dias. En particular, los sacrificios se realizaron a los 28 (larvas del grupo control alcanzaron el GS36), 35, 42 y 49
dias de transcurrido en ensayo siendo la duracion total del ensayo de 49 dias.

Por otra parte, en cada tiempo de sacrificio considerado se realiz6 la medicion de puntos finales individuales tales
como desarrollo, crecimiento y presencia de anormalidades morfologicas, y de los puntos finales de cito y genotoxicidad
como la frecuencia de MNs, otras anormalidades morfoldgicas nucleares y evaluacion del dafio en el ADN mediante el EC.
La metodologia de analisis de todos los puntos finales se detalla més adelante en la seccién 3.5. En particular, para el
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andlisis de los puntos finales a nivel de organismo se tuvo en cuenta el disefio experimental de ensayos crénicos previos

realizados en anuros (Bridges 2000, Bernabo y col. 2016).

Puntos finales letales y subletales B Tratamientos en Boana pulchella:

A organismicos e histologicos -Controles negativos
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Figura 13. Diferentes bioensayos empleados en larvas de anuros: agudos (A), sistema de flujo continuo en ensayo cronico
(B), de recuperacion (C) y en adultos por exposicién de pulso agudo (D).

3.4.1.3 Bioensayos para evaluar el daio oxidativo en el ADN

a. Procedimientos para el bioensayo

Para evaluar si el tipo de dafio producido por IMZT en la cadena de ADN estaba vinculado con efectos oxidativos

en sus bases, se utilizd la metodologia del ensayo cometa modificado utilizando enzimas de restricciéon en larvas de B.
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pulchella mediante ensayos de exposicion in vivo y ex vivo (Figura 13A). Especificamente, se evaluo el tipo de dafio
oxidativo producido por el herbicida aplicando el EC modificado con las enzimas de restriccion Endo Il que reconoce
pirimidinas oxidadas y Fpg que reconoce y elimina purinas oxidadas en el ADN. El procedimiento y fundamento de esta

metodologia seré detallado en la seccion 3.5.1.2 tanto para la exposicidn in vivo como ex vivo.

b. Exposicion aguda in vivo

La exposicién in vivo se realizd utilizando una concentracion correspondiente al 25% de la CL50geh estimada y
equivalente a 0,39 mg/l de IMZT a partir de los bioensayos de exposicién aguda en larvas GS36. Esta concentracion fue
capaz de inducir dafio en las cadenas de ADN luego de realizados los bioensayos agudos de exposicion en los que se
evidenciaron efectos subletales a nivel bioquimico y citogenético.

Este bioensayo fue desarrollado de igual manera al detallado previamente en la seccion 3.4.1.1c. A modo de
resumen, 20 larvas en GS36 fueron expuestas a 0,39 mg/l de IMZT, mantenidas en cdmaras de experimentacion de 500 ml
sin ser alimentadas durante las 96 h del bioensayo. Sumado a esto, se prepararon y expusieron en simultaneo 20 larvas (4
réplicas de 5 larvas c/u) correspondientes al grupo control negativo (agua de bioensayo). Todas las soluciones de
experimentacién fueron preparadas al comenzar el bioensayo y renovadas completamente luego de 24 h. Segun los
criterios explicados anteriormente (seccion 3.4.1.1), los sacrificios fueron realizados luego de transcurridas 48 y 96 h de
exposicion para evaluar el dafio oxidativo en el ADN por la metodologia del ensayo cometa modificado en células

sanguineas circulantes de las larvas de B. pulchella.

c. Exposicién ex vivo

En el bioensayo de exposicion ex vivo, el procedimiento para evaluar el dafio oxidativo en el ADN consistié en
extraer las células sanguineas circulantes de larvas de B. pulchella en GS36 provenientes de la cria y mantenimiento en
cautiverio. Este bioensayo se desarrollé con el fin de corroborar los efectos observados en el bioensayo in vivo, dado que
este tipo de bioensayo se recomiendan utilizar al momento de evaluar las enzimas Fpg y Endolll y ademas se ha probado
su eficaz funcionamiento en las evaluaciones del dafio oxidativo en el ADN. En este ensayo, fueron utilizadas 10 larvas por
tratamiento. Las larvas fueron sacrificadas a la altura del opérculo y posteriormente sumergidas en 1ml de PBS para la
extraccion de las células sanguineas. Una vez extraidas, las células fueron centrifugadas a 2000 rpm durante 9 min y
resuspendidas en 50 pl de PBS obteniendo un volumen final de suspension celular de 100ul. Mediante un hemocitémetro

Neubauer se realizé la cuantificacion de células contenidas en la suspension celular para luego calcular y obtener una
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densidad final de 3,6 x 108 células/ml por muestra. Sobre el volumen final de suspension celular contenida en tubos de
microcentrifuga de 1ml se realiz6 la exposicion ex vivo a IMZT en 10 muestras provenientes de diferentes larvas por punto

experimental.

La exposicion ex vivo consto de preparar una solucion de 0,39 mg/l de IMZT (segun fue detallado en la seccion
3.4.1.1) y colocar 50 pl de esa solucion sobre cada suspension celular (10 muestras). El tiempo de exposicion ex vivo al
herbicida fue de 1 h a temperatura ambiente (25°C) en atmdsfera hiumeda. En este caso, los controles negativos fueron
células sanguineas circulantes provenientes de diferentes larvas y dichas suspensiones celulares permanecieron durante 1
h en tubos de microcentrifuga de 1 ml contendiendo PBS. En tanto, como control positivo se utilizd una concentracion de
50 uM de H202 como agente oxidante del ADN en ambos ensayos (in vivo y ex vivo) y la exposicidn consistio en colocar 50
I de la solucién H20, sobre cada suspension celular (n= 10). El tiempo de exposicion para el control positivo fue de 5 min
a 25 °C (Collins y Azqueta 2012). Sumado a esto, fueron preparados controles de buffer (n= 10) para evaluar la posible
induccion de dafio ocasionado por el buffer de las enzimas de restriccion. En este caso, fueron preparados 2 grupos control
de buffer que consistieron en colocar 50 pl del buffer de enzima (40 mM de HEPES; 0,1 M KCI; 0,5 mM EDTA; 0,2 mg/ml
albuimina de suero bovino; pH = 8,0) sobre las células contenidas en portaobjetos e incubar dichos grupos control en
camara humeda a 37 °C durante 30 y 45 min como controles de Fpg y Endo Ill, respectivamente. Las especificaciones
particulares sobre la exposicion e incubacidn con las enzimas de restriccion, las cantidades empleadas de las mismas y las
condiciones consideradas para llevar a cabo el EC modificado con enzimas de restriccion seran detalladas mas adelante

en la seccion 3.5.1.2.
3.4.1.4 Bioensayos para evaluar las capacidades de recuperacion en larvas de Boana pulchella

a. Condiciones del bioensayo

El disefio experimental del bioensayo de recuperacion se baso en trabajos previos realizados en larvas de anfibios
(Bernabo y col. 2013, Mouchet y col. 2015) con modificaciones menores para la especie de estudio. El objetivo del
bioensayo de recuperacion fue evaluar la capacidad de resiliencia (o recuperacién) de larvas de B. pulchella en GS36
expuestas durante un periodo agudo a IMZT y luego colocadas en agua de bioensayo sin contaminante hasta la
metamorfosis. Para evaluar la capacidad de recuperacion en larvas de la especie se utilizaron puntos finales citogenéticos
e individuales como herramientas de alerta temprana frente a posibles efectos adversos de los estresores ambientales.

Especificamente el bioensayo constd de dos fases consecutivas:

1. Fase aguda de exposicion a IMZT a una concentracion subletal de conocido dafio citogenético.
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2. Fase de post-exposicion en agua de bioensayo sin herbicida hasta que las larvas previamente expuestas alcancen
la metamorfosis.

En la primera fase, se realiz una exposicién aguda de las larvas a 0,39 mg/l de IMZT durante 4 dias con los
respectivos grupos controles. Por otra parte, la segunda fase consistié de un periodo posterior a la exposicion aguda donde
las larvas previamente expuestas a IMZT fueron colocadas en peceras con agua de bioensayo sin IMZT durante 21 dias
(Figura 15C). La duracion total del bioensayo fue de 25 dias, desde el inicio de la fase de exposicidn aguda hasta el
momento en que aproximadamente el 80% de la larvas dentro del grupo control alcanzé el GS42, situaciéon que marcé la
finalizacion del bioensayo (fase de post-exposicion). Los bioensayos se realizaron con larvas de B. pulchella provenientes
de la cria y mantenimiento en laboratorio una vez que éstas alcanzaron el GS36 (GS35-GS37). Conjuntamente con los
tratamientos de IMZT se expusieron grupos controles negativos (agua de bioensayo) y positivos (40 mg/l CP). Para cada
tiempo de sacrificio de la fase de exposicion aguda y de la fase de post-exposicion, fueron estimados los efectos subletales
de nivel de organismo tales como el crecimiento, masa corporal, el estadio de desarrollo (segun Gosner 1960) y
anormalidades morfoldgicas asi como los efectos subletales a nivel citogenético tales como la induccién de MNs y otras
alteraciones nucleares de eritrocitos y los dafios en la cadena de ADN de células sanguineas circulantes por el EC para
cada tratamiento (ver seccion 3.5). Para evaluar los mencionados puntos finales subletales de interés fueron sacrificadas
15 larvas de cada grupo experimental luego de 4 dias en la fase de exposicién y cada 7 dias luego de ingresar en la fase
de post-exposicion. En sintesis, desde el comienzo del bioensayo (0 d) y hasta el final de mismo (25d) las larvas fueron
sacrificadas al dia 4 (fin de la fase de exposicién aguda) y a los dias 11, 18 'y 25, durante la fase de post-exposicion (Figura
13C).

b. Fase de exposicion aguda

La fase de exposicién consistid de colocar larvas de B. pulchella durante 4 dias a una concentracién subletal de
IMZT equivalente a 25% del valor de CL50¢n de Pivot® H que produce efectos adversos a nivel citogenético y de
organismo segun los bioensayos agudos previamente realizados. En este experimento, el bioensayo de toxicidad aguda
fue llevado a cabo del mismo modo que se explico en la seccién 3.4.1.1, con algunas modificaciones. Principalmente, cada
tratamiento consistio en exponer por triplicado a 50 larvas (GS36) a una concentracion de IMZT de 0,39 mg/l, colocadas en
peceras de vidrio de 40 I. La concentracidn seleccionada representd la menor concentracion de IMZT evaluada capaz de
inducir un aumento significativo en los diferentes efectos subletales tales como anormalidades morfologicas, MNs y dafio
en el ADN.
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De la misma manera que los tratamientos con IMZT se prepararon los grupos controles negativos (larvas en agua
de bioensayo) y positivos (larvas expuestas a 40 mg/l de CP) colocando 50 larvas por réplica en peceras de 40 | a las
mencionadas soluciones. Ambos grupos controles se llevaron a cabo por triplicado y en simultaneo con las larvas
expuestas a IMZT. Todas las soluciones de ensayo se prepararon al comienzo del bioensayo agudo y se reemplazaron

cada 24 h. La mortalidad se registré diariamente. Durante esta fase las larvas no fueron alimentadas (Fig. 13C).

c. Fase de post-exposicion

La fase de post-exposicion se realizd siguiendo los procedimientos para larvas de anfibios descritos previamente
por Mouchet y col. (2015) y Bernab6 y col. (2013), con menores modificaciones. Especificamente, para evaluar las
capacidades de recuperacion a nivel citogenético de larvas de B. pulchella se utilizaron adaptaciones de los procedimientos
realizados por Mouchet y col. (2015) mientras que los efectos subletales a nivel de organismo tales como el crecimiento,
desarrollo, masa corporal y anormalidades morfologicas fueron analizados siguiendo los procedimientos de Bernabd y col.
(2013). Brevemente, en esta fase del bioensayo se utilizaron aquellas larvas que previamente habian sido expuestas a
IMZT y CP. Estas larvas previamente expuestas a los mencionados estresores ambientales fueron colectadas en redes de
mano, trasladadas en bolsas con agua de bioensayo y colocadas en peceras de vidrio de 40 | que contenian agua de
bioensayo libre de IMZT o CP con aireacion suave y continua segun los protocolos indicados. El final de la fase de post-
exposicion, y por ende el final del bioensayo de recuperacion, ocurrié cuando el 80% de las larvas dentro del grupo control
negativo alcanzé6 el GS42. Durante esta fase las larvas fueron alimentadas cada 2 dias de la misma manera mencionada
para el ensayo cronico (seccion 3.4.1.2). El volumen total de agua de bioensayo (libre de IMZT y CP) fue renovada cada 3

dias.

3.4.2 Bioensayos con adultos de Boana pulchella'y Leptodactylus latinasus

La exposicion experimental a IMZT en ranas adultas de ambas especies se llevd a cabo teniendo en cuenta el
modo de exposicién utilizado por Wang y Jia (2009) y Van Meter y col. (2014, 2015) con modificaciones menores
adaptadas a la aplicacion IMZT en su formulado comercial y al habito de vida de ambas especies.

Para llevar a cabo este bioensayo fueron considerados posibles escenarios de relevancia ambiental de exposicion
a IMZT. Para el disefio experimental su utilizé la via de exposicion dérmica en ranas debido a que este modo de ingreso de
estresores ambientales es un proceso que maximiza la absorcién de los mismos a través de la dermis, tejido altamente

permeable en anfibios (Quaranta y col. 2009).
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Para la evaluacion de los efectos de IMZT en cada escenario se utilizaron diferentes puntos finales a varios niveles
de organizacion bioldgica tales como individual o de organismo (indices morfométricos), histologicos (histopatologias y
pigmentacion hepatica), bioquimicos (CAT, GST y AChE) y citogenéticos (MNs y otras anormalidades nucleares de
eritrocitos y EC), los cuales fueron evaluados a dos tiempos (48 y 96 h) luego del pulso agudo y son descriptos en detalle
en la seccion 3.5 (Fig. 13D).

a. Modos de exposicion dérmica en ambas especies

Para realizar la exposicion dérmica a IMZT en adultos de ambas especies fueron considerados tres escenarios de
descriptos a continuacion:

e  Primer escenario o S7: Se simulé una situacién de ingreso del herbicida por escorrentia superficial (runoff) a los
sitios reproductivos de la especie. Es importante sefialar que la cantidad de IMZT transportada por escorrentia no excede
el 3% del total aplicado luego de intensas lluvias (Dias Martini y col. 2013). En este escenario particular la concentracion de
IMZT ensayada fue equivalente a 10 mgl/l.

e Segundo escenario 0 S2: fue considerada una situacion de aplicacion directa del herbicida en las hojas donde B.
pulchella reposa y en la cual una décima parte (1/10) de la concentracion de IMZT aplicado alcanzaria a las ranas. En este
caso, la concentracién ensayada de IMZT fue equivalente a 100 mg/l.

e Tercer escenario 0 S3: se evalud un escenario considerado como la peor situacién de exposicion en la cual las
ranas sufren una aplicacién directa a Pivot® H a la concentracion recomendada por el fabricante del producto (por ejemplo,
las ranas son rociadas directamente por el aplicador) (Van Meter y col. 2014). Para este tipo de exposicion, las ranas
fueron expuestas a 1000 mg/l de IMZT.

En particular, para B. pulchella fueron considerados los tres escenarios de exposicion mientras que para los
adultos de L. latinasus, debido a su particular habito de vida, sélo fueron considerados dos escenarios posibles de
exposicion: S1 (escorrentia superficial de IMZT por lluvias y posterior inundacién de las cuevas y ambientes donde L.
latinasus se reproduce y/o habita) y S3 (la rana emerge de la cueva y es rociada directamente con herbicida por el
fumigador).

En ambas especies, se emplearon un total de diez ranas por tratamiento (n = 10) para cada tiempo de exposicion
evaluado (48 y 96 h). En cada tratamiento, las ranas fueron expuestas a un pulso agudo que consistio en sumergirlas
durante 15 segundos (asegurando que todo el animal estuviese sumergido en la solucion) a una concentracién de Pivot® H
(10,59 g/l de IMZT) definida por el escenario de exposicidn considerado. Las soluciones de ensayo a partir de una solucion
madre fueron preparadas segun los procedimientos previamente descriptos en la seccion 3.4.1.1. Los controles negativos y
positivos fueron agua de bioensayo y 50 mg/l de CP, respectivamente, utilizando la exposicion dérmica por inmersién y en
un pulso agudo como via de ingreso. Después del pulso de exposicién, cada rana se coloc6 individualmente en frascos de
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vidrio de 3 | con 200 cm3 de compost organico y se coloc6 una red media-sombra con banda elastica en la boca del frasco
que permitia la aireacion y evitaba el escape de la rana.

b. Procesamiento de las muestras

Para evaluar los puntos finales propuestos para cada tiempo de exposicion en las ranas adultas se realizé la
extraccion de las muestras de la siguiente manera. Las ranas fueron anestesiadas, luego colocadas en hielo a 4 °C y
finalmente se realizo la diseccion de las mismas para la extraccion de los tejidos y érganos de interés de acuerdo con las
directrices y protocolos detallados en la Guia para el Cuidado y Uso de Animales de Laboratorio (Garber y col. 2011) y
considerando los procedimientos éticos del Comité de Etica de la Universidad Nacional de La Plata (codigo11/N619), el
Marco Etico de Referencia para la Investigacion Biomédica: Principios Eticos para la Investigacion con Laboratorios,
Granjas y Animales Silvestres (CONICET 2005) y Guia para el Cuidado y Uso de Animales Experimentales (INTA 2008).

3.5. Puntos finales evaluados

3.5.1. Nivel citogenético: MNs, anormalidades nucleares y ensayo cometa

3.5.1.1 Andlisis de la frecuencia de micronucleos y anormalidades nucleares

a. Procesamiento de la muestra

La técnica para evaluar MNs y otras anormalidades nucleares se realizd en eritrocitos maduros de sangre
circulante periférica tanto de larvas como adultos de ambas especies. Los procedimientos de la técnica se llevaron a cabo
de acuerdo a la metodologia descripta previamente para especies de anuros (Vera Candioti y col. 2010, Nikoloff y col.
2014a, Pérez-Iglesias y col. 2014, Ruiz de Arcaute y col. 2014). Un total de 15 larvas y 10 adultos por tratamiento fueron
seleccionados y sacrificados luego de cada tiempo de exposicidn considerado (48 y 96 h) segun los criterios previamente
descriptos (ASIH 2004). Para la obtencién de las muestras de sangre, las larvas fueron sacrificadas realizando una incisién
con bisturi detras del opérculo (zona inferior al disco oral con la larva en posicion ventral) y en los adultos, previamente
anestesiados, se realizé una incision ventral a la altura del corazén para luego extraer la sangre por puncidn cardiaca.

A partir de las muestras de sangre obtenidas se realizaron extendidos de sangre en portaobjetos limpios y
previamente rotulados. Posteriormente, los portaobjetos fueron secados en posicion vertical a temperatura ambiente (25
°C), fijados con metanol frio (4°C) al 100% (v/v) durante 20 min y finalmente tefiidos en solucion de Giemsa al 5% durante

12 min para el posterior analisis de MNs y otras anormalidades nucleares en eritrocitos de cada larva o individuo adulto.

b. Criterios para recuento de MNs y otras anormalidades nucleares
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Los conteos de los MNs y otras anormalidades nucleares en los extendidos de muestras de sangre de larvas y
adultos fueron realizados en magnificacion de 1.000X y los datos fueron expresados como el numero total de MNs por
1.000 células. La frecuencia de MNs se determiné a las 48 y 96 h luego del tratamiento inicial. Los criterios utilizados para
identificar un MNs fueron los siguientes (Vera Candioti y col. 2010):

Deben poseer un diametro menor que un tercio (1/3) del nucleo principal,

a.
b. No deben tener refractabilidad,

o

Deben tener la misma intensidad de tincion y luminosidad que el nucleo principal,

d. No deben tener conexion o contacto con el nicleo principal y deben tener un limite distinguible del limite del
nucleo principal,

e. No deben estar superpuestos con el nucleo principal y

f.  No deben existir mas de cuatro MNs por célula.

Por otro lado, para anélisis y clasificacién de otras anormalidades nucleares, los criterios de examinacion fueron los

siguientes (Nikoloff y col. 2014):

a. Las células con dos nucleos fueron consideradas como BNs,

b. Aquellas células con un nucleo que presenta una pequefia evaginacion de la membrana que contiene
cromatina fueron clasificadas como gemaciones (Buds),

c. Las células que presentaban uno o varios I6bulos en los nucleos producto de evaginaciones de la membrana
nuclear, y con mayor tamafio que los Buds, fueron consideradas como NLs,

d. Las células que presentaban nucleos vacuolados con evidente pérdida de material nuclear fueron
considerados como HNs (en este caso particular los nlcleos pueden presentar una morfologia arrifionada) y

e. Finalmente, aquellas células donde el nucleo estaba ausente fueron consideradas como EPs.

3.5.1.2 Cuantificacion de la induccion de rupturas de cadena simple y dafo oxidativo en el ADN mediante el ensayo
cometa

a. Procedimiento de la metodologia del EC

Para evaluar la genotoxicidad inducida por IMZT a nivel del ADN de las especies de estudio se utilizé la
metodologia del EC o SCGE. Para llevar a cabo esta metodologia se obtuvieron muestras de sangre a partir de los
sacrificios previamente realizados en los mismos individuos empleados para el ensayo de MNs (ver seccion 3.5.1.1). EI EC
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se realizb del mismo modo en larvas y adultos de ambas especies, siguiendo los procedimientos alcalinos descriptos
previamente para larvas de anuros (Nikoloff y col. 2014a, Pérez-Iglesias y col. 2014, Ruiz de Arcaute y col. 2014).

- Obtencion de las muestras: Especificamente, para poder desarrollar la metodologia del EC fue necesario colocar
10 pl de sangre (por individuo) en 1 ml de buffer fosfato salino (2 g NaCl; 0,05 g KCI; 0,035 g KH2POs; 0,227 g NaoHPOy;
250 ml H20 destilada a pH 7,4 — 7,5) (Figura 14, 1-2). Obtenida la dilucion de la muestra en PBS fue centrifugada durante 9
min a 2000rpm.

- Preparacion de las muestras en geles de agarosa: Una vez centrifugada la muestra, se descarté el sobrenadante y
las células en un volumen de 30 pl de PBS fue resuspendida en 70 ul de ABPF al 0,5%. Con los 100 ul de muestra con
ABPF se prepar6 la segunda capa de agarosa colocando este volumen sobre un portaobjeto debidamente rotulado que
poseia una primera capa previamente preparada con 100 ul de APFN al 0,5%. Posteriormente, se colocd un cubreobjetos
y fueron trasladados a 4°C durante 10 min con el fin de solidificar la segunda capa (Figura 14, 3). Luego de la solidificacién
de la segunda capa, cada cubreobjetos fue retirado y sobre esta segunda capa se preparo la tercera capa de agarosa
colocando 50ul de ABPF al 0,5%. Finalmente, se colocd nuevamente un cubreobjetos y estos preparados fueron
trasladados a 4 °C durante 10 minutos para su posterior solidificacion.

- Lisis celular: Solidificada la tercera capa, se retir cada cubreobjetos de los portaobjetos conteniendo la muestra
individuales de cada larva y cada preparado fue colocado en vasos coplins conteniendo solucién de lisis a 4 °C (1% de
sarcosinato de sodio; 2,5 M CINa; 100 mM Na2EDTA; 10 mM Tris; pH = 10; 1% Triton X-100; 10% DMSO) y en esa
solucion permanecieron durante 1 h a4 °C en la oscuridad (Figura 14, 4).

- Desenrollamiento del ADN y electroforesis: Transcurrido el tiempo de lisis, los portaobjetos fueron ubicados en
posicion horizontal sobre la cuba de electroforesis que con buffer especifico de electroforesis para esta variante alcalina
del EC (950 ml H20 destilada; 1 mM Na-EDTA; 300 mM NaOH; pH = 13) y alli permanecieron los preparados durante 25
min a 4 °C para el proceso de desenrollamiento del ADN. Luego del desenrollamiento del mismo y para lograr la migracién
del ADN, los portaobjetos fueron sometidos a una corrida de electroforesis (25 V y 250 mA) en el mismo buffer a 4° C
durante 20 min (Figura14, 5-6).

- Enjuague y deshidratacion de las muestras: Finalmente y luego de la corrida electroforética, los portaobjetos fueron
neutralizados con tres enjuagues de la solucién Tris-HCI (0,4 M; pH 7,5) y deshidratados en alcohol 96% durante 5 min
para ser guardados en oscuridad hasta su analisis (Figura 14, 7-8).

- Observacion y cuantificacion a microscopio: Los preparados deshidratados fueron coloreados con 10 pl de 4',6-
diamino-2-fenilindol o DAPI (Vectashield Mounting Medium H1200; Vector Laboratories, Burlingame, CA, USA) y

examinados en microscopio de fluorescencia Olympus BX50 de filtro WB con camara acoplada (Fig. 14, 9).
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Figura 14. Representacidn de nueve etapas llevadas a cabo aplicando la técnica del ensayo cometa para evaluar el dafio
en las cadenas de ADN ejercido por el herbicida IMZT en larvas de anuros.

b. Analisis y cuantificacién del dafo genético

Para la cuantificaciéon de la magnitud del dafio en el ADN se consideré la longitud de migracién e intensidad del
ADN determinado visualmente en 100 nucleoides de células sanguineas seleccionadas aleatoriamente y no superpuestas.
Segun la longitud de la migracién del ADN, la magnitud del dafio se clasifico en cinco clases o categorias de nucleoides
propuestas por Cavas y Kénen (2007)_con leves modificaciones (Figura 15):
e Categoria 0-I: nucleoides no dafados, donde no existe migracion del ADN o el mismo no supera el diametro del
nucleo;
e Categoria II: nucleoides con dafio minimo, con migracion del ADN igual o mayor al diametro del nucleo;
e Categoria Ill: nucleoides con dafio medio, la migracién del ADN es igual o superior a dos diametros del nicleo; y

e Categoria IV: nucleoides con dafio maximo, aqui la migracion de ADN es igual o supera tres diametros del nucleo.
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Tipo 0 y I: No dafadas
Tipo II: Dafio minimo
Tipo lll: Dafio medio
Tipo IV: Dafio completo

Figura 15. Clasificacion de los cometas formados en eritrocitos de vertebrados acuaticos. 0-I, Categoria 0 y 1 (no
dafiadas); Il, Categoria 2 (dafio minimo); lll, Categoria 3 (dafio medio) y IV, Categoria 4 (dafio maximo). Modificado de
Cavas y Kbnen (2007).

Los datos se expresan como el promedio de nucleoides dafiados (sumatoria de clases I, lll y 1V) para cada
tratamiento. A partir de estos datos es posible calcular el indice de dafio genético (IDG) para cada tratamiento utilizando la
formula de Pitarque y col. (1999a): IDG = [I (I) + 2 (II) + 3 (Ill) + 4 (IV) / N (0--IV)], donde 0—IV representa el tipo de

nucleoide, y NO—NIV representan el nimero total de nucleoides registrados.

¢. Modificacién del EC para evaluar el dafio oxidativo en el ADN

Por otro lado, para el EC modificado con enzimas de restriccién ex vivo se utilizé la metodologia propuesta por
Collins y col. (1996) y Guilherme y col. (2012) con adaptaciones minimas para B. pulchella. En este caso, desde la
formacion de la primera capa de agarosa hasta la lisis celular en los vasos coplins, la técnica del EC modificado se realiza
del mismo modo descripto anteriormente en el EC convencional de su version alcalina (seccion 3.5.1.2a). Sin embargo, a
diferencia de éste, luego de la lisis comienzan los tratamientos con las enzimas de restriccion. Especificamente, luego de la
lisis celular, los portaobjetos fueron retirados de la solucion y enjuagados en tres oportunidades cada 5 min con el buffer de
incubacion para las enzimas (40 mM de HEPES; 0,1 M KCI; 0,5 mM EDTA; 0,2 mg/ml albumina de suero bovino; pH = 8,0)
a temperatura ambiente (25 °C). Luego de estos enjuagues, se retird el exceso de liquido y los portaobjetos con las
muestras fueron expuestos a los tratamientos con las enzimas de restriccion Endolll y Fpg, diluidas en buffer de enzima
1:1000 y 1:3000, respectivamente, segun las recomendaciones del proveedor de las enzimas. Particularmente, los
tratamientos con enzimas consistieron en incubar en camara himeda los preparados con 50 ul de Endolll (0,5 U) durante
30 min y con 50 pl de Fpg (0,13 U) durante 45 min (Collins y col. 1996, Collins 2004)
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Por ultimo, se calculd el dafio oxidativo en el ADN (DO) para cada tratamiento, utilizando la formula DO= [(%IDG
buffer + %IDG enzima + %IDG herbicida) - (%IDG buffer + %IDG herbicida)], siguiendo criterios predeterminados (Domijan
y col. 2006, Miklo$ y col. 2009, Collins y Azqueta 2012).

3.5.2. Nivel bioquimico: Biomarcadores de estrés oxidativo hepatico

a. Procesamiento de las muestras

Todos los procedimientos para evaluar la actividad enzimatica en anuros se realizaron de acuerdo a los protocolos
propuestos por Brodeur y col. (2011, 2012) con modificaciones leves para larvas de anfibios y anélisis microplacas.

- Preparacion de las muestras: las larvas sacrificadas a las 48 y 96 h para los analisis bioquimicos fueron colocadas
en frascos que contenian 5 ml de PBS a 4 °C y luego fueron preservadas junto con los higados de las ranas adultas a -80
°C hasta realizar los anélisis enzimaticos correspondientes.

- Homogeneizacion de las muestras:

Para el analisis enzimatico en larvas fue necesario realizar homogenatos de1 larva de B. pulchella y 2 larvas de L.
latinasus, las cuales fueron colocadas en tubos de ensayos conteniendo 500 y 300 ul de buffer de homogeneizacion (pH =
7,4; 50 mM buffer tris (hidroximetil) amino-metano que contiene 1 mM EDTA y 0,25 M sacarosa; 4 °C), respectivamente.

En el caso de los adultos, para la homogeneizacion se utilizaron aproximadamente 50 mg de higado por individuo
(correspondiente a dos tercios del 6rgano y el tercio restante fue destinado a analisis histoldgico) que fueron colocados en
tubos de ensayos con 2 ml de buffer de homogeneizacion a 4 °C. Para realizar los homogenatos de larvas e higados de
adultos se utilizd un homogeneizador de teflon Potter-Elvehjem (Buenos Aires, Argentina).

Centrifugacion y obtencion de la fraccion enzimatica de las muestras: una vez obtenido el homogenato, las muestras
fueron centrifugadas a 10.000x g (10 min, 4 °C) con el objetivo de remover los nlcleos y desechos celulares y obtener la
muestra de andlisis de interés (sobrenadante). El sobrenadante colectado se fracciono en alicuotas de 150 o0 200 ul en
tubos de microcentrifuga y cada fraccién de sobrenadante fue utilizada para diferentes mediciones enzimaticas y proteicas
segun correspondiera. Para la preparacién de todas las reacciones enzimaticas y para la construccion de la curva de
calibracion de proteinas totales presentes en la muestra se incubd cada muestra en microplacas y finalmente se realiz6 la
lectura de las actividades enzimaticas y de la concentracién de proteinas en lector de microplaca SPECTROstar Nano
(BMG Labtech).
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b. Medicion de proteinas en larvas y adultos

La concentracion de proteinas totales en muestras de larvas y adultos fueron determinadas por el método de Lowry
(1951) utilizando albumina de suero bovino como patrén estandar. La porcion de homogenato utilizada para la
determinacion de enzimas en larvas fue una diluciéon 1/10 (20 ul muestra pura diluida en 180 ul de PBS) y 1/2 del

homogenato en PBS (100 ul muestra pura diluida 100 pl de PBS, pH 7) para B. pulchella y L. latinasus, respectivamente.

En el caso de adultos, para la medicion de proteinas se utilizaron 200 ul de una dilucién entre homogenato
puro/PBS (pH= 7), que correspon000di6é a una dilucion 1/20 (50 ul muestra pura en 950 pl de PBS) en muestras de B.
pulchella'y 1/25 (40 pl muestra pura en 960 pl de PBS) para L. latinasus. Tanto en larvas como en adultos los resultados

de la actividad enzimatica fueron calculados y expresados en mmol.min-!.mg proteina-'.

3.5.2.1 Determinacion de catalasa

La actividad de CAT se determin6 midiendo la disminucion en absorbancia resultante del consumo de H202 usando
un coeficiente de extincién molar de 43,6 M-' cm-'. El cambio en la absorbancia se registré a 240 nm durante 2 min a 37
°C. En larvas de B. pulchella, la reaccion para medicion de la actividad de CAT consistid en incubar en microplacas
muestras que contenian 300 pl de PBS (100 mM, pH 7), 10 pl de H20> (dilucion de 500 pl H202en 10 ml de agua) y 10
de muestra (sobrenadante de 10000 x g). En L. latinasus, la reaccion consistié en incubar 300 ul de PBS, 10 pl de H202 y
100 ul de muestra (sobrenadante de 10000 x g).

Finalmente, para adultos de ambas especies, la reaccion para evaluar la actividad de CAT consistid en incubar 300
ul de PBS, 10 pl de H202 y 10 pl de muestra previamente diluida 1/25 (40 pl de sobrenadante de 10000 x g en 960 pl de
PBS).

3.5.2.2 Determinacion de glutation-S-transferasa

La actividad de GST se determin¢ utilizando 1-choro-2, 4-dinitrobenzeno (CDNB) como sustrato con un coeficiente
de extincién molar de 9,6 mM-' cm'. EI cambio en la absorbancia se registré a 340 nm durante 2 min a 37 °C. En larvas de
ambas especies, la reaccion para medicion de la actividad de GST consistié en incubar 300 ul de GST (3 mg de GSH en
10 ml de PBS 100mM, pH 7), 10 pl de CDNB (0,1 M) y 10 pl de muestra (sobrenadante de 10000 x g).

Para el caso de los adultos, la reaccion consistié en utilizar 300 pl de GSH (3 mg de GSH en 10 mL de PBS
100mM, pH 7), 10 pl de CDNB (0,1 M) y 10 pl de muestra previamente diluida 1/25 (40 pl de homogenato en 960 ul de
PBS) para ambas especies.
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3.5.2.3 Determinacion de acetilcolinesterasa

La actividad de AChE fue determinada siguiendo el método de Ellman (1961) utilizando un coeficiente de extincion
molar de 14.150 M-' cm'. EI cambio en la absorbancia se registré6 a 412 nm durante 3 min a 37 °C. En larvas de B.
pulchella, 1a reaccién para medicion de la actividad de AChE consistié en utilizar 200 pl de PBS (100 mM, pH 8), 10 ul de
acetilcolina o ATCh (1 mM), 10 pl de DTNB 0,5 mM (&cido 5,5’ ditio-bis-nitro benzoico: 10 mg de DTNB en 10 ml de PBS
100 mM, pH= 8) y 50 pl de muestra (sobrenadante de 10000 x g) mientras que en L. latinasus la reaccién consistié en
incubar 200 ul de PBS (pH 8), 10 pl de ATCh, 10 ul de DTNB y 100 pl de muestra (sobrenadante de 10000 x g).

Finalmente, en adultos de ambas especies, la reaccién de incubacidn en microplaca consistié en colocar 200 ul de
PBS (pH 8), 10 ul de ATCh, 10 ul de DTNB y 100 ul de muestra previamente diluida 1/5 (200 ul de homogenato en 800 pl
de PBS, pH=8).

3.5.3 Nivel histolégico: implementacién como novedosos biomarcadores
3.5.3.1 Procesamiento histologico de las muestras de higado

- Preparacion de las muestras: Para el procesamiento histologico del higado, luego de las exposiciones agudas a
IMZT, se extrajo el érgano completo de cada larva y un tercio del mismo de cada rana adulta y posteriormente dichas
muestras de higado fueron colocadas solucion fijadora Karnovsky (0,1 M buffer fosfato Sérensen, pH 7.2 con 5 % para-
formaldehido y 2,5 % de glutaraldehido) por 24 h a 4 °C para posterior procesamiento.

- Proceso de deshidratacion alcohdlica e inclusion en resina: Luego de la fijacion, cada muestra de higado fue
lavada con agua destilada, deshidratada en series alcohdlicas (las muestras fueron colocadas durante 10 min en 3 fases
consecutivas de etanol 100%, 90% y 80%) e incluida en historesina Leica® (0,7 ml acelerador de historesina y 10 ml de
GMA o glicol-metacrilato).

- Cortes histologicos: Una vez incluida cada porcion de higado, se realizaron cortes histologicos utilizando un
micrétomo Leica RM 2265 obteniendo secciones aleatorias de 2 um de espesor cada 12 um (~ 65 secciones de cada
muestra de higado), las cuales fueron colocadas en portaobjetos individuales debidamente rotulados. Especificamente, se
montaron 20 secciones de higado en cada portaobjeto, totalizando tres preparados histolégicos por individuo tratado para
la descripcion morfologica de las patologias hepaticas y la cuantificacién de los pigmentos en los melanomacrofagos
(MMC).

3.5.3.2 Deteccion y cuantificacion de la pigmentacion en melanomacrofagos hepaticos (MMC)

106



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

Todos los preparados que contenian las secciones de higado se colorearon con hematoxilina-eosina (HE) (Figura
16). Para analizar histopatologias y cuantificar la cantidad de melanina contenida en los MMC hepéticos de larvas y ranas
adultas se utilizo el primer preparado histolégico con secciones de higado coloreados con HE. Por otra parte, los dos
preparados restantes previamente coloreados con HE fueron utilizados para la tincién con técnicas histoquimicas con el
objetivo de determinar la presencia de pigmentos catabélicos como lipofuscina y hemosiderina en los MMC hepaticos de
adultos.

- Coloracion de los cortes histoldgicos para deteccion de melanina en MMC hepaticos: Brevemente, el procedimiento
de coloracidn con HE consistié en colocar cada preparado en soportes para portaobjetos y sumergirlos en agua destilada
durante 1 min. Luego, se retira el excedente de agua destilada y se coloca en solucién de hematoxilina de Harris (100%)
durante 5 min, y transcurrido ese tiempo se enjuagan en agua de red durante 8 min. Finalizado el enjuague, los preparados
en los soportes se colocan en colorante eosina alcohdlica (100%) por 3 min y son llevados a una nueva serie de 1 min de
deshidratacion alcoholica (90% y 100%). Una vez que se deshidrataron los preparados, fueron colocados en vasos coplins
que contenian xilol (100%) durante 1 minuto y este procedimiento debid repetirse durante 3 veces. Por Ultimo, los
preparados fueron retirados de la solucion de xilol para realizar el montaje con balsamo de Canadé colocando 1 gota del
mismo sobre un cubreobjetos, el cual debi6 ubicarse encima del portaobjetos (que contiene los cortes histoldgicos recién
coloreados) y finalmente se dejaron secar al temperatura ambiente (25 °C) (Figura 16).

- Coloracion de los cortes histoldgicos para deteccion de hemosiderina y lipofuscina en MMC hepaticos:
Brevemente, para detectar la lipofuscina, el segundo preparado histolégico fue incubado durante 15 min en solucion de
Schmorl, solucion que contiene 75 ml FeCls al 1%, 10 ml de Ka[Fe(CN)s] y 15 ml de H20 destilada. Estos preparados luego
fueron sumergidos en solucidn acuosa al 1% de rojo neutro seguida de 1% de eosina.

Por otro lado, para deteccion de hemosiderina se utilizé el tercer preparado con las secciones histologicas y en
este caso cada portaobjeto fue incubado durante 15 min en solucion de ferrocianuro acido (2 g de Ks[Fe(CN)e]) en 100 ml
de solucién de HCI al 5%). Posteriormente, los preparados fueron sumergidos rapidamente en solucién acuosa de rojo
neutro al 1%. Por Ultimo, se colocaron gotas de solucion de eosina acuosa al 1% dejando que la misma actie durante 15
segundos. En ambos casos, sobre los preparados con muestras histologicas coloreadas por histoquimica también se
realiz6 el montaje con balsamo de Canada, explicado anteriormente.

- Cuantificacion de la pigmentacion en MMC hepéticos: Luego de cada tincion, todos los preparados histologicos se
observaron bajo un microscopio Leica DM4000 B con un sistema de captura de imagenes (Leica DFC 280) para deteccion
de melanina, lipofuscina y hemosiderina.

En el caso de larvas se realizo la cuantificacion total de MMC hepaticos por area de higado mientras que en
adultos fue cuantificada el area ocupada por cada pigmento en los MMC hepaticos (melanina, hemosiderina y lipofuscina)

107


https://es.wikipedia.org/wiki/Potasio
https://es.wikipedia.org/wiki/Ferrocianuro
https://es.wikipedia.org/wiki/Potasio
https://es.wikipedia.org/wiki/Ferrocianuro

Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

segun la metodologia descripta por Franco-Belussi y col. (2013). Para detectar cada pigmento en los MMC, se observo la
coloraciéon marrén oscura caracteristica de melanina y coloracion azulada caracteristica de los pigmentos catabélicos tanto
de lipofuscina como de hemosiderina. Para los analisis del area ocupada por los pigmentos, se analizaron 25 micrografias
para cada tincion por animal utilizando un sistema de anélisis de imagenes automatizado (Image Pro Plus 6.0, Media

Cybernetics, Inc.).
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Figura 16. Representacion grafica de la metodologia histoldégica de coloracion de Hematoxilina-Eosina para el
procesamiento de los higados en larvas y adultos de las especies estudiadas. Modificado de Atlas de histologia vegetal y
animal, Facultad de Biologia, Universidad de Vigo (Espafia) (https:/mmegias.webs.uvigo.es/6-tecnicas/5-general.php).

3.5.3.3 Patologias hepaticas

El analisis de las lesiones histoldgicas en el higado se realiz6 sobre diez cortes histolégicos mediante la evaluacion
de diferentes patologias como hipervascularizacién o congestién (HV), aumento de tamafio en sinusoides hepaticos (AS),
vacuolizacion en hepatocitos (V), hemorragia y necrosis en hepatocitos segun la metodologia de anélisis propuesta para
anuros adultos por Cakici (2015). Los analisis se realizaron en fotografias con magnificacion 1.000x tomadas con

microscopio Leica DM4000 B con un sistema de captura de iméagenes (Leica DFC 280).

108


https://mmegias.webs.uvigo.es/6-tecnicas/5-general.php

Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

3.5.4. Nivel individual: efectos letales y subletales

Preparacion del material para evaluacién de los puntos finales

Luego de transcurridos los tiempos de exposicion experimental, los individuos muertos en cada tiempo de
exposicion fueron registrados en planillas y posteriormente fueron retirados de las camaras de experimentacion para ser
fijados en formaldehido al 10% v/v en frascos debidamente rotulados.

Aquellas larvas de ambas especies que permanecian vivas al finalizar cada tiempo de anélisis fueron fijadas en
solucion fijadora Karnovsky (0.1 M buffer fosfato Sorensen; pH 7,2 con 5 % para-formaldehido y 2,5 % glutaraldehido) en
frascos debidamente rotulados para la evaluacién de los puntos finales subletales individuales tales como crecimiento,
desarrollo y presencia de anormalidades morfoldgicas. Por otra parte, los puntos finales letales y subletales individuales de

comportamiento fueron registrados diariamente en los organismos vivos durante el tiempo del bioensayo.

3.5.4.1 Puntos finales letales

Este punto final fue evaluado en todos los bioensayos realizados. La mortalidad se registré por observacion visual
cada 24 h en cada camara de experimentacién. Los individuos se consideraron muertos cuando presentaban aspecto

cadavérico bajo lupa y ausencia de movimiento después de un suave toque con una varilla de vidrio (Natale y col. 2006).
3.5.4.2 Puntos finales subletales de condicion corporal

a. Evaluacién del crecimiento, desarrollo y masa corporal en larvas

El crecimiento larval se evalué midiendo la longitud corporal hocico cloaca (LHC) de cada larva de acuerdo a
McDiarmid y Altig (1999) con un calibre digital de 0,01 mm. La masa corporal se obtuvo mediante la relacién del peso
humedo y la longitud corporal. Para obtener el peso humedo se extrajo cada larva de su correspondiente tratamiento,
posteriormente fue coloca en papel secante y finalmente fueron pesadas individualmente en balanza analitica de precisién

0,001 g ubicada. Por otro lado, el estadio de desarrollo se determind segun la clasificacién propuesta por Gosner (1960).

b. Evaluacion de la condicién corporal mediante indices en adultos

Con el objetivo de evaluar el crecimiento y masa corporal en las ranas adultas fueron registrados los siguientes
indices: condicién corporal (K), hepatosomatico (IHS), cuerpos grasos (ICG) y gonadosomatico (IG). Los indices utilizados
como puntos finales fueron evaluados seguin el método descripto para las mismas especies por Brodeur y col. (2011,
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2012). En particular, el célculo del indice K se realizd con el método propuesto por Schulte-Hostedde y col. (2005) y
Brodeur y col. (2011) basado en el anélisis de los residuales de la regresion el cuél se calcula como el cociente entre la
masa corporal y la longitud hocico-cloaca (medida con un calibre Vernier con dial de 0,01 mm) elevada a la tercera

potencia.

Finalmente, el IHS, ICG y |G fueron calculados como el cociente entre el peso del higado, el peso de los cuerpos
grasos y el peso de las gbnadas en relacion al peso corporal total, respectivamente (Brodeur et al., 2012). Cada 6rgano o
tejido de interés extraido (higado, cuerpos grasos y génadas) fue pesado en balanza analitica de precision Acculab
(Sartorius group). Para obtener peso corporal por rana, cada una de éstas fue pesada en balanza Diamond Series A04 de
0,01 g de precision. Todos los indices fueron calculados para las ranas de los bioensayos expuestas a IMZT como asi

también para las ranas de cada sitio de muestreo.

3.5.4.3 Puntos finales subletales de comportamiento

a. Larvas

Las alteraciones en el comportamiento o en la actividad natatoria de las larvas fueron evaluadas y registradas cada

24 h por cada réplica de cada tratamiento. Los cambios en la actividad natatoria fueron evaluados luego de agitar
suavemente y en forma circular con una varilla de vidrio en las soluciones de ensayo donde se encontraban las larvas. El
comportamiento de cada larva fue observando durante 60 segundos y se compard la actividad natatoria de cada larva
respecto del grupo control (cuyo comportamiento fue evaluado de la misma manera). Especificamente, la actividad
natatoria fue registrada de acuerdo a las categorias propuestas por Brunelli y col. (2009):

e larvas que presentaban natacion regular,

e larvas que presentaban natacion erratica, con torsiones del cuerpo y convulsiones; y dichas alteraciones son
definidas como natacién irregular (1S),

e larvas que presentaban completa quietud durante todo el periodo de observacion (60 segundos) luego del estimulo

con la varilla de vidrio categoria denominada inmovilidad (IM).

b. Adultos
Las alteraciones en el comportamiento se evaluaron de dos maneras en las ranas expuestas a IMZT en

comparacion con el grupo control luego de 48 y 96 h del pulso de exposicidn:
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1. Observando su capacidad de respuesta (salto) y equilibrio frente a un estimulo mecénico: Para evaluar la
capacidad de respuesta y equilibrio cada rana fue colocada en batea de polipropileno (30 I) donde permanecié durante 5
min hasta su acondicionamiento.

Una vez acondicionada, individualmente a cada rana se le provocd un estimulo realizando un leve contacto con
varilla plastica en el dorso (a la altura de la cintura pélvica) y se registrd el tiempo que tarda en saltar desde una situacion
de reposo inicial hasta una nueva situacion de reposo o equilibrio.

2. Evaluando la capacidad de natacion: Esta alteracion se realizo colocando cada rana individualmente durante 60
segundos en una batea plastica (30 1) que contenia 5 | de agua de bioensayo y se registré cualquier posible alteracion en la
natacion respecto del control negativo durante ese tiempo.

3.5.4.4 Puntos finales subletales de anormalidades morfoldgicas
a. Larvas

Las anormalidades morfoldgicas se evaluaron en todas las réplicas y para cada larva de manera independiente en
los bioensayos agudos para ambos tiempos de exposicidn, en el bioensayo crénico y en el bioensayo de recuperacion. Las
anormalidades morfoldgicas en todos los casos fueron registradas utilizando un microscopio binocular estereoscopico Wild
Heerbrugg M8. Las anormalidades morfolégicas en larvas fueron determinadas de acuerdo a las categorias propuestas por
Bantle y col. (1998) y ademas fueron registradas todas las posibles nuevas anormalidades morfolégicas inducidas por la
exposicion a IMZT. La prevalencia o frecuencia de cada tipo de anormalidad morfolégica se calculé como el cociente entre
el numero de larvas que presenta una anormalidad morfolégica particular respecto del numero total de individuos
examinados por tratamiento.

Entre las anormalidades morfoldgicas propuestas por Bantle y col (1998) se evaluaron:

e La presencia de edema total o parcial en el cuerpo del larva: esta anormalidad se reconoce facilmente por su forma
globosa y transparente debido a que diferentes areas de la epidermis se encuentran llenas de liquido,

e Anormalidades del eje axial por flexiones en la aleta caudal: la larva aparece con una flexion leve, moderada o
severa (mayor de 45°) en la aleta caudal respecto del eje longitudinal del cuerpo,

e Pérdida parcial o total de los queratodontes: la presencia de esta anormalidad morfolégica se detectd observando
la pérdida parcial o total en las lineas completas de queratodontes o pérdidas individuales de queratodontes en cada linea
de queratodontes.

b.  Adultos

Luego de los bioensayos con adultos como en los relevamientos a campo de las especies se realizd una
prospeccion general de cada individuo con el objetivo de detectar la presencia de anormalidades segun las categorias
propuestas por Meteyer (2000) y ademas se registré la presencia de posibles nuevas anormalidades en las especies de
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estudio considerando reportes previos (Peltzer y col. 2011, Agostini y col. 2013). El analisis de frecuencia y tipo de
anormalidades presentes también fue realizado para cada especie tratada con IMZT como también en las poblaciones
naturales monitoreadas. Las principales anormalidades morfolégicas consideradas para adultos de estas especies

pampeanas fueron 8 tipos diferentes definidas como:

e Amelia: descripta como aquella anormalidad donde ningun hueso se ha desarrollado mas allé de la pelvis y con
una desviacion leve sobre la cadera (escoliosis),

e  Braquidactilia: caracterizada por dedos cortos en las extremidades donde el numero normal de huesos
metatarsianos esta presente pero el numero de falanges (huesos en el dedo de la pata) estan reducidos,

e  Ectrodactilia: descripta como ausencia de dedos en las extremidades y es distinguido de la braquidactilia debido a
que se refiere a un dedo completamente ausente como el hueso metatarsiano y las falanges,

e  Ectromelia: definida por la presencia de un miembro incompleto con la porcién inferior de la extremidad ausente,

e  Hemimelia: caracterizada por un hueso corto como la tibia pero las extremidades estan completas,

e  Microcefalia: reconocida por ser ranas de cabeza pequefia y hocico corto,

e Escoliosis: desvios en la columna vertebral detectados en el eje longitudinal del cuerpo desde el hocico a la cloaca,

e Anormalidades en los 0jos: ausencia o lesiones en los 0jos.

3.6. Analisis estadisticos

3.6.1 Andlisis para el estudio de parametros ecotoxicoldgicos segun relacion concentracion-respuesta

Los parametros ecotoxicoldgicos de interés y los valores de LC50 en los ensayos agudos se calcularon usando el
programa estadistico Probit Analysis version 1.5 provisto por la USEPA (http://www.epa.gov/nerleerd/stat2.htm) basado en
el método de Finney (1971). Por otra parte, para analizar la relacion concentracion-respuesta (C-R) de IMZT respecto a los
diferentes puntos finales evaluados a los diferentes tiempos de exposicion, se estimaron las curvas de C-R con sus limites
de confianza al 95%. Las pruebas de significancia de la regresion y los coeficientes de correlaciéon asi como la

comparacion de las ecuaciones de regresion lineal se realizaron de acuerdo a Zar (2010).

3.6.2 Analisis de la varianza en los puntos finales con un factor dependiente

Para evaluar los efectos adversos producidos por el tratamiento de IMZT respecto del control negativo en todos los
puntos finales considerados se utilizo el anélisis de varianza de una via (ANOVA one-way) con el test Dunnett a posteriori
que permite obtener los valores de la concentracién méxima en la cual no se observan efectos (NOEC) por IMZT y

concentracién minima a la cual se observan efectos (LOEC). Particularmente, en las variables discretas tales como los
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puntos finales letales (mortalidad) y subletales (comportamiento, anormalidades morfolégicas, MNs, BNs, Buds, NLs, y
HNs, y frecuencias de células dafadas) se utilizé la proporcion de individuos afectados por réplica (n = 5). De la misma
manera se trataron los datos para evaluar los efectos subletales en adultos y ademés se afiadieron a dichos analisis la
proporcion de individuos afectados por las diferentes patologias hepaticas (V, HV y ES). Posteriormente, cada proporcion
fue angularmente transformada utilizando la transformacion arco seno [Y* = arc seno VY] (Zar, 2010). En algunos casos,
en los cuales el objetivo fue evaluar el efecto de dos o0 mas variables independientes sobre los distintos puntos finales
considerados, por ejemplo el bioensayo agudo y cronico (concentracion y tiempo) y el bioensayo con enzimas de
restriccion (tratamiento con buffer y enzima aislados o en conjunto, cada tratamiento con exposicion y tiempo transcurrido
desde la exposicion), se realizd un ANOVA multifactorial o MANOVA con test a posterior de Tukey. Los supuestos del
ANOVA fueron corroborados con el test de Bartlett para la homogeneidad de las varianzas y la prueba de x2 para la
normalidad. En aquellos casos donde las variables que no cumplieron con los supuestos de normalidad, se realiz una
prueba de Kruskal- Wallis como por ejemplo en los analisis de comportamiento o de la pigmentacién. Finalmente, el
analisis para evaluar el crecimiento en el ensayo crénico se realiz6 mediante un t-test de medidas repetidas (mediciones
dependientes) entre el grupo control y los tratamientos con IMZT a cada tiempo de exposicion evaluado (Zar, 2010). El
nivel de significacion elegido fue un a = 0,05 para todos los analisis estadisticos utilizados, a menos que se indique lo

contrario.

3.6.3 Analisis empleados para realizar comparaciones entre especies estudiadas

Para realizar comparaciones entre dos respuestas diferentes a la misma variable se realizaron las pruebas
paramétricas t-test. Especificamente, para evaluar diferencias entre medias se realizaron pruebas de t-fest no pareadas
como en el caso de las comparaciones de los andlisis quimicos (analisis entre mediciones a las 0 y 24 h de las
concentraciones de IMZT) y en las comparaciones para estimar el OD en el ADN mediante el ensayo cometa modificado
(analisis entre los tratamientos con buffer y tratamientos con enzimas de restriccion). Por otro lado, se realizaron pruebas
de t-test pareado para evaluar la sensibilidad entre especies (comparando el valor LOEC en cada punto final evaluado) y
entre estadios de desarrollo de la misma especie (comparando parametros toxicologicos como los valores LOEC y CL50).
Por otra parte, un analisis diferente fue realizado con el objetivo de discutir la sensibilidad relativa de las especies
estudiadas y el riesgo asociado a la exposicion al IMZT. Para evaluar este objetivo, se realizé un perfil ecotoxicolégico del
herbicida a partir de los valores de CL50 obtenidos de los bioensayos agudos llevados en otras siete especies de anuros
pampeanos. El perfil ecotoxicoldgico consistié en utilizar todos los valores de CL50gen obtenidos para las larvas de anuros
pampeanos en GS25 expuestos a IMZT, para categorizar la sensibilidad de las larvas al herbicida mediante la construccion
de una curva de Distribucién de Sensibilidad de Especies (SSD) siguiendo el método de la USEPA
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(https://www3.epa.gov/caddis/da_advanced_2.html) y Aldenberg y Jaworska (2000). De esta manera, a partir de la SSD, se
determinan los pardmetros de riesgo denominados Concentracion de Riesgo o Hazardous Concentration (HC) y el Riesgo
Ecoldgico Esperado (EER) mediante el uso del software ETX 2.1 y software R v. 2.11.1 (R Core Team 2010). En estos

analisis comparativos, el nivel de significacion elegido fue un a = 0,05 para todos los anélisis estadisticos utilizados.

3.6.4 Relacion de respuestas evaluadas a diferentes niveles con enfoque multivariado

Para evaluar la correlacion de los puntos finales que respondieron (biomarcadores) luego de la exposicién a IMZT
y poder realizar predicciones sobre la respuesta de cada biomarcador en relaciéon a un gradiente de concentracion del
herbicida evaluado, se realizb una matriz de correlacion, se obtuvieron los coeficientes de correlacion de Pearson se llevé a
cabo un andlisis descriptivo de reduccion de las dimensionalidades denominado anélisis de los componentes principales
(PCA). La significancia de las correlaciones se evaluaron empleando las pruebas de hipétesis del t-test (Ho; p =0, Hip # 0,
Ecuacion 19.4) previamente explicadas (seccién 2.5.3) y siguiendo lo descripto por Zar (2010). A su vez, a partir del PCA
se obtuvieron los eigenvalues de cada factor (permiten seleccionar aquellos factores que mejor explican la variabilidad de
los datos) y los valores de coordenadas de cada factor o componente. A partir de los valores de coordenadas de cada
factor, que agrupa o reduce en un componente todos los biomarcadores, fue posible realizar ANOVA de una via y test de
Dunnett; para evaluar las diferencias significativas del control negativo respecto del gradiente de concentraciones

subletales de IMZT explicado por la respuesta de los biomarcadores en su conjunto.
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CAPITULO IV: RESULTADOS

“RESPUESTA DE LOS DIFERENTES BIOMARCADORES
A IMAZETAPIR EN LARVAS Y ADULTOS DE ANUROS
PAMPEANOS”
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4.1. Aportes a la biologia de las especies estudiadas para ser implementadas como modelo de
estudio

4.1.1. Resultados de muestreos en campo en Boana pulchella

Luego de los 5 afios de monitoreo en cada sitio de muestreo, fue posible determinar diferentes parametros
poblacionales de la especie en funcion de las variables abioticas (temperatura y precipitacién acumulada) sobre 313
ejemplares colectados a campo. Los parametros poblacionales determinados fueron la abundancia relativa por sitio, indice
morfométricos de adultos para épocas pre y post reproductivas, nimero de desovas por época del afio y frecuencia de
anormalidades, especialmente durante la época reproductiva, previamente detectada por muestreos auditivos. Se
determin6 que el aumento en la abundancia relativa de Boana pulchella en los sitios de estudio esta asociado a eventos
posteriores de la precipitacion intensa en los sitios reproductivos en épocas de bajas temperaturas; es decir, los individuos
de B. pulchella comienzan su actividad reproductiva una vez que han ocurrido intensas precipitaciones en los sitios que
habitan; coincidiendo con el llenado en charcas temporales o el aumento en el nivel de agua en las lagunas permanentes
donde las ranas se reproducen en los meses que se registran las temperaturas mas bajas del afio (marzo — agosto), por lo
que hay un desfasaje entre precipitacion acumulada y abundancia relativa (Figura 17). En este contexto, se identificaron un
promedio de 10 desovas, en cada sitio, entre marzo y agosto, aunque no hubo desovas durante mayo y junio en los afios
monitoreados (Figura 17). La presencia de larvas se detectd durante todos los meses del afio en diferentes estadios de
desarrollo, siendo los meses cercanos a la estacion primaveral (entre agosto-octubre) aquellos en los cuéles las larvas
presentaban mayor tamafio y estadio de desarrollo. De los resultados obtenidos se constatd que los machos no presentan
variacion en sus indices morfométricos al comparar antes y después de un evento reproductivo (p > 0.05). En hembras, la
situacion fue claramente diferente detectdndose diferencias significativas en el indice K (p < 0,05) luego de un evento
reproductivo (Tabla 1). Por otro lado, se detectaron edemas en la region oral y pérdida del ojo izquierdo en machos y
reduccion en el numero de dedos del miembro posterior derecho (ectrodactilia) en hembras, en frecuencias de aparicion
menores al 2% y 1%, en machos y hembras, respectivamente. Por Ultimo, se colectaron y trasladaron al laboratorio 10
ranas para su posterior procesamiento y con el objetivo de estimar los parametros normales respecto de las variables
morfométricas internas y los puntos finales histolégicos, bioquimicos y citoldgicos de B. pulchella; dichos parametros estan
expresados en la Tabla 1. Cabe destacar que los valores de los puntos finales histolégicos, bioquimicos y citogenéticos
presentados en dicha tabla se obtuvieron so6lo para machos de ambas especies ya que fueron los individuos colectados en
mayor cantidad en campo y en laboratorio lo cual justificaba el numero estadistico que permitia obtener tener un valor
confiable. Ademas, permitieron ser utilizados como valores de referencia para los bioensayos con adultos llevados a cabo

en individuos machos, con el fin de realizar futuras comparaciones.
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Figura 17. Abundancia relativa por mes de B. pulchella (linea punteada) y L. latinasus (linea discontinua) estimada en
individuos colectados a campo en funcion de las condiciones abiéticas para la regién pampeana en La Plata. Las variables
abidticas de precipitacion (linea azul) y temperatura (linea roja) corresponden al periodo comprendido entre los afios 2013-
2017, momento en el que se realizaron los monitoreos de las especies. La figura también permite visualizar los meses en
que se reproducen y el numero de desovas recolectadas por sitio muestreado para cada especie.
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Tabla 1. Parametros poblacionales estimados en adultos de ambas especies estudiadas pertenecientes a sitios de la
region pampeana del Gran La Plata

indice K Pre- reproductivo | 0,054(+0,013) | 0,068(x0,019) | 0,071(x0,006) | 0,078(+0,009)
Post- reproductivo | 0,058(+0,013) | 0,057(x0,015)* | 0,065(x0,009) | 0,069(+0,007)
Indice hepatosomatico 0,019(£0,005) | 0,020(+£0,004) | 0,023(x0,005) | 0,033(+0,007)
Indice gonadosomatico 0,003(£0,001) | 0,043(£0,009) | 0,005(x0,002) | 0,116(+0,040)
Frecuencia total de anormalidades 0,018 0,009 0,027 0,036

Melanina en MMC hepaticos (por area 2412 48(+802,5

Actividad de CAT (mmol/min/mg Prt) 0,019 (+ 0,007) 0,040 (+ 0,027)
Actividad de GST (umolimin/mg Prt 0,015 (£ 0,007) 0,027 (£ 0,019)
Actividad de AChE (umol/min/mg Prt 0,846 (+ 0,1760 4,080 (£ 3,510

Frecuencia de MNs 1,482 (+ 1,264) 1,566(+1,374)

Indice de dafio genético 1,150 (+ 0,149) ND
Se representa el promedio de valores y el desvio estandar de cada parametro (+ DS). ND: no fue posible determinar. 'Los
datos de melanina en adultos de B. pulchella estan siendo analizados

4.1.2. Resultados de cria en laboratorio en Boana pulchella

La cria en cautiverio de las larvas de B. pulchella a densidad controlada de 10 individuos por litro, alimentados y
con renovacién periodica del medio cada 48 h, permitié observar una supervivencia del 93,67 + 3,51 % de las larvas en las
tres réplicas utilizadas, desde el GSO hasta GS42 (metamorfosis). Por otro lado, los estudios sobre el crecimiento y
desarrollo durante la cria en cautiverio permitieron estimar las curvas de crecimiento y desarrollo para la especie en
condiciones controladas de laboratorio (Figura 18). Especificamente, se pudo observar que el tiempo total de desarrollo
desde la fase de huevos (GSO0) hasta alcanzar completamente la metamorfosis, con reabsorcién total de la aleta caudal
(GS44), fue de 62 + 6 dias en las condiciones de laboratorio mencionadas en la seccién 3.2.1.2. Ademas, los resultados
permitieron estimar la LHC para cada estadio de desarrollo larval siendo de 0,035 + 0,002 gr y 0,051 + 0,006 en GS25,
primera y segunda semana de crianza, respectivamente; 0,068 £ 0,009 gr en GS27 (26-28); 0,102 + 0,019 gr en GS32 (30-
34); 0,133 £ 0,024 gr en GS38 (37-39) y 0,183 + 0,018 gr en GS42 (41-43) (Figura 18). Los andlisis de regresion
corroboraron que durante desarrollo larval de Boana pulchella la longitud hocico-cloaca aumenta significativamente
conforme aumenta el tiempo y las larvas avanzan en el estadio de desarrollo (r= 0,97; p < 0,0001).

118



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

GS32

- -
KN
|

LHC (mm)

GS27
-

- GS25

GS25

T T T T T T T T T T T T 1

0 5 10 15 20 25 30 35 40 45 50 55 60 65
Tiempo (d)

Figura 18. Crecimiento en B. pulchella en condiciones controladas de laboratorio. La figura representa el incremento de la
longitud hocico-cloaca en funcién del tiempo para los estadios de desarrollo larval, desde el GS25 hasta la metamorfosis.

En el caso de los adultos, las evaluaciones sobre el progreso y bienestar en funcion del indice K de las ranas en el
bioterio mostraron una mejoria, por aumento del indice K, respecto de los valores de ranas capturadas en campo
(momento inicial de cria en cautiverio) y estos resultados permitieron avalar la metodologia utilizada para la crianza de B.
pulchella durante los tres afios de cria y mantenimiento el laboratorio. EI aumento en el indice K se evidencid
significativamente a partir de los 9 meses de acondicionamiento en laboratorio (p < 0,001; Figura 19). No obstante, a pesar
del bienestar de las ranas en condiciones controladas de laboratorio, no fue posible lograr la reproduccién en cautiverio de

forma artificial.
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Figura 19. Progresion del indice de condicion corporal calculado utilizando el método de residuales en adultos de B.
pulchella mantenidos en cautiverio durante un afio (barras grises) en comparacién con individuos tomados de campo en
condiciéon corporal pre- y post- reproductiva (barras blancas). 0: corresponde al instante en que fueron colocados por
primera vez para cria en cautiverio; 1, 2 y 9: corresponden a los meses transcurridos desde que fueron colocados por
primera vez en las jaulas para la cria en cautiverio.

4.1.3. Resultados de muestreos a campo de Leptodactylus latinasus

Luego de los 5 afios de monitoreo en cada sitio de muestreo fue posible determinar diferentes parametros
poblacionales de la especie en funcion de dos variables abioticas (temperatura y precipitacion acumulada) sobre 222
ejemplares colectados a campo. Cabe destacar que el incremento en la presencia de L. latinasus en los sitios de estudio se
vio correlacionada positivamente con la variable abi6tica temperatura (r = 0,607; p = 0,03). Se identificaron, en cuevas con
un tamafio de 3,73 £ 1,21 cm (profundidad) y 5,90 £ 2,18 cm (diametro), un promedio de 3 desovas en cada sitio por mes
colocados durante la época de verano, correspondiente a los meses entre noviembre y febrero (Figura 17). A su vez, las
larvas de la especie se detectaron sélo durante la estacidn de verano (diciembre a marzo) y solapandose en el mismo sitio
hasta dos generaciones de larvas provenientes de distintos eventos reproductivos ocurridos con diferenciade 13+ 1d (n =
5). Esta situacion fue evidente durante los muestreos al realizar la colecta de larvas GS25 coexistiendo con larvas GS39 a
principios de enero e inclusive larvas coexistiendo de GS36 y GS41 a finales de enero en un mismo sitio de colecta el
mismo dia. Ademas, de los resultados obtenidos se constatd que en machos no hay variacion del indice K al comparar
antes y después de un evento reproductivo (p > 0,05), mientras que en hembras se detectaron diferencias significativas
con disminucién del indice K, luego de un evento reproductivo (p < 0,05) (Tabla 1). Por otro lado, tanto en miembros
anteriores como posteriores, se detectd ectromelia y braquidactilia en machos, ectrodactilia y braquidactilia en hembras y
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ectromelia, ectrodactilia y braquidactilia en juveniles, en frecuencias menores al 3% machos y juveniles y menores al 4% en
hembras (Tabla 1). Por tltimo, de igual forma que en B. pulchella, se colectaron y trasladaron al laboratorio 10 ranas para
su posterior procesamiento y con el objetivo de estimar la distribuciéon normal de los pardmetros de interés como son las

variables morfométricas internas y los puntos finales histoldgicos, bioquimicos y citologicos (Tabla 1).

4.1.4. Resultados de cria en laboratorio de Leptodactylus latinasus

La cria en cautiverio de las larvas de L. latinasus a densidad controlada de 10 individuos por litro, alimentados y
con renovacion periddica del medio cada 48 h, permitié observar una supervivencia del 95,71 + 5,08 % de las larvas en las
tres réplicas utilizadas, desde el GSO hasta GS42 (metamorfosis). Por otro lado, los estudios sobre el crecimiento y
desarrollo durante la cria en cautiverio permitieron estimar las curvas de crecimiento y desarrollo para la especie en
condiciones controladas de laboratorio (Figura 20). Especificamente, se pudo observar que el tiempo total de desarrollo
desde la fase de huevos (GS0) hasta alcanzar completamente la metamorfosis, con reabsorcidn total de la aleta caudal
(GS44), fue de 27 * 3 dias en las condiciones de laboratorio mencionadas en la seccién 2.2.1.2. Ademas, los resultados
permitieron estimar la LHC para cada estadio de desarrollo larval siendo de 0,0055 + 0,0003 g en GS25 (25-27); 0,011
0,0014 g en GS27 (26-28); 0,0124 + 0,0016 g en GS34 (33-37); 0,0277 £ 0,002 g en GS40 (38-41) y 0,0317 £ 0,003 g en
(GS45 (44-46) (Figura 20). Los andlisis de regresion corroboraron que durante desarrollo larval de L. latinasus la LHC
aumenta significativamente conforme aumenta el tiempo y las larvas avanzan en el estadio de desarrollo (r= 0,85; p <
0,0001).
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Figura 20. Crecimiento de L. latinasus en condiciones controladas de laboratorio. La figura representa el incremento de la
longitud hocico-cloaca en funcién del tiempo para los estadios de desarrollo larval, desde el GS25 hasta la metamorfosis.

En el caso de los adultos, las evaluaciones sobre el progreso y bienestar en funcion del indice K de las ranas en el
bioterio mostraron una mejoria, por aumento del indice K, respecto de los valores de ranas capturadas en campo
(momento inicial de cria en cautiverio). El aumento en el indice K se evidencio significativamente a partir de la segunda
semana de acondicionamiento en laboratorio (p < 0,05) (Figura 21). No obstante, a pesar del bienestar de las ranas en

condiciones controladas de laboratorio, no fue posible lograr la reproduccion en cautiverio de modo artificial.
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Figura 21. Progresién del indice de condicion corporal calculado utilizando el método de residuales en adultos de L.
latinasus mantenidos en cautiverio (barras grises) en comparacion con individuos tomados de campo en condicion corporal
pre- y post- reproductiva (barras blancas). 0: corresponde al instante en que fueron colocados por primera vez para cria en
cautiverio; 1, 2 y 3: corresponden a las semanas transcurridas desde que fueron colocados por primera vez en las jaulas
para la cria en cautiverio.

4.2. Analisis de IMZT en bioensayos de toxicidad

Luego de los andlisis quimicos para evaluar la presencia de IMZT en los tratamientos (98 + 5% recuperacion),
cuando se realizaron los analisis estadisticos correspondientes, los resultados no mostraron diferencias significativas para
antes (0 h) y después de una renovacién diaria (24 h) (p < 0,05). Los valores de las concentraciones evaluadas fueron
0,407 £ 0,20 (0 h) y 0,388 £ 0,01 (24 h) correspondientes a la concentracion 0,390 mg/l de IMZT; 1,073 + 0,07 (0 h) y
1,049 + 0,06 (24 h) correspondientes a la concentracion 1,086 mg/l de IMZT; 1,228 + 0,01 (0 h) y 1,163 £+ 0,20 (24 h)
correspondientes a la concentracion 1,170 mg/l de IMZT y 1,434 £ 0,06 (0 h) y 1,426 £ 0,04 (24 h) correspondientes a la

concentracion 1,49 mg/l de IMZT.

4.3. Efectos letales y subletales de IMZT en larvas y adultos de Boana pulchella

4.3.1 Efectos letales en larvas de Boana pulchella

El analisis de la mortalidad revel6 un incremento dependiente de la concentracion luego de la exposicion a IMZT en
larvas de B. pulchella en GS25 (r= 0,89; p < 0,0001) y GS36 (r= 0,75; p < 0,01). Por otro lado, los datos obtenidos a partir
de los bioensayos permitieron determinar por el método Probit los valores de CL50 para IMZT luego de 24, 48, 72,y 96 h
de exposicion, en ambos estadios de desarrollo. Estos resultados revelaron que no hubo variacién significativa en los

valores de CL50 conforme aumenta el tiempo de exposicion (p > 0,05). Especificamente, cuando las larvas en GS25 fueron

123



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

expuestas a IMZT en ensayo de toxicidad aguda, los resultados mostraron un valor de CL50 (24, 48, 72, 96 h) = 1,48 mg/l
de IMZT (limites de confianza 95%; 1,08 — 1,62 mg/l de IMZT) mientras que los valores de CL1 y CL10 resultaron
equivalente a 1,02 (0,70 — 1,20) y 1,30 (1,05 - 1,45) mg/l de IMZT, respectivamente. En tanto, los valores NOEC y LOEC
fueron 1,22 y 1,36 mg/l de IMZT, respectivamente. En el caso de las larvas en GS36, el valor de CL50 para todos los
tiempos fue 1,55 mg/l de IMZT (limites de confianza 95%; 1,51 — 1,60 mg/l de IMZT) mientras que los valores de CL1y
CL10 resultaron equivalente a 1,35 (1,20 — 1,41) y 1,44 (1,35 - 1,48) mg/l de IMZT, respectivamente. En este caso, para el
GS36, los valores NOEC y LOEC fueron 1,36 y 1,49 mg/l de IMZT, respectivamente. Ademas, los resultados obtenidos
revelaron que no hubo diferencias significativas en los valores de CL50 al comparar ambos estadios evaluados (p > 0,05) y
de la misma manera, no se observaron diferencias significativas entre los valores de LOEC obtenidos para larvas del GS25
y GS36 (p > 0,05).

4.3.2. Efectos a nivel citogenético
4.3.2.1. Efectos agudos
4.3.2.1.1 MNs y anormalidades nucleares en eritrocitos

Larvas

En la tabla 2 se expresan los resultados de los MNs y las anormalidades nucleares inducidas por IMZT en los
eritrocitos de sangre periférica de larvas de B. pulchella. Especificamente, se observd un incremento en la frecuencia de
MNs para larvas expuestas a CP luego de las 96 h de exposicidn (p < 0,001) pero no en los tratamientos de 48 h (p >
0,05). Por otro lado, en larvas expuestas a 1,17 mg/l de IMZT se observé un aumento significativo en la frecuencia de MNs
luego de 48 h comparados con el control negativo (p < 0,05) mientras que no hubo incremento en la frecuencia de MNs en
las menores concentraciones subletales evaluadas, 0,39 y 0,78 mg/l de IMZT (p > 0,05) (Tabla 2). Cuando fue analizada la
frecuencia de MNs luego de 96 h de exposicion a IMZT se detecté un incremento significativo para todas las
concentraciones subletales (p < 0,05) (Tabla 2) (Figura 22A). El andlisis de regresion demostr6 que a las 96 h el aumento

en la frecuencia de MNs es independiente de la concentracion de IMZT (p > 0,05).
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Tabla 2. Frecuencia (%) de MNs y anormalidades nucleares en eritrocitos de sangre periférica de larvas de B. pulchella
expuestas al herbicida formulado Pivot® H

Anormalidades nucleares

Tiempo Concentracion  N° de células

(h) (ma/l) analizadas Micronucleos  Hendiduras Nucleos Binucleadas Budg 0
nucleares lobulados gemaciones
48 Control 15192 4,67+0,84 124045 052+0,18 1,30+0,62 3,96 £ 0,69
CPa 15527 4,75+1,02 3,08£093 045+0,16 0,77+028  4,47+0,80
0,39 15641 4,36+0,75 3,04£1,26 0,26+0,14 0,57 +0,22 3,65+0,52
0,78 15468 5,34+1,20 1,97+0,58 0,57+0,15 1,03+0,30 3,10+0,83
1,17 15445 12,78+3,81*  3/48+0,80 0841024 2121047 9,30+1,89"
96 Control 16170 4,38+0,83 1,58+047 064+026 128+040  4,49+0,51
CPa 15259 10,54+1,80***  5,0842,53 0,74+050 099+028 1145+228*
0,39 13442 9,2241,89*  451+0,89* 0,78+0,19 112+0,34 11,95+2,08*
0,78 15944 7,02+0,98* 327138 097+046 1,06+028  896+0,62"
1,17 16371 7,97+1,53* 1,36+0,46 0,46+0,13 154+0,89 10,08+1,77*

Los resultados son expresados como el numero de anormalidades/1000 células + ES. 2, Ciclofosfamida (CP, 40 mgll),
usado como control positivo. *, p < 0,05; **, p < 0,01; ***, p < 0,005, indican las diferencias significativas respecto del
control negativo.

Por otro lado, el anélisis de las anormalidades nucleares reveld un aumento significativo en la frecuencia de Buds
luego de 48 h sdlo en aquellas larvas expuestas a 1,17 mg/l de IMZT (p < 0,05) y estas mismas anormalidades nucleares
se observaron luego de 96 h de exposicion a todas las concentraciones evaluadas (p < 0,01). Sumado a esto, en larvas del
tratamiento a 0,39 mg/l de IMZT fueron observados HNs luego de 96 h (p < 0,05) (Figura 22 B-C). Sin embargo, no se
evidenciaron alteraciones significativas en la frecuencia de NLs y BNs por el tratamiento con IMZT, respecto a los valores
del control negativo (p > 0,05) (Tabla 2).
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Figura 22. Eritrocitos de sangre periférica con MNs (A) y anormalidades nucleares como HNs (B), NLs (C) y gemaciones
(D) presentes en larvas de B. pulchella por la exposicién a Pivot® H. En la figura se indica el eritrocito que presenta la
alteracion en su nucleo. El tamafio aproximado de un eritrocito en la especie equivale 21 (largo) x 13 (ancho) pm. La barra
representa 10 um.

Adultos

En el caso de los adultos de B. pulchella, los resultados del analisis de MNs y anormalidades nucleares son
presentados en la tabla 3. Estos resultados revelaron que IMZT induce un aumento en la frecuencia de MNs tanto para 48
h como a las 96 h (p < 0,05), no obstante el herbicida no induce alteraciones significativas en la frecuencia de
anormalidades nucleares de los eritrocitos (p > 0,05). Particularmente, se observé un incremento en la frecuencia de MNs
en las ranas expuestas a CP luego de 48 h (p < 0,01) y 96 h de exposicion (p < 0,05). Por otro lado, en los tratamientos con
IMZT se observo un incremento en la frecuencia de MNs en todos los escenarios de exposicion considerados luego de 48

h (S1, p < 0,01; S2, p < 0,05; S3, p < 0,01); mientras que se detectd un incremento significativo de MNs en S2 (p < 0,05) y

......
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Tabla 3. Frecuencia (%) de MNs y anormalidades nucleares en eritrocitos de sangre periférica de adultos de B. pulchella
expuestos al herbicida formulado Pivot® H

48 Control 0 9853 1,48+0,40 0,20+0,13 1,50+0,50 0,20+0,20 6,67+1,41
S1 10 10348 3,94+0,76*  0,49+0,22 2,06+0,89 0,29+0,29 9,50+2,48
S2 100 9143 2,74£0,49*  0,32+0,16 2,49+0,85 0,21+0,14 12,82+3,38
S3 1000 11233 3,27£0,51™  0,99+0,54 2,42+0,43 0,18+0,12 8,13+2,93
CPa 50 10643 4,84+0,63"* 1,12+040 3,21#1,03 0,09+0,09 10,38+2,44
96 Control 0 10214 1,66+0,33 1,4840,68 3,73+0,47 0,69+0,21 6,32+2,16
S1 10 9964 2,26+0,31 1,69£0,80 2,06+0,56 0,30+0,15 4,46+1,46
S2 100 9239 3,34+£0,69*  0,87+0,34 2,72+0,93 0,22+0,14 7,16+2,88
S3 1000 10280 2,82+0,46*  2,95+1,48 3/19+139 0,97+0,55 11,26+3,61
CPa 50 10269 3,22+0,37*  1,36+0,33 3,33+1,05 0,87+0,44 11,22+2,47

Los resultados son expresados como el numero de anormalidades/1000 células + ES. 2, Ciclofosfamida (CP, 50 mgll),
usado como control positivo. *, p < 0,05; **, p < 0,01; ***, p < 0,005, indican las diferencias significativas respecto del
control negativo.

4.3.2.1.2 Daiio en el ADN evaluado por EC

Larvas

Los resultados obtenidos del EC en células sanguineas circulantes de larvas de B. pulchella son presentados en la
tabla 4 y la media de las frecuencias de cada categoria de dafio representadas en la figura 2 de la publicacién 1 (Anexo 1).
Los tratamientos con CP revelaron que el control positivo induce un aumento significativo del IDG asi como en la
frecuencia de células dafadas a las 48 y 96 h de exposicion al ser comparadas con los individuos del control negativo (p <
0,01) (Tabla 4). En las larvas expuestas a IMZT, hubo un incremento significativo del IDG luego de las 48 h de tratamiento
con IMZT para todas las concentraciones (p < 0,05) (Tabla 4). En aquellas larvas expuestas por 48 h se observd un
incremento en la frecuencia de los nucleoides tipo Il para 0,39 y 0,78 mg/l de IMZT (p < 0,05) y un aumento de nucleoides
tipo Ill en el intervalo de concentraciones entre 0,39-1,17 mg/l de IMZT (po,39 < 0,05y p1,17 < 0,01) (Figura 23D)con una
disminucién consecuente de los nucleoides tipo 0-1 (p < 0,05) (Figura 23 A-B) para todas las concentraciones evaluadas
(Figura 2A, publicacién 1). Cuando el analisis fue realizado en larvas expuestas durante 96 h a IMZT, se observé un
incremento significativo del IDG para todas las concentraciones observadas (p < 0,01) (Tabla 4). Dicho aumento se debié a
un aumento significativo de la frecuencia de nucleoides de tipo Il (p < 0,05) (Figura 23C) en todas las concentraciones
evaluadas acompafiado por un incremento en la frecuencia de nucleoides de tipo IV (Figura 22E) s6lo las larvas tratadas a
1,17 mg/l de IMZT (p < 0,01); con una consecuente disminucion de los nucleoides de tipo 0-I (p < 0,01) (Figura 2B,
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publicacion 1). El anlisis de regresion demostrd que el IDG aumenta de forma dependiente con la concentracion IMZT en
los tratamientos de las 96 h (r = 0,35; p < 0,05), pero no ocurrié con las larvas tratadas con IMZT a las 48 h (p > 0,05).

Tabla 4. Analisis del dafio en el ADN medido por el ensayo cometa en larvas de B. pulchella expuestas al herbicida IMZT
en su formulado Pivot® H

v : N° de N° de % de células
Tratamiento Concent/rlamon Tletr]npo animales células dafadas IDGES
(mg/) (h) analizados  analizadas  (II+lII+1V)
Control negativo 48 17 1801 30,72 1,04 £0.12
96 14 1355 27,60 1,09+0.13
Pivot® H 0,39 48 15 1589 52,75 1,61+0,11*
96 15 1742 51,55 1,49 +0,11*
0,78 48 15 1537 47,03* 1,46 +0,15*
96 15 1595 60,41*** 1,61+0,07*
1,17 48 16 1582 49,18* 1,50 + 0,15
96 15 1487 59,93*** 1,81 +0,20***
CPa 40 48 15 1555 68,41*** 2,14 £0,22***
96 16 1681 59,14** 1,85+0,21*

a  Control positivo: Ciclofosfamida (40 mg/l). *, p < 0,05; **, p < 0,01; ***, p < 0,001; indican diferencias significativas
respecto del control negativo.

| .-

Figura 23. Diferentes tipos de nucleoides observados en larvas de Boana pulchella expuestos a IMZT. Nucleoides no
dafiados: tipo 0 (A) y tipo | (B); nucleoides dafiados: tipo Il (C), tipo IIl (D) y tipo IV (E). La barra corresponde a 2 um.

Adultos

En el caso de los adultos, expuestos a IMZT en diferentes escenarios los resultados demostraron que hubo un
aumento en el dafio genético expresado como un aumento en el IDG y en el porcentaje de células dafiadas luego de 48 y
96 h del pulso de exposicion (Tabla 5, Figura 24). A partir de los resultados se pudo observar que CP produce dafio en el
ADN detectado por un aumento significativo en frecuencia de categorias de nucleoides lll y IV (p < 0,01) y ll'y Il (p < 0,05),
a las 48 y 96 h, respectivamente; lo que determina un aumento en el valor del IDG y la consecuente disminucion de los
nucleoides tipo I-0 en ambos tiempos de exposicidn. Por otra parte, al evaluar el dafio genético en ranas expuestas a IMZT,
se encontr6 que la exposicion experimental induce dafio genético a las 48 h por aumento del IDG en todos los escenarios
considerados como consecuencia de un aumento en la frecuencia de nucleoides tipo Il en S1 (p < 0,01) y S3 (p < 0,05) y
un aumento de la frecuencia de nucleoides tipo Il y Il en S2 (p < 0,05), seguido por una disminucion de los nucleoides tipo
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0-1 en todos los casos (p < 0,05). Luego de 96 h del pulso agudo, los andlisis revelaron un aumento significativo del dafio
genético en S3 (p < 0,001) pero no para S2'y S1 (p > 0,05). Especificamente, el aumento del dafio genético expresado en

el IDG para las ranas de S3 se produjo por un aumento en la frecuencia de los nucleoides tipo Ill (p < 0,001).

Tabla 5. Analisis del dafio en el ADN medido por el ensayo cometa en adultos de B. pulchella expuestos a herbicida IMZT
en su formulado Pivot® H

48 Control 0 8 862 31,44 1,15+ 0,05
10 mg/l (S1) 10 10 1047 55,14* 1,83 £0,14*
100 mg/l (S2) 100 10 1017 67,15™ 1,82 +0,18**
1000 mg/l (S3) 1000 8 727 53,86" 1,75+ 0,23
CP 50 10 1135 55,08 1,77 £0,09*
96 Control 0 10 1064 24,10 1,03+0,10
10 mg/l (S1) 10 8 898 41,87 1,39 £0,23
100 mgl/l (S2) 100 8 866 43,22 1,48 £0,13
1000 mg/l (S3) 1000 9 992 53,67 1,60 £0,21*
CP 50 10 1057 60,25 1,77 £0,13*

a |DG: indice de dafio genético. *, p < 0,05; **, p < 0,01; ***, p < 0,001; indican diferencias significativas respecto del control
negativo.
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Figura 24. IMZT induce dafio en el ADN evaluado mediante el ensayo cometa en células sanguineas circulantes de
adultos de Boana pulchella detectado a las 48 (A) y 96 h (B) luego de la exposicién por pulso agudo. Los gréficos de barra
representan las frecuencias de nucleoides no dafiados (tipo 0-I; seccion de barra gris) y frecuencias de nucleoides dafiados
tipo Il (secciones con lineas negras en la barra), tipo Ill (secciones con puntos negros en la barra) y tipo IV (secciones
negras en las barras). Los resultados son expresados como el porcentaje promedio de cada categoria de nucleoide por
tratamiento. * p < 0,05; ** p < 0,01; ***p < 0,001 (diferencias significativas respecto de los valores del grupo control).
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4.3.2.2 Efectos cronicos en larvas a nivel citogenético

Los resultados demostraron que IMZT a bajas concentraciones en una exposicion crénica produce efectos
genotoxicos durante el ciclo larval completo de B. pulchella (Tabla 6 y 7). Por un lado, se constaté que el control positivo
con CP induce MNs y dafio al ADN (p < 0,05) y se constatd que induce dicho dafio en el ADN comienza a partir del dia 28
y perdura hasta el final del ensayo (p < 0,01) (Tabla 6y 7, Figura 25). Por otro lado, se observaron efectos genotoxicos en
las larvas expuestas de forma crénica a IMZT, y dichos efectos fueron detectados tanto por el ensayo de MNs como por el
EC (p < 0,05), a partir del dia 28 del ensayo (momento en el cual las larvas alcanzaron el GS36) hasta el dia 49, momento

en el cual finalizé el ensayo (los individuos del grupo control alcanzaron el GS42).

Tabla 6. Frecuencia (%) de MNs y anormalidades nucleares en eritrocitos de sangre periférica de larvas de B. pulchella
expuestas en ensayo crénico a 0,19 mg/l de IMZT del formulado Pivot® H

28 Control 14 14495 1,930,225 0,27#012 0,280,412  0,50+0,20  2,89+0,45

Pivot® H 15 15596  2,64+0,27* 0,44+0,15 0,250,111  0,3240,12  2,43+0,57

CPa 15 15790  2,72+0,27* 0,76+0,39 0,64+0,20  0,13+0,09  4,10+0,52

35 Control 15 15584 2,60£0,45 0,25+0,14 1,24+0,33%# 0,95+0,26  2,85+0,39
Pivot® H 14 14627  4,05+0,48* 0,66+0,28 097+0,36 1,69+1,06 6,02+0,88**

CPa 14 14442  4,15+0,57* 0,34+0,16 0,35+0,13** 0,28+0,16  2,99+0,47

42 Control 13 13062 2,86+0,28 141+050 0,22+0,12 0,29+0,13  4,05+0,73

Pivot® H 13 13360  4,76+0,65" 1,41+0,40 096 +0,27* 1,46+0,30" 6,22+1,18

CPa 13 13369  4,55+0,44* 1,11+0,32 044+017 0454026  3,57+0,55

49 Control 14 14482 2,41£046 0,620,227 124+0,31% 0,62+0,16 4,76+1,50

Pivot® H 13 13433 4,44+097* 0,15+0,10 0,66 +0,22 1,25+0,34  2,98+0,58

CPa 14 14329  397+0,61* 081+0,31 118+046 0,75+0,30  591+1,70

Los resultados son expresados como el nimero de anormalidades/1000 células + ES. 2, Ciclofosfamida (CP, 25 mgll),
usado como control positivo. *, p < 0,05; **, p < 0,01; ***, p < 0,005, indican las diferencias significativas respecto del

control negativo.
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Tabla 7. Analisis del dafio en el ADN medido por el ensayo cometa en larvas de B. pulchella expuestos en bioensayos
cronico al 0,19 mg/l de IMZT en su formulado Pivot® H

28 Control 14 1447 28,91 1,06 + 0,08
Pivot® H 14 1380 39,90* 1,38 £0,07**
CP 14 1370 49,79** 1,68 £0,10*
35 Control 14 1405 26,78 1,18 £ 0,08
Pivot® H 14 1581 42,80** 1,47 £0,08*
CP 15 1533 58,27*** 1,69 £ 0,06***
42 Control 15 1575 30,79 1,26 £ 0,06
Pivot® H 15 1606 52,32*** 1,61+ 0,06
CP 15 1575 56,34*** 1,64 £ 0,05
49 Control 14 1492 33,39 1,17 £0,07
Pivot® H 14 1400 53,23*** 1,63 £ 0,09
CP 14 1676 55,21*** 1,62 £ 0,05

¥, p <0,05;**, p<0,01,**, p <0,001; indican diferencias significativas respecto del control negativo. CP: Ciclofosfamida,
25 mgll.

Especificamente, el aumento significativo en el dafio del ADN representado en el IDG a lo largo de todo el ensayo
cronico se debi6 a un aumento en las frecuencias de nucleoides dafiados de tipo Il del dia 28 al 42 (Figura 25 A-C) (p <
0,05) y de tipo lll y IV el dia 49 (Figura 25D) (p < 0,05), con una consecuente disminucion de los nucleoides tipo 0-1 (p <
0,01).
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Figura 25. Dafio en el ADN inducido por la exposicion crénica a 0,19 mg/l de IMZT en células sanguineas circulantes de
larvas de Boana pulchella evaluado mediante el ensayo cometa. Los graficos de barra representan las frecuencias de
nucleoides no dafiados (tipo 0-I; seccion de barra gris) y frecuencias de nucleoides dafiados tipo Il (secciones con lineas
negras en la barra), tipo Il (secciones con puntos negros en la barra) y tipo IV (secciones negras en las barras) para cada
tiempo de exposicion evaluado en el ensayo cronico correspondientes a los 28 (A), 35 (B), 42 (C) y 49 dias (D). Los
resultados son expresados como el porcentaje promedio de cada categoria de nucleoide por tratamiento. CP:
Ciclofosfamida, 25 mg/l. * p < 0,05; ** p < 0,01; ***p < 0,001 (diferencias significativas respecto de los valores del grupo
control).

4.3.2.3 Evaluacion del dafo oxidativo producido por IMZT en larvas

a. Exposicion in vivo

Los resultados del ensayo cometa modificado utilizando enzimas de restriccion Endo Ill y Fpg en células
sanguineas circulantes de larvas de B. pulchella (GS36), previamente expuestas in vivo en bioensayo agudo a 0,39 mg/l de
IMZT durante 48 y 96 h, se presentan en Tabla 8, y los niveles de dafio oxidativo neto del ADN estan representados en la
Figura 26. Por otra parte, el control positivo que consistid en el tratamiento con H20; fue capaz de inducir un aumento en la
frecuencia de las células dafiadas respecto del control negativo (p < 0,001). Sumado a esto, en aquellas células del control

positivo donde se utilizd la incubacion con enzimas de restriccidn, se observd un aumento significativo del dafio en el ADN
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reflejado en los valores de IDG y DO, tanto en células incubadas con Endo Il (p < 0,01) como con Fpg (p < 0,001),
respecto del control positivo sin incubacion de enzimas (Tabla 6; Figura 26). En el caso de las larvas expuestas al herbicida
Pivot® H, el tratamiento con Fpg produjo un aumento significativo en el dafio del ADN en comparacion con las células sin
tratamiento con la enzima para ambos tiempos de exposicion (p < 0,05; Tabla 8; Figura 26). Particularmente, las
diferencias en el dafio del ADN de los nucleoides en las larvas expuestas a Pivot® H con incubacion de Fpg se deben a un
aumento en los nucleoides de tipo lll y IV después de 48 y 96 h, respectivamente (p < 0,05; Tabla 8), respecto de aquellos
nucleoides que no fueron incubados con la enzima. Por otro lado, la incubacion con Endo IIl de los nucleoides expuestos a
Pivot® H no indujo diferencias significativas en el nivel de dafio en el ADN y el IDG, respecto de los nucleoides expuestos a

Pivot® H que no fueron incubados con Endo IIl (p > 0,05; Tabla 8; Figura 26).

Tabla 8. Andlisis del dafio en el ADN medido por el ensayo de cometa modificado en células de sangre de Boana pulchella
expuestas in vivo a la formulacién comercial del herbicida Pivot® H

Tiempo : N° de nucleoides Proporcidn de nucleoides dafiados (%)?
Compuesto )™ Tratamiento ™ . j2dos  Tipo O+ Tipoll Tipoll Tipolv PG *ES?
Control 48 Negativo 1128 70,90 1547 1206 1,57 1,13+0,13
Buffer Endolll 1049 59,10 2412 1544 1,34 142+0,18
Endolll 927 57,39 3550 1262 1,25 1,49 £ 0,09%
Buffer Fpg 959 60,58 23,67 1324 250 1,48 £ 0,08*
Fpg 1051 5481%  2502¢ 18,08 2,09 1,55 + 0,04#
Pivot®H 0,39 mg/l 914 46,61 38,18 14,00 1,20 1,54 £ 0,127
Buffer Endolll 806 4752 3784 1365 0,99 1,63 £ 0,05
Endo IlI 941 4517 3762 16,26 0,95 1,66 + 0,08
Buffer Fpg 988 50,51 30,77 17,41 1,32 1,62 £ 0,11
Fpg 983 2991% 4018 27,06% 2,85 1,98 + 0,124
Control 96 Negative 972 73,42 17,72 7,38 1,48 1,12+ 0,07
Buffer Endolll 929 7049 2555 7,11 1,33 1,17 £ 0,08
Endolll 995 67,64  26,13* 553 0,70 1,19+ 0,08
Buffer Fpg 984 55,89 31,81% 10,36 1,93 1,49 £ 0,07#
Fpg 1006 49,20%# 42 44w 1222 1,88 1,57 £ 0,10%#
Pivot®H 0,39 mg/l 1105 50,95 31,95 1529 1,81 1,56 + 0,14
Buffer Endolll 1039 50,79 36,84 10,31 2,06 1,52 + 0,08
Endo Il 1102 49,37 33,03 1425 3,36 1,64 £0,13
Buffer Fpg 991 4238 3512 1927 3,23 1,78 £0,12
Fpg 930 30,97% 36,77 2452 7,74*& 208 +0,08"&
Control Positivo © 50 uM 1000 2994 3862 29,61 1,84 2,00 £0,09™
Buffer Endolll 1160 2918 3229 1951 9,01 1,93 £ 0,16
Endolll 993 1511%  2947% 4181 13,60 2,53 +0,14%&
Buffer Fpg 1161 3525 3546 2240 6,89 1,99 £ 0,10
Fpg 991 12,62#  1548# 2935 4256%# 3,05+ 0,17##8&

a |-V indica las categorias del dafio en el ADN. ?, se presentan los resultados como la media del IDG por tratamiento y su
respectivo ES. ¢, H,02 (50 puM), utilizado como control positivo. *, p < 0,05; **, p < 0,01; ***, p < 0,001; comparaciones de
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cada tratamiento respecto de los valores del control negativo. #, p < 0.05; # p < 0.01; ## p < 0.001; comparaciones
dentro de los tratamientos con su respectivo grupo control. & p < 0.05; & p < 0.01; && p < 0.001; comparaciones entre la
enzima y su respectivo buffer.

1,2
o e
1.0 |
£
2 08 [
o
=
® 06 ** -
=
=
g 04 * -
1 *
A 02 B
e B o . | || i
48 h 96 h 48 h 96 h
Control negativo 0,39 mg/L IMZT Control
positivo

Figura 26. Dafio oxidativo en el ADN inducido por la exposicion in vivo a IMZT en células sanguineas circulantes de larvas
de Boana pulchella evaluado mediante el ensayo cometa modificado utilizando Endolll (barras gris clara) y Fpg (barras gris
oscura). * p <0,05; ** p < 0,01; *** p < 0,001 (diferencias significativas respecto de los valores del grupo control).

b. Exposicion ex vivo

Sumado a esto, los resultados del ensayo ex vivo corroboraron los resultados obtenidos del ensayo in vivo
previamente descripto. Los valores de IDG y DO obtenidos de la exposicion ex vivo de células sanguineas circulantes de B.
pulchella son expresados en la Tabla 9. Especificamente, los nucleoides previamente expuestos ex vivo a Pivot® H que
recibieron el tratamiento de incubacién con Fpg mostraron un aumento significativo en el dafio del ADN, respecto de los
nucleoides que no recibieron el tratamiento de incubacion con la enzima, cuyo resultado se expresa en el DO (p < 0,001).
Por otro lado, aquellos nucleoides expuestos con Pivot® H y con incubacion de Endo Ill no mostraron diferencias
significativas respecto del aquellos nucleoides tratados ex vivo con Pivot® H y sin recibir la incubacion de Endo Il (p > 0,05;
Tabla 9). Por otra parte, se corrobor6 que el control positivo de agua oxigenada produce dafio oxidativo en el ADN de
larvas de B. pulchella (p < 0,001). Especificamente, se detectd luego de la incubacién con Endolll y Fpg un aumento
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significativo en el dafio del ADN, respecto de los nucleoides que no recibieron el tratamiento de incubacion con dichas

enzimas, este resultado puede observarse claramente en el valor del DO (p < 0,001, Tabla 9).

Tabla 9. Andlisis del dafio en el ADN medido por el ensayo de cometa modificado en células de sangre de Boana pulchella
expuestas ex vivo a la formulacién comercial del herbicida Pivot® H

10 1000 12,30 0,27 0,08
Controj  Buffer Endoll 10 1064 62,13" 155+014™ -
negativo Endoll 10 1076 76,39 1994018 044
Buffer FPG 10 972 68,41 1614021 -
Fpg 10 1106 83,73 2184013 057
0.39 mgl 10 1037 62,22 1724024
Buffer Endo Il 10 1275 78,98 1,96 £0,13™ -
Pivot® H Endo Il 10 982 74,94 223+016™ 027
Buffer FPG 10 830 50,36 1114010 -
FPG 10 936 90,70" 4 3,50 + 0,08 44 2 48t
50 uM 10 1039 82,00 229+012"
Contr  Bufler Endoll 9 992 71,97 163+£025% -
e Endolll 9 945 89,21 2744043 1,11
pos Buffer FPG 10 1088 73,90 164009 -
Fpg 10 864 94 91" 3,53+ 0,08 4 189

aH,02 (50 uM) fue utilizada como control positivo *, p < 0,05; **, p <0,01; ***, p < 0,001; comparado respecto de los valores
del control negativo. #, p < 0,05; #, p < 0,01; #* p < 0,001; comparacion de la enzima con su respectivo buffer.

4.3.2.4 Evaluacion de las capacidades de recuperacion al dafo producido por IMZT en larvas de Boana pulchella a
nivel citogenético

a. MNs vy anormalidades nucleares

Los resultados de induccion de MNs y otras anormalidades nucleares en eritrocitos de sangre periférica de larvas
de B. pulchella se resumen en la Tabla 10. Al final de la fase de exposicion, en las larvas expuestas a CP se observd un
aumento significativo de la frecuencia de MNs (p < 0,01). Cuando se analizaron las anormalidades nucleares por la
exposicion a CP los resultados revelaron un aumento significativo en la frecuencia de NLs (p < 0,01) y Buds (p < 0,01). Por
otra parte, en larvas tratadas con IMTZ durante la fase de exposicion, se observo un aumento significativo en la frecuencia
MNs con respecto a los controles negativos (p < 0,01) y un aumento significativo en la frecuencia anormalidades nucleares
tales como HNs (p < 0,05) y Buds (p < 0,01) respecto a los valores del grupo control (Tabla 10).

Durante la fase post-exposicion, las larvas expuestas al CP mostraron un aumento significativo en la frecuencia de
MNs luego del dia 11 (p < 0,001) aunque para los dias 18 y 25 no se detectaron diferencias significativas respecto del

control negativo (p > 0,05). En el caso de las anormalidades nucleares, en larvas previamente expuestas a CP, no se
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observaron diferencias significativas respecto de los controles negativos para todos los dias evaluados durante la fase de
post-exposicion (p > 0,05). Por otro lado, los resultados demostraron que las larvas de la fase de post-exposicion
previamente tratados con IMZT no mostraron diferencias significativas ni en la frecuencia de MNs ni en las anormalidades

nucleares con respecto del control negativo para todos los tiempos evaluados (p > 0,05) (Tabla 10).

Tabla 10. Frecuencia (%) de MNs y anormalidades nucleares en eritrocitos de sangre periférica de larvas de B. pulchella
expuestas en ensayo agudo a 0,39 mg/l de IMZT (fase de exposicion) y luego colocadas en agua de ensayo sin herbicida
durante 7, 14 y 21 dias (fase de post-exposicion).

Tiempo N° de Anormalidades nucleares
(dias) Tratamiento  células Micronucleos Hendiduras Nucleos Binucleadas Buds o
analizadas Nucleares Lobulados gemaciones
Fase de exposicion
0 Control 13405 495 + 1,03 053+£0,23 166+£0,38 0,89+028 246+0,35
4 Control 14421 455 + 1,09 063+£024 042+£017 1,35%0,38 2,77+0,37
Pivot® H 15169 7,60 + 0,98* 144 +£0,36* 1,10+0.25 1,93+£0,23 5,74 +£0,84**
CPa 15556 11,34 £ 218" 065+£0,25 2,12+0,39* 2,26+0,53 6,02+1,00*
Fase de post-exposicion
11 Control 14302 6,00 £ 1,27 053£019 047+£019 224+065 596£0,99
Pivot® H 15753 511 + 1,13 089+£0,29 026£011 1,07£0,37 513£0,99
CPa 15649 21,35 + 251"  154+059 090+027 440+135 6,07+£0,97
18 Control 12633 503 + 1,23 09+024 083+£029 194+£052 4,28+1,03
Pivot® H 15204 481 + 1,20 032+015 065+0,18 1,09£0,34 3,52+0,59
CPb 13437 568 + 0,96 067+026 060£0,18 151£056 2,99+0,70
25 Control 15068 465 + 1,82 1,03+0,38 051+0,19 1,18+0,35 4,86+0,87
Pivot® H 15539 3,76 + 0,78 077+£0,27 0,33+£0,16 1,22+0,29 572+1,01
Cpa 9329 494 + 121 068+045 043+£023 117+031 3,64+£0,98

Los resultados son expresados como el nimero de anormalidades/1000 células *+ ES. 2, Ciclofosfamida (CP, 40 mg/l),
usado como control positivo. *, p < 0,05; **, p < 0,01; ***, p < 0,005, indican las diferencias significativas respecto del
control negativo.

b. Darfio en el ADN evaluado mediante el EC

En la tabla 11 se presentan los resultados del EC obtenidos en eritrocitos de sangre periférica de larvas de B.
pulchella luego de la fase de exposicion aguda y post-exposicion. Por otro lado, la figura 27 representa las frecuencias
medias de las diferentes categorias de nucleoides para cada tiempo evaluado dentro del bioensayo de recuperacion.
Luego de la exposicion aguda, los resultados mostraron que la exposicion a CP induce un aumento significativo del IDG asi
como de la frecuencia de células dafiadas respecto del control negativo (p < 0,001) (Tabla 11). Especificamente, este
aumento se debi6 a un aumento en la frecuencia de los nucleoides tipo Ill (p < 0,001) y IV (p < 0,05) acompafiado por una
consecuente disminucion significativa de los nucleoides de tipo 0-1 (p < 0,001) (Figura 27C). Por otra parte, en larvas
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expuestas a IMZT se observé un aumento significativo en el IDG (p < 0,01) y en la frecuencia de las células dafiadas con
respecto a los controles negativos (p < 0,01) (Tabla 11). Particularmente, el aumento del dafio genético en este caso fue
debido a un aumento significativo en la frecuencia de nucleoides de tipo Il (p < 0,05), Il (p < 0,01) y IV (p < 0,05)

acompafiado por una disminucion significativa de nucleoides de tipo 0-1 (p < 0,01) (Figura 27B).

Tabla 11. Andlisis del dafio en el ADN evaluado mediante el ensayo cometa en células sanguineas circulantes de larvas de
Boana pulchella expuestas a 0,39 mg/l de IMZT por 4 dias (fase de exposicion) y posteriormente colocadas durante un
periodo de 7, 14 y 21 dias en agua de ensayo sin herbicida (fase de post-exposicion)

N° de animales  N° de nucleoides % de nucleoides dafados

UIEEDEIEE)  VIEEMIEND = o e analizados (I+11141V) 1esles
Fase de exposicion
0 Control 15 1620 30,93 1,15+£0,10
4 Control 15 1614 32,28 1,22 £ 0,06
Pivot® H 13 1362 50,44** 1,56 + 0,08**
CPa 15 1633 53,77 1,65 £ 0,07**
Fase de post-exposicion
11 Control 14 1200 33,83 1,27 £ 0,06
Pivot® H 13 1341 32,21 1,26 £ 0,07
Cpa 15 1676 38,31 1,33 +£0,08
18 Control 12 1100 37,64 1,19+£0,05
Pivot® H 13 1423 34,01 1,15+0,02
Cpa 13 1522 34,63 1,24 £ 0,05
25 Control 13 1400 29,71 1,10 £ 0,07
Pivot®H 13 1515 33,93 1,23 £ 0,06
CPa 10 1000 28,43 1,19 £ 0,05

a. Ciclofosfamida (CP, 40 mg/l), usado como control positivo. **, p < 0,01; ** p < 0,005, indican las diferencias
significativas respecto del control negativo.

En la fase de post-exposicion, en aquellos tratamientos previamente expuestos a CP no se detectaron diferencias
significativas en el IDG (p > 0,05) ni en la frecuencia de las células dafiadas (p > 0,05) en comparacion con el control
negativo para todos los tiempos de exposicion (Tabla 11; Figura 27C); mientras que, en larvas previamente expuestas a
IMZT tampoco se detectaron diferencias significativas respecto del control negativo al evaluar el IDG (p > 0,05) y la

frecuencia de las células dafadas (p > 0,05) para todos los tiempos post-exposicion (Tabla 11; Figura 27B).
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Figura 27. Categorias de dafio en los nucleoides de células sanguineas de larvas de Boana pulchella inducido por IMZT
luego de 4 dias de exposicion aguda a 0,39 mg/I (fase de exposicion) y posteriormente colocadas durante un periodo de 7,
14 y 21 dias en agua de ensayo sin herbicida (fase de post-exposicion) (B). Los graficos de barra representan las
frecuencias de nucleoides no dafados (tipo 0-I; seccién de barra gris) y frecuencias de nucleoides dafiados tipo |I
(secciones con lineas negras en la barra), tipo Il (secciones con puntos negros en la barra) y tipo IV (secciones negras en
las barras) para cada tiempo de exposicion evaluado en el ensayo de recuperacion correspondientes al grupo control sin
tratamiento (A), fase de exposicién y post-exposicion (B) y control positivo (C, 40 mg/l de ciclofosfamida) Los resultados
son expresados como el porcentaje promedio de cada categoria de nucleoide por tratamiento. * p < 0,05; ** p < 0,01; *** p
<0,001; diferencias significativas respecto de los valores del grupo control.
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4.3.3 Efectos a nivel bioquimico

Larvas

Las respuestas obtenidas de los puntos finales bioquimicos evaluados luego de la exposicién aguda a IMZT en
larvas de B. pulchella se representan en la figura 28 para la actividad de CAT y AChE. En el caso de las enzimas de estrés
oxidativo, se observd una disminucion significativa en la actividad de CAT en las larvas tratadas entre 0,39 y 1,55 mg/l de
IMZT alas 48 h (p < 0,05) y entre 0,39y 0,78 mg/l de IMZT a las 96 h (p < 0,001y p < 0,05, respectivamente) (Figura 28A).
Por otro lado, la actividad de GST no se vio alterada por la exposiciéon a IMZT a las 48 h (p > 0,05) pero si hubo
alteraciones por incremento en la actividad de esta enzima al evaluarla en larvas expuestas durante 96 h para todas las
concentraciones ensayadas (p < 0,01) (Figura 28B). Finalmente, se observd un aumento significativo en la actividad de

AChE solo en aquellas larvas expuestas a 1,17 mg/l de IMZT tanto a las 48 (p < 0,001) como a las 96 h (p < 0,05) (Figura
28C).
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Figura 28. Actividad de las enzimas CAT (A), GST (B) y AChE (C) en larvas de B. pulchella expuestas a diferentes
concentraciones de IMZT en diferentes tiempos. Las barras negras representan el control negativo y el resto de las barras
representan las distintas concentraciones de exposicion a IMZT evaluadas tales como 0,39 mg/l (barras de puntos), 0,78
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mg/l (barras con lineas horizontales), 1,17 mg/l (barras con diagonales), 1,36 mg/l (barras gris) y 1,55 mg/l (barras blanca).
*, p <0,05; ** p < 0,001, diferencias significativas con respecto a los valores de control. La actividad de cada enzima esta
expresada como mmol.min-t.mg proteina-! en el caso de CAT y en pmol.min-!.mg proteina-* para GST y AChE. Las lineas
con bigotes representan el ES. A las 96 h sélo se representan los resultados en concentraciones menores a 1,17 mg/l
debido a que por encima de esa concentracion ocurre una elevada mortalidad lo que dificultd realizar las mediciones
enzimaticas debido al bajo o nulo “n” muestral.

Adultos

Por otro lado, las evaluaciones de puntos finales bioquimicos en adultos de B. pulchella luego de la exposicién en
un pulso agudo a IMZT revelaron que todas las enzimas presentan alteraciones en su actividad a las 48 h (p < 0,05) y sélo
se observaron diferencias en la actividad de GST al cabo de las 96 h (p > 0,05). Especificamente, en las enzimas
relacionadas con el estrés oxidativo se observo una disminucién significativa en la actividad de la enzima CAT en las ranas
de la S1y S2 (p < 0,05) mientras que se observd una disminucion significativa de GST para todos los escenarios de
exposicion (S1, S2'y S3) (p < 0,05) (Figura 29A, B). En tanto que los andlisis de la respuesta de AChE revelaron que su
actividad es alterada por la accion de IMZT en S3 (p > 0,05) (Figura 29C). Cuando las respuestas enzimaticas fueron
evaluadas luego de 96 h, s6lo se observé una disminucion significativa en la actividad de GST en aquellas de S1 (p < 0,05)
(Figura 29B), mientras que no hubieron alteraciones en las respuestas CAT y AChE frente los escenarios de exposicion

evaluados (p > 0,05).
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Figura 29. Respuesta bioquimica en adultos de B. pulchella expuestos en diferentes escenarios a IMZT. Los gréficos
representan las actividades enzimaticas de CAT (A), GST (B) y AChE (C) evaluadas para ambos tiempos transcurridos
desde el pulso agudo de exposicion. La figura representa el control negativo (barras negras), S1 (barras con puntos), S2
(barras con lineas verticales) y S3 (barras grises). *, p < 0,05; **, p < 0,01, diferencias significativas con respecto a los
valores de control. La actividad de cada enzima esta expresada como mmol.min-t.mg proteina-* en el caso de CAT y en
Mmol.min-'.mg proteina-' para GST y AChE. Las lineas con bigotes representan el ES.

4.3.4 Efectos a nivel histolégico en larvas

4.3.4.1 Pigmentacion de MMCs hepaticos

Los resultados histologicos obtenidos de la respuesta de los MMC hepaticos de larvas de B. pulchella luego de la
exposicion aguda a Pivot® H son expresados en la figura 30. Particularmente, los analisis sobre la respuesta de los MMC
hepaticos en larvas de esta especie revelaron un aumento significativo de la frecuencia de MMC por area (Figura 30) en
aquellas larvas expuestas a IMZT en las menores concentraciones evaluadas (intervalo entre 0,40 a 1,22 mg/l de IMZT)
luego de 96 h (p < 0,05). En contraste, para las mayores concentraciones de IMZT evaluadas en larvas de B. pulchella,
desde 1,36 a 1,63 mg/l de IMZT, no se observaron diferencias significativas en el nimero de MMC por area respecto del
grupo control (p > 0,05).
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Figura 30. Respuesta de los MMCs en el higado de larvas de Boana pulchella del grupo control comparados con aquellas
larvas expuestas a Pivot® H. *, p < 0,05; diferencias significativas con respecto a los valores de control. Las lineas con
bigotes representan el ES.
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4.3.4.2 Patologias hepaticas

Las patologias hepaticas detectadas en el higado de larvas de B. pulchella fueron atrofia de hepatocitos, esteatosis
e HV de acuerdo a las categorias propuestas por Cakici y col. (2015) adaptado para larvas. Particularmente, los analisis
descriptivos permitieron identificar lesiones severas y agudas en la patologia definida como HV (Figura 31B) y los analisis
estadisticos revelaron que estas lesiones ocurren en las mayores concentraciones ensayadas, detectdndose diferencias
significativas entre 1,36 y 1,49 mg/l de IMZT (p < 0,05). Por otro lado, las patologias reconocidas como atrofia de

hepatocitos y esteatosis no fueron significativas en las larvas tratadas con IMZT respecto del grupo control (p > 0,05).
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Figura 31. Histopatologias y MMCs en higados de larvas de Boana pulchella del grupo control (A) y expuestos a Pivot® H
en una concentracion de 1,49 mg/l de IMZT (B). Las flechas indican zonas de hipervascularizacion; *, indica la presencia de
MMCs.

4.3.5. Efectos a nivel de individuo
4.3.5.1 Efectos subletales en el comportamiento

Larvas

Los resultados revelaron que luego de 24 h de exposicién con IMZT hubo alteraciones en la actividad natatoria por
presencia de los efectos caracterizados como IS e IM en el estadio GS25 (p < 0,001), pero no en los tratamientos con IMZT
superiores al tiempo de exposicidn de 48 h (p > 0,05). Los valores de NOEC y LOEC obtenidos para el GS25 luego de 24 h
de exposicion fueron 0,95y 1,02 mg/l IMZT y 1,02 y 1,09 mg/l IMZT para IS e IM, respectivamente. Por otro lado, en las
larvas en GS36, se observé IS luego de 24 h (p < 0,05) y 48 h (p < 0,01) de exposicion al herbicida. En este caso, los
valores NOEC y LOEC para IS fueron de 1,09 y 1,17 mg/l IMZT, respectivamente.

Los analisis de regresién demostraron que en larvas GS25 la respuesta IS varia de forma dependiente de la
concentracion de IMZT a las 24 h (r=0,98; p < 0,001) pero no a las 48 h (p > 0,05). Esta relacién concentracion-respuesta
permitié estimar un valor de EC5024n de 1,15 mg/l IMZT (limites de confianza 95%; 1,04-1,27 mg/l IMZT) para este punto
final. Por otro lado, en larvas del GS36 expuestos a IMZT la alteracion del comportamiento a las 24 h no resultd ser

dependiente de la concentracion de IMZT (p < 0,05).

Adultos

En adultos de B. pulchella, no se evidenciaron efectos en el comportamiento por la exposicion experimental a IMZT
al comparar con el grupo control (p > 0,05). No obstante, cabe destacar que en ambos escenarios de exposicion a IMZT en
una baja frecuencia de individuos (< 5%) se evidencié un comportamiento anormal caracterizado por un letargo en la
respuesta luego de un estimulo mecanico externo y estos individuos se encontraban reposando sobre el sustrato, no

adheridos a los margenes de las camaras de ensayos como sucedia en los controles.
4.3.5.2 Efectos subletales en el crecimiento y desarrollo e indices de condicion corporal

a. Efectos aqudos en larvas

Luego de la exposicion aguda a IMZT, no se detectaron alteraciones en el crecimiento y el desarrollo en larvas de
ambos estadios al comparar respecto del grupo control (p > 0,05).

b. Efectos cronicos en larvas
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Los resultados demostraron que IMZT a bajas concentraciones en una exposicion crénica produce efectos
adversos a nivel de individuo tales como una disminucién significativa de la condicién corporal y un retraso de la
metamorfosis en larvas de B. pulchella (Figura 32). Particularmente, se observd una disminucion significativa en el indice K
en aquellas larvas expuestas a IMZT desde el dia 28 hasta el dia 42 del bioensayo cronico (p < 0,05). Sin embargo, no se
detectaron diferencias significativas hacia el dia 49 del bioensayo (final) en el indice K de las larvas tratadas con IMZT
respecto del control negativo dado que estos alcanzaron la metamorfosis (p > 0,05). En el caso de la respuesta evaluada
segun el estadio de desarrollo, se detectaron diferencias significativas respecto del grupo control a partir del dia 42 hasta el
final del ensayo (dia 49) con un marcado retraso en la metamorfosis en aquellos individuos expuestos cronicamente a
IMZT (p < 0,05).
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Figura 32. Efectos a nivel de individuo producidos por IMZT en larvas de B. pulchella en ensayo de exposicion crénico a
0,19 mg/l. Las lineas negras solidas representan el grupo control mientras que las lineas negras discontinuas representan
aquellas larvas tratadas con IMZT. Los puntos finales individuales quedan representados por el indice K (A) y el estadio de
desarrollo segun Gosner (B). M!: representa el momento en que el 80% de las larvas del grupo control alcanzaron la
metamorfosis. * p < 0,05 (diferencias significativas respecto de los valores del grupo control).

c. Crecimiento, desarrollo y masa corporal en ensayo de recuperacion

El analisis del t-test reveld que durante la fase de exposicion aguda a los distintos tratamientos, los resultados no
mostraron alteraciones el crecimiento corporal y la masa corporal entre las larvas expuestas a Pivot® H y el grupo control
negativo (p > 0,05). Resultados similares también se observaron durante la fase de post-exposicion (p > 0,05). Por otra
parte, no se detectaron diferencias en la tasa de desarrollo entre las larvas expuestas y no expuestas durante la fase de
exposicién (p > 0,05), mientras que se observo una disminucion significativa durante la fase de post-exposicion (p < 0,05).
Los resultados demostraron que al final de la fase de post-exposicion (dia 25) el 47% de las larvas expuestas a IMZT
alcanzaron el GS42 mientras que en el grupo control el 76% de los individuos alcanzé el GS42 (p < 0,05).
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d. Efectos agudos en adultos

En el caso de adultos de B. pulchella, se detectaron alteraciones en el indice K debido a una significativa
disminucién luego de transcurridas 48 h de la exposicion (p < 0,05) en la situacion S3 pero no se detectaron diferencias
respecto del grupo control luego las 96 h. En el caso del IHS, el indice gonadosomatico y de cuerpos grasos no se
detectaron efectos adversos en los tres escenarios diferentes de exposicion a IMZT para ambos tiempos de exposicion

evaluados (p > 0,05).
4.3.5.3 Efectos subletales por presencia de anormalidades morfolégicas

a. Efectos agudos en larvas

En los andlisis realizados sobre larvas GS36 de B. pulchella se detectaron diferentes anormalidades tales como
anormalidades del eje axial y/o disminucidn en la frecuencia de los queratodontes. De cualquier manera, entre todas las
anormalidades morfoldgicas detectadas, el analisis estadistico de ANOVA demostro diferencias significativas respecto del
control negativo (p < 0,01) en la anormalidad morfolégica descripta como disminucion o pérdida parcial o total en la
frecuencia de queratodontes (ver Fig. 1, publicacién 1, Anexo I). Para esta anormalidad morfoldgica, los valores NOEC y
LOEC fueron 0y 0,41 mg IMZT /L, respectivamente. En general, el analisis de regresion demostré que la pérdida en los

queratodontes varia positivamente con el aumento de la concentracién de IMZT (r = 0,33, p < 0,05).

b. Efectos en ensayo de recuperacion

Las anormalidades morfoldgicas observadas en las larvas expuestas a IMZT son presentadas en la Figura 33y por
otro lado la prevalencia de anormalidades se puede observar en la Figura 3 de la publicacion 3 (Anexo I). El t-test demostro
una pérdida de los queratodontes al final de la fase de exposicion con respecto al control negativo (p < 0,05) asi como
también para los dias 11, 18 y 25 dias durante la fase de post-exposicion (p < 0,05) (Figura 33A, B). Ademas, se
observaron anormalidades en el eje axial (flexion lateral de la cola) en las larvas analizadas luego de 18 y 25 dias del inicio
del bioensayo (p < 0,05) (Figura 33C, D).
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Control Negativo

0,39 mg/L IMZT

Figura 33. Anormalidades en el disco oral (B) y en el eje axial (D) en larvas de Boana pulchella expuestas a 0,39 mg/l de
IMZT durante 4 dias (fase de exposicion) y luego colocadas en agua de ensayo sin herbicida durante 7, 14 y 21 dias. (A)
Vista ventral de una larva en GS36 del grupo control en donde se observa la disposicion normal de las hileras de
queratodontes. (B) Larva expuesta en GS36 expuesta al herbicida y que permanecié en agua de bioensayo sin herbicida
durante 7 dias (dia 11, fase de post-exposicion), la cual presenta pérdida de queratodontes en forma parcial de la primer
hilera superior e inferior y pérdida total de la Ultima hilera superior e inferior. Las flechas indican pérdida parcial y las
cabezas de flechas indican pérdida total de la hilera de queratodontes. (C) Vista dorsal de una larva del control negativo en
GS42 que no presenta anormalidades en el eje axial. (D) Vista dorsal de una larva en GS42 expuesta durante 4 dias al
herbicida y luego colocada en agua de ensayo sin herbicida durante 21 dias, en la cual se observa una flexion lateral del
eje axial (flechas). Las barras representan 0,5 mm (A, B) 0 5 mm (C, D).

c. Efectos agudos en adultos

Por ofra parte, cuando este punto final individual fue evaluado en adultos, no se detectaron anormalidades
morfolégicas producidas por la exposicion a IMZT en su formulado Pivot® H (p > 0,05).
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4.4, Efectos letales y subletales de IMZT en larvas y adultos de Leptodactylus latinasus

4.4.1 Efectos letales en larvas

Los resultados de los bioensayos de toxicidad aguda en L. latinasus revelaron que IMZT produce efectos letales en
larvas de la especie. Especificamente, el analisis Probit demostré que la mortalidad tiene un aumento significativo
dependiente de la concentracidén de IMZT tanto en el GS25 (r = 0,97; p < 0,05) como en el GS36 (r = 0,96; p < 0,01).
Sumado a esto, los datos permitieron determinar los valores de CL50 de IMZT después de 24, 48, 72 y 96 h de exposicion.
Particularmente, los valores de CL50 permanecen constantes en GS25 para todos los tiempos evaluados (p > 0,05) pero
muy diferente es la situacion en el GS36 donde se observé una variacion significativa de los valores de CL50 a partir de las
72 h (p <0,05). En las larvas GS25, los resultados mostraron para todos los tiempos un valor de CL5024- 96n de 1,01 mg/I
IMZT (limites de confianza 95%: 0,27-3,20). Finalmente, en este caso los valores NOEC y LOEC alcanzaron valores de
0,95y 1,36 mg/l de IMZT, respectivamente.

Por otra parte, en larvas del GS36, hasta las 48 h los resultados mostraron un valor de CL502448n de 1,63 mg/l de
IMZT (limites de confianza del 95%: 1,42-1,99) y valores de CL1y CL10 de 0,79 (limites de confianza del 95%: 0,43-0,99)
y 1,10 (limites de confianza del 95%: 1,42-1,99) mg/l de IMZT, respectivamente; mientras que luego de las 96h el valor de
CL5072.96n fue de 0,29 mg/l de IMZT (limites de confianza del 95%: 0,08-0,46) y los valores de CL1 y CL10 fueron 0,06
(limites de confianza del 95%: 0,001-0,11) y 0,99 (limites de confianza del 95%: 0,004-0,20) mg/l de IMZT,
respectivamente. Sumado a esto, hasta las 48 h los valores de NOEC 24481 y LOEC24.48n fueron 1,63 y 2,72 mg/l de IMZT (p
< 0,01), respectivamente; mientras que después de 96 h los valores NOEC7296n y LOEC72-06n fueron 0,22 y 0,27 mg/l de
IMZT (p < 0,01), respectivamente. Finalmente, cuando se compararon los valores de CL50 segun el estadio de desarrollo
de las larvas (GS25 y GS36) los resultados mostraron diferencias significativas en los valores CL50 de las 96 h (p < 0,05)

pero no para los valores de LOEC obtenidos para ese tiempo (p > 0,05).

4.4.2 Efectos a nivel citogenético
4.4.2.1 MNs y anormalidades nucleares
Larvas

La tabla 10 resume los resultados del analisis de MNs y anormalidades nucleares en eritrocitos de larvas de L.
latinasus inducidos por la exposicién a IMZT. Especificamente, se observé un incremento en la frecuencia de MNs para
larvas expuestas a CP (control positivo) luego de las 48 (p < 0,05) y 96 h de exposicion (p < 0,001) a Pivot® H. Por otra
parte, los resultados demostraron que IMZT indujo aumento de la frecuencia de MNs tanto a las 48 como a las 96 h de

exposicion (p < 0,05). Particularmente, el aumento significativo de la frecuencia de MNs en ambos tiempos ocurrid en
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larvas expuestas a la mayor concentracion ensayada, 0,22 mg/l de IMZT (p < 0,05) respecto del control negativo. Cuando
se analizaron las anormalidades nucleares a 0,22 mg/l, se observé un aumento significativo en la frecuencia de Buds o
gemaciones para ambos tiempos en aquellas larvas expuestas. A su vez, se detecté un aumento de HNs a las 48 h. Por
otra parte, también se registré un aumento significativo en la frecuencia de NLs en larvas luego de 96 h (p < 0,001) (Tabla
12). Sumado a esto, resulta importante destacar que se detectd el aumento significativo de EPs en aquellas larvas
expuestas a las menores concentraciones subletales equivalente a 0,07 (p < 0,05) y 0,15 mg/l IMZT (p < 0,01) luego de 96
h (Tabla 12). No obstante, en las larvas expuestas a IMZT no se observaron anormalidades nucleares significativas en las

frecuencias de BNs respecto a los valores del control negativo (p > 0,05) (Tabla 12).

Tabla 12. Frecuencia (%) de MNs y anormalidades nucleares en eritrocitos de sangre periférica de larvas de L. latinasus
expuestos al herbicida IMZT en el formulado Pivot® H

48  Control 14653 1,70£0,25 0,07+0,07 103+028 034+016 300+040 1,23+0,38
CPa 15606 3,13+0,41* 0,82+0,29* 147+048 051+025 6,07+132* 1,68+0,34
0,07 15662 1,80+0,24 0,07+0,07 031+012 051+022 377+059 081+0,29
0,15 15540 257051 013+009 070+020 026011 393+0,77 1,17%0,29
0,22 15325 3,12+0,53* 0,58+024* 173+041 0,74+018 6,36+129" 222+0,96

96  Control 14572 143+0,27 041017 062+037 041+£021 236+068 0,49+0,24
CPa 13055  5,52+1,56* 0,52+0,32 231+058* 060+£028 6,81+1,05"* 157+0,73
0,07 13138 1,63+0,32 065+037 060+021 143+062 265+063 3,61+1,63"
0,15 15351 1,83£0,37 019+010 085+025 045+016 229+069 2,67+0,52"
0,22 15533 2,40+0,32* 052+0,16 252+051™* 0,84+023 855+0,95** 0,58+0,23

Los resultados son expresados como el nimero de anormalidades/1000 células * ES. 2 Ciclofosfamida (CP, 40 mgl/l),
usado como control positivo. *, p < 0,05; **, p < 0,01; ***, p < 0,005, indican las diferencias significativas respecto del
control negativo.

Adultos

Finalmente, los resultados del analisis de MNs en adultos de L. latinasus revelé que IMZT es capaz de inducir un
aumento significativo de MNs luego de 96 h de un pulso agudo de exposicion (Tabla 13). Particularmente, se observo un
aumento significativo en la frecuencia de MNs por la exposicion a IMZT en el grupo S1 (p < 0,01) pero no en S2 (p > 0,05)
cuando se comparé con respeto a grupo de control a las 96 h. Por otro lado, no se detectaron diferencias significativas por
tratamiento con IMZT respecto al grupo de control cuando se analizd la frecuencia de anormalidades nucleares en
eritrocitos para ambos escenarios y en los dos tiempos evaluados luego del pulso inicial de exposicion (p > 0,05) (Tabla
13).
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Tabla 13. Puntos finales en diferentes niveles ecoldgicos evaluados en adultos de Leptodactylus latinasus expuestos a la
formulacion Pivot® H del herbicida IMZT en ambos tiempos de exposicion

Individual Comportamiento ND ND ND ND
Condicion corporal ND ND ND ND
Indice hepatosomético ND ND (-)* (-)*
Histoldgicos Histopatologias
HV ND (+)* ND (+)*
AS ND (+)* ND (+)*
Mi ND ND ND ND
v ND ND ND ND
Pigmentacién en MMCs
Melanina ND ND (-)* (-)*
Hemosiderina ND ND (-)* ND
Lipofuscina (+)* ND ND ND
Bioquimicos GST (-)* ND ND ND
CAT ND ND (+)* ND
AChE ND (+)* ND ND
Celular MNs ND ND (+)* ND
Anormalidades nucleares ND ND ND ND

Respuesta o funcion de los biomarcadores respecto al grupo control con estimulaciéon / aumento (+) o inhibicion /
disminucién (-). ND: efecto no detectado. S7; Corresponde al escenario de escorrentia a 10 mg/l de IMZT y S3;
Corresponde a la aplicacion directa de pulverizacion a 1000 mg/l de IMZT. *, p < 0,05; diferencias significativas con
respecto al control.

4.4.2.2 Daio en el ADN detectados por EC
Larvas
Los resultados obtenidos del EC en eritrocitos de sangre periférica de larvas de L. latinasus expuestos durante 48 y

96 h a IMZT se presentan en Tabla 14, y las frecuencias medias de las categorias de dafio en los nucleoides se
representan en Fig. 34. Los analisis revelaron que el tratamiento con CP indujo un aumento significativo del IDG asi como
en la frecuencia de las células dafiadas luego de comparar con los resultados obtenidos en los controles negativos tanto en
larvas expuestas a las 48 (p < 0,001) como a las 96 h (p < 0,05) (Tabla 14). Por otra parte, los tratamientos con IMZT
revelaron que el herbicida es capaz de inducir un aumento significativo del IDG a las 48 h de tratamiento para todas las
concentraciones ensayadas (p < 0,05) (Tabla 14). Especificamente, para estas larvas expuestas a IMZT durante 48 h, se
observé un aumento significativo de la frecuencia de nucleoides de tipo Il a 0,07 mg/l de IMZT (p < 0,05), tipo Ill en 0,15
mg/l de IMZT (p < 0,05) y tipo lll'y IV en 0,22 mg/l de IMZT (p < 0,05), acompafiado por una consecuente disminucion de
los nucleoides de tipo 0-1 (p < 0,01) para todas las concentraciones ensayadas (Figura 33A). El andlisis en larvas
expuestas durante 96 h reveld un aumento significativo en el IDG para 0,07 y 0,15 mg/l de IMZT (p < 0,05) (Tabla 14). En
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otras palabras, dicho aumento se debi6 a un aumento significativo en la frecuencia de los nucleoides de tipo Il y Ill para
0,07 mg/l de IMZT (p < 0,05) y de los nucleoides de tipo II, lll y IV para 0,15 mg/l de IMZT (p < 0,05); con una resultante
disminucion de los nucleoides tipo 0-I (p < 0,05) (Fig. 34B).

Tabla 14. Analisis del dafio del ADN medido por el ensayo de cometa en células sanguineas circulantes de larvas de
Leptodactylus latinasus expuestas al herbicida IMZT en el formulado Pivot® H

48 Control negativo 0 14 1447 29,04 1,12 +£0,09
Pivot® H 0,07 14 1436 50,79** 1,46 £0,11*
0,15 13 1356 46,06* 147 +£0,12
0,22 14 1466 47,39* 1,54 £ 0,10**
CP® 40 15 1694 57,75"** 1,76 £0,12***
96 Control negativo 0 13 1557 28,53 1,17 £ 0,05
Pivot® H 0,07 15 1817 49,54* 1,53 £0,11*
0,15 15 1861 49,24* 1,52 £ 0,14*
0,22 15 1685 20,50 0,96 £ 0,09
CPb 40 13 1431 42,94* 1,43 £0,10*

a |DG: indice de dario genético. b Ciclofosfamida (CP, 40 mg/l), usado como control positivo. *, p < 0,05; **, p < 0,01; ***, p
<0,001; indican diferencias significativas respecto del grupo control negativo.
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Figure 34. Categorias de dafio en los nucleoides inducido por Pivot® H utilizando el ensayo cometa en células de sangre
periférica de larvas de L. latinasus expuestas durante 4 d. Se determinaron las frecuencias de los nucleoides no dafiados
(nucleoides de tipo 0-I, barras de color gris oscuro), de tipo Il (barras con lineas diagonales negras), de tipo Il (secciones
de barras con puntos negros) y nucleoides de tipo IV (barras negras) analizando 100 nucleoides de cada larva. La figura
representa controles negativos (A) y los grupos tratados con IMZT (B) junto con los controles positivos (CP, 40 mg/l) a cada
tiempo. *, p < 0,05; **, p < 0,01; ***, p < 0,001, diferencias significativas con respecto a los valores de control.
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4.4.3 Efectos a nivel bioquimico
Larvas

Los resultados demostraron que IMZT produce alteraciones en la actividad de las enzimas evaluadas tanto en
larvas como en el higado de adultos de L. latinasus. La figura 35 representa la respuesta de GST en larvas de L. latinasus
evaluada luego de la exposicion aguda a IMZT. Especificamente, los resultados mostraron un incremento significativo en la
actividad de la enzima GST solo en las larvas tratadas con 0,14 mg/l de IMZT (p < 0,05). A pesar de esto, no se detectaron
diferencias significativas cuando se evaluo la actividad de AChE y CAT (p > 0,05) para todas las concentraciones de
exposicion respecto del grupo control en larvas de la especie. Por ultimo, el analisis de la actividad de las enzimas después
de 96 h en las larvas expuestas al IMZT demostrd que para ese tiempo se produce el mismo efecto que a las 48 h con
aumento significativo de la actividad de GST sélo a 0,14 mg/l de IMZT (p < 0,05) y sin registrarse alteraciones significativas

en la actividad de CAT y AChE con respecto al grupo control (p > 0,05).
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Figura 35. Actividad de GST en larvas de L. latinasus expuestos a IMZT en su formulado Pivot H®. Las barras blancas
muestran la respuesta de GST a las 48 h, mientras que las barras negras indican la actividad promedio de GST a las 96 h.
¥, indica un p < 0,05.

Adultos

La tabla 13 resume los resultados de los andlisis bioquimicos para cada escenario de exposicion considerado
después de 48 y 96 h del pulso agudo. Particularmente, los resultados mostraron una disminucion significativa en la
actividad de la enzima GST en ranas de S1 (p < 0,05) y un aumento significativo en la actividad de AChE en ranas del S3
(p < 0,05). Por otro lado, después de 48 h no se detectaron alteraciones significativas en la actividad de CAT por
tratamiento con IMZT al comparar ambos escenarios con respecto al grupo de control (p > 0,05). Finalmente, cuando se
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analizé la respuesta de las enzimas después de 96 h, no se observaron alteraciones significativas en la actividad de GST y
AChE con respecto al grupo de control en ranas expuestas a IMZT en ambos escenarios (p > 0,05) y contrariamente a lo
sucedido en las 48 h, el analisis reveld que la actividad de CAT aumenta significativamente por el tratamiento con IMZT en
ranas de la S1 (p < 0,01).

4.4.4. Efectos a nivel histolégico en adultos de Leptodactylus latinasus

4.4.4.1 Pigmentacion de MMCs hepaticos

Los resultados de los puntos finales histoldgicos para cada escenario de exposicion considerado se resumen en la
Tabla 13. El andlisis de pigmentos en los MMC del higado reveld una disminucion significativa de la melanina y
hemosiderina a las 96 h (Tabla 13). Especificamente, los analisis demostraron que luego de las 48 h de exposicion a IMZT
en un pulso agudo no hubo diferencias significativas del area ocupada por los pigmentos melanina y hemosiderina en
MMCs hepaticos en ranas tratadas con el herbicida respecto del control negativo (p > 0,05). Sin embargo, después de 96 h
del pulso agudo a IMZT se detectdé una disminucién significativa del area de melanina en ambos escenarios (p < 0,05,
Figura 36B) junto a una disminucién significativa del area pigmentada de hemosiderina en MMC hepaéticos solo en ranas de
la S1 (p < 0,05) y no para las ranas de la S3 (p > 0,05). Cuando se compard el area ocupada de lipofuscina en los MMC
hepaticos entre ambos escenarios y el grupo control, los resultados revelaron un aumento significativo del area ocupada
por lipofuscina en aquellas ranas del S1 (p < 0,05) luego de 48 h y esta situacién no se dio en las ranas de S3 las cuales

no mostraron diferencias significativas respecto del grupo control (p > 0,05).
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Figura 36. Histologia hepatica de adultos de L. latinasus en el grupo control (A) y tratados a 10 mg/I de IMZT (B y C) luego
de 96h del pulso agudo. La doble flecha indica la patologia hepatica reconocida como el aumento de tamafio de los
sinusoides hepéticos (B) y la fecha indica zonas de hipervascularizaciéon (C), * indica la presencia de agrupaciones de
melanina, * indica la presencia de hemosiderina (A) en MMC hepaticos de adultos de L. atinasus.

4.4.4.2 Patologias hepaticas

Los andlisis histopatoldgicos del higado revelaron que IMZT produce HV y AS (Figura 36 B, C) en el escenario de
mayor concentracion de exposicion al pulso agudo en ambos tiempos de exposicidn evaluados respecto del grupo control
(Figura 36A). En particular, los analisis estadisticos demostraron un aumento significativo de ambas tanto a las 48 como a
las 96 h en S3 (p < 0,05) (Tabla 13).

4.4.5. Efectos a nivel de organismo

Los bioensayos de toxicidad aguda en larvas y adultos de L. latinasus revelaron que IMZT induce efectos
subletales a nivel de organismo. Especificamente, los resultados de dichos los efectos subletales en adultos de la especie
se resumen en la tabla 13. A continuacion se detallan los efectos subletales individuales evaluados para distintos puntos

finales en larvas y adultos de L. latinasus luego de la exposicion a IMZT:

4.4.5.1 Efectos subletales en el comportamiento
Larvas

Los resultados revelaron que hubo alteraciones en la actividad natatoria visualizada por presencia de larvas GS25
que manifestaron IS luego de la exposicion a IMZT respecto del grupo control, tanto a las 24 como a las 48 h (p < 0,05),
pero dichas alteraciones no fueron evidenciadas en los tratamientos superiores a las 48 h (p > 0,05). Los valores de NOEC
y LOEC obtenidos para GS25 fueron 0,19 y 0,40 mg/l de IMZT y 0,40 y 0,81 mg/l de IMZT para 24 y 48 h, respectivamente.
Por otra parte, en las larvas GS36, se observo IS a partir desde las 24 h hasta las 96 h de exposicion a IMZT (p < 0,05). En
este estadio de desarrollo, los valores NOEC y LOEC de IS obtenidos para todos los tiempos evaluados fueron 1,63 y 3,25
mg/l de IMZT, respectivamente. El analisis de regresion demostrd que la respuesta de IS estuvo afectada
significativamente por la concentracion de IMZT en larvas GS25 de L. latinasus (r= 0,87; p < 0,01). Por otra parte, en larvas
en GS36 el analisis de regresion demostrd que la respuesta de IS varié significativamente conforme aumentaba la
concentracion de IMZT luego de las 24 (r= 0,91; p < 0,001) y 48 h (r= 0,76; p < 0,01) de exposicidn.

Adultos
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Por otro lado, en adultos de L. latinasus no se observaron efectos en el comportamiento por la exposicion a IMZT

en los dos escenarios de exposicion considerados (S1y S3).

4.4.5.2 Efectos subletales en el crecimiento, desarrollo e indices de condicién corporal
Larvas

Al evaluar este punto final en los bioensayos de toxicidad aguda no se detectaron alteraciones en el crecimiento y
el desarrollo para ambos estadios por el tratamiento con IMZT respecto del grupo control (p > 0,05).
Adultos

Al evaluar el indice K, gonadosomatico y de cuerpos grasos en adultos de L. latinasus no detectaron diferencias
significativas luego de la exposicion al herbicida IMZT entre las ranas expuestas en S1'y S3 con respecto al grupo control
para los dos tiempos evaluados luego del pulso agudo (p > 0,05). No obstante, los resultados revelaron alteraciones en
indice hepatosomatico por exposicion a IMZT en ambos escenarios (Tabla 13). Especificamente, los resultados no
mostraron diferencias significativas entre los escenarios de exposicion con respecto al grupo control luego 48 h (p > 0,05),
pero si se evidencié una disminucion significativa del indice hepatosomatico en ambos escenarios considerados para la
especie luego de las 96 h (p < 0,05) (Tabla 13).

4.4.5.3 Efectos subletales con presencia de anormalidades morfolégicas
Larvas

Entre todas las anormalidades morfologicas analizadas, el ANOVA demostr6 una disminucion significativa de los
queratodontes y un incremento en las anormalidades corporales definida como cuerpo en forma de diamante o BDS
(Peltzer y col. 2013b) - no descripta previamente por Bantle y col. (1998) - s6lo en aquellas larvas GS36 expuestas a IMZT.
En el analisis particular, se detectd la pérdida significativa de queratodontes luego de las 96 h pudiéndose obtener valores
de NOEC y LOEC de 0,67 and 0,81 mg/l de IMZT, respectivamente (p < 0,05). Sumado a esto, el incremento de BDS fue
evidenciado en larvas expuestas tanto a las 48 como a las 96 h, obteniéndose valores de NOEC y LOEC de 0,14 and 0,21
mg/l de IMZT, respectivamente para ambos tiempos (p4sn< 0,01; pesn< 0,001). Finalmente, el analisis de regresion en larvas
de L. latinasus demostré que la pérdida de queratodontes (r= 0,38; p < 0,05) y BDS (r= 0,67; p < 0,01) variaron

positivamente en funcién de la concentracion del herbicida evaluado solo a las 48 h.

Adultos

En tanto, cuando este punto final individual fue evaluado en adultos, no se detectaron nuevas anormalidades ni
aumento en la frecuencia de las mismas por la exposicién al formulado de IMZT respecto de las ranas del control negativo
(p>0,05).
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4.5 Correlacion de biomarcadores a diferentes niveles

En una primera instancia, con un objetivo exploratorio, se realizé un PCA con todos los puntos finales evaluados
que previo al andlisis fueron estandarizados. En una segunda etapa, se decidio seleccionar del conjunto de variables, sélo
aquellas que mostraban significancia (p < 0,05) respecto de los grupos control luego del ANOVA y test de Dunnett en

ambos tiempos de exposicidn evaluados y dichas variables fueron denominadas biomarcadores.

4.5.1 Correlacion de biomarcadores en Boana pulchella
4.5.1.1 Analisis multivariado de los biomarcadores en larvas de Boana pulchella

Los analisis obtenidos de la reducciéon de dimensionalidades mediante el PCA revelaron un gradiente de
concentraciones subletales crecientes de IMZT explicado por la correlacién y respuesta integral entre los biomarcadores
utilizados luego de 48 y 96 h (Figura 37). Especificamente, cuando se analizé la correlacion por el PCA a las 48 h, la
respuesta de los 6 biomarcadores (IS, CAT, AChE, MNs, Buds e IDG) en los diferentes niveles de organizacion (individual,
bioquimico y citogenético) demostré que éstos se organizan en 3 componentes principales que permiten explicar el 85,56
% (PC1 = 47,70%, PC2 = 29,18% y PC3 = 8,68%) de la variabilidad de los datos. Sumado a esto, el gradiente de
concentraciones subletales se obtuvo por la respuesta integral de los biomarcadores evaluados en este trabajo, lo cual
demostré que dichas respuestas varian desde las bajas concentraciones 0,39 y 0,78 mg/l de IMZT a una concentracion
subletal elevada correspondiente a 1,17 mg/l de IMZT. Esta separacion evidente entre las concentraciones se debi6 a la
respuesta en bajas concentraciones de IDG (0,39 mg/l de IMZT) y MNs, Buds y CAT (0,78 mg/l de IMZT) mientras que en
la mayor concentracion subletal quedé explicada la variacion por la respuesta de AChE e IS luego de 48 h de exposicién a
IMZT. A partir de estos analisis, también fue posible evidenciar correlaciones positivas entre los biomarcadores a nivel
individual (IS) y la mortalidad (r= 0,56; p < 0,05) y entre los biomarcadores citogenéticos tales como Buds y MNs (r= 0,66; p
< 0,05). Por ofro lado, también se detectaron correlaciones negativas significativas entre Buds y MNs (biomarcadores
citogenéticos) y la respuesta de AChE (biomarcador bioquimico) (r= -0,83; p < 0,05). En concordancia con los resultados
descriptivos previamente mencionados, los analisis probabilisticos utilizando las coordenadas de los casos por punto
experimental demostr6 que la exposicién a IMZT luego de 48 h produce una diferenciacion significativa en la respuesta
integral de los biomarcadores evidenciado porque el PC1 que permitié separar a las larvas tratadas a 1,17 mg/l de IMZT
del resto de los tratamientos (p < 0,05) y en especial del control negativo (p < 0,001). Por otro lado, el PC2 permitié separar
a las larvas tratadas con 0,39 y 0,78 mg/l de IMZT (p < 0,05) del control negativo (p < 0,01), lo cual genera un gradiente

creciente de concentraciones subletales.
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Por otra parte, la correlacion por el PCA, a partir de la respuesta de los 9 biomarcadores (queratodontes, MMC,
GST, CAT, AChE, MN, NT, Buds e IDG) en los diferentes niveles de organizacion (individual, histolégico, bioquimico y
citogenético) a las 96 h, demostrd que éstos se organizan en 3 componentes principales que permiten explicar el 81,73 %
(PC1 =41,23%, PC2 = 26,45% y PC3 = 14,05%) de la variabilidad de los datos. Del mismo modo que a las 48 h, debido a
la respuesta exhibida de los biomarcadores aqui evaluados fue posible determinar un gradiente de concentraciones
subletales que varia desde las bajas concentraciones 0,39 y 0,78 mg/l de IMZT hasta la mayor concentracion subletal
evaluada correspondiente a 1,17 mg/l de IMZT (Figura 37). Esta separacion entre las concentraciones subletales se debid
a la respuesta en la mayor concentracion (1,17 mg/l de IMZT) de los biomarcadores bioquimicos (CAT y AChE) y
citogenéticos (HNs e IDG). Sumado a esto, el control negativo se diferencié de los grupos expuestos a IMZT por la
respuesta contrapuesta de los biomarcadores citogenéticos (MNs y Buds) respecto de los biomarcadores bioquimicos
(GST), histolégicos (MMC) y de individuo (anormalidad en queratodontes) (Figura 37). A partir de estos analisis, también
fue posible evidenciar correlaciones positivas significativas entre los biomarcadores bioquimicos y citogenéticos tales como
IDG y GST (r=0,74; p < 0,05) y CAT y NTs (r= 0,64; p < 0,05). Los resultados exploratorios de la estadistica descriptiva
multivariada fueron corroborados por los analisis de ANOVA realizados en el CP1 'y CP2 utilizando las coordenadas de los
factores para cada caso. Especificamente, los analisis revelaron que luego de 96 h hay una diferenciacion significativa en
la respuesta de los biomarcadores a cada concentracidén que permite separar al grupo control negativo de los tratamientos
de IMZT que se encuentran gradiente creciente de concentraciones explicado principalmente PC1 para todas las
concentraciones subletales evaluadas (p < 0,001) y en menor medida por el PC2 para las larvas tratadas con 1,17 mg/l de
IMZT (p < 0,05).
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Figura 37. Biplot representando las respuestas de cada biomarcador evaluado para cada concentracién subletal de
exposicion a IMZT en larvas de B. pulchella luego de 96 h. La flecha muestra el gradiente de concentracién obtenido por la
correlacién entre los biomarcadores para cada concentracion: 0,39 mg/l de IMZT (estrellas), 0,71 mg/l de IMZT (cuadrados)
y 1,17 mg/l de IMZT (triangulos); respecto del control negativo (circulos). Abnor. Quer.. anormalidades en los
queratodontes.

En resumen, estos analisis multivariados en larvas de Boana pulchella demostraron correlaciones entre los puntos
finales bioquimicos y citogenéticos que permiten explicar las diferentes respuestas observadas para cada concentracion
subletal evaluada debiendo utilizar diferentes biomarcadores segun la concentracion a la que se encuentren expuestas las
larvas. A su vez, el analisis permitid reconocer que sélo a partir de la mayor concentracion subletal ensayada se comienzan

a observar las respuestas de los biomarcadores histoldgicos y de nivel de individuo.

4.5.1.2 Analisis multivariado de los biomarcadores en adultos de Boana pulchella

Los analisis obtenidos de la reduccion de dimensionalidades mediante el PCA revelaron una evidente separacion
entre los grupos tratados con IMZT en distintos escenarios y el control negativo, la cual queda explicada por la correlacidn
y respuesta integral entre los biomarcadores utilizados luego de 48 y 96 h (Figura 38). Especificamente, cuando se analiz6
la respuesta de los 6 biomarcadores (IS, CAT, AChE, MNs, Buds e IDG) en los diferentes niveles de organizacion
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(individual, bioquimico y citogenético) y su correlacion por el PCA a las 48 h, los anélisis mostraron que los biomarcadores
se organizan en 3 componentes principales que permiten explicar el 67,93% (PC1 = 33,30%, PC2 = 18,58% y PC3 =
16,05%) de la variabilidad de los datos. Sumado a esto, a partir de la respuesta exhibida de los biomarcadores fue posible
determinar dos grandes subgrupos caracterizados uno por el control negativo y otro que contenia todos los escenarios de
exposicion a IMZT (S1, S2 y S3) (Figura 38A). Especificamente, la separacion del grupo control respecto de S1, S2 'y S3 se
debid en mayor medida a la respuesta de los biomarcadores bioquimicos y citogenéticos que aportan a la variabilidad de
PC1 (Figura 38A). A partir de estos analisis, también fue posible evidenciar correlaciones positivas significativas entre IDG
y K (r= 0,38; p < 0,05) y entre ambos biomarcadores bioquimicos, CAT y GST (r= 0,38; p < 0,05). Sumado a esto, la
separacion de los subgrupos se corroboré significativamente al realizar el ANOVA a partir de las coordenadas de los
factores para los casos que definen el PC1 (p < 0,001). Especificamente, los analisis revelaron que luego de 96 h hay una
diferenciacion significativa en la respuesta de los biomarcadores que explican el PC1 'y permiten separar al grupo control
negativo de los escenarios de todos exposicion a IMZT tal como S1, S2 'y S3 (p< 0,001; para todos los casos).

Por otra parte, la correlacion obtenida por el PCA, de los 3 biomarcadores (GST, MNs e IDG) que respondieron
luego de las 96 h al pulso agudo de IMZT en los diferentes niveles de organizacién (bioquimico y citogenético), demostrd
que éstos se organizan en 2 componentes principales que permiten explicar el 82,73 % (PC1 = 49,43% y PC2 = 33,30%)
de la variabilidad de los datos. Del mismo modo que a las 48 h, debido a la respuesta exhibida de los biomarcadores aqui
evaluados fue posible determinar dos grandes subgrupos caracterizados por el control negativo y los escenarios de mayor
exposicion a IMZT (S2 y S3) (Figura 38B). Especificamente, la separacion del grupo control respecto de S2 y S3 se debi6
en gran medida por la respuesta de los MNs (que separa los subgrupos en el eje de PC1) y GST e IDG (que separa los
subgrupos en el eje del PC2) (Figura 38B). A partir de estos analisis, también fue posible evidenciar correlaciones positivas
significativas entre los biomarcadores bioquimicos y citogenéticos tales como IDG y GST (r= 0,48; p <0,05). Sumado a
esto, la separacion de los subgrupos se corroboré significativamente al realizar el ANOVA a partir de las coordenadas de
los factores para los casos que definen el PC2 (p < 0,05). Especificamente, los analisis revelaron que luego de 96 h hay
una diferenciacion significativa en la respuesta de los biomarcadores que explican el PC2 (GST e IDG) y que permiten

separar al grupo control negativo de los escenarios de mayor exposicion a IMZT tal como S2 (p < 0,01) y S3 (p < 0,05).

158



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

02
04
N\

01
02

00

PC2: 18,58%
01
1

PC2: 33,30%
00
I

-02
1

03
L

04

04 0.2 00 02 04

% 0,
PC1: 33,30 % PC1: 49.43%

Figura 38. Biplot representando las respuestas de cada biomarcador evaluado para cada concentracion subletal de
exposicion a IMZT en adultos de B. pulchella luego de 48 (A) y 96 h (B). Los circulos representan los conjuntos de
subgrupos obtenidos por la correlacidon entre los biomarcadores para cada escenario de exposiciéon considerado: S1
(estrellas), S2, (cuadrados) y S3 (triangulos) y el grupo control (circulos).

En resumen, el analisis multivariado permitié reconocer que en ambos tiempos de exposicion las diferencias entre
el grupo control y los expuestos a IMZT se deben principalmente a las respuestas determinadas por los biomarcadores

bioquimicos y citogenéticos.
4.5.2. Correlacion de biomarcadores en Leptodactylus latinasus

4.5.2.1 Analisis multivariado de los biomarcadores en larvas de Leptodactylus latinasus

Los analisis obtenidos de la reduccién de dimensionalidades mediante el PCA revelaron un gradiente de
concentraciones subletales crecientes de IMZT explicado por la correlacion y respuesta integral entre los biomarcadores
utilizados luego de 48 y 96 h (Figura 39). Especificamente, cuando se analizd por el PCA la correlacién por la respuesta de
7 biomarcadores (IS, BDS, GST, HNs, Buds, MNs e IDG) luego de la exposicion a IMZT a las 48 h en los diferentes niveles
de organizacion (de individuo, bioquimico y citogenético), este analisis demostré que los biomarcadores se organizan en 3
componentes principales que permiten explicar el 78,40% (PC1 = 53,10%, PC2 = 13,50% y PC3 = 11,80%) de la
variabilidad de los datos. Sumado a esto, de la reduccion en las dimensiones obtenidas de los biomarcadores analizados
mediante el PCA se gener6 un gradiente de concentraciones subletales en un espacio de dos dimensiones que permitié
separar las bajas concentraciones subletales evaluadas tales como 0,07 y 0,15 mg/l de IMZT de la mayor concentracion
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subletal evaluada correspondiente a 0,21 mg/l de IMZT. La evidente separacion entre las menores concentraciones
subletales respecto de la mayor concentracion subletal quedd explicada por la respuesta en las bajas concentraciones de
los biomarcadores a nivel de individuo (BDS), bioquimicos (GST) y citogenéticos (HNs, Buds, MNs e IDG) en eje
dimensional del PC1. Particularmente, la actividad de GST mostro correlacionarse negativamente y de modo significativo
con los biomarcadores citogenéticos (r=-0,33 y -0,42; p <0,05) e individuales (r=-0,42; p < 0,05). Por otro lado, también se
detectaron correlaciones positivas significativas entre los biomarcadores HNs, Buds y MNs (citogenéticos) y el biomarcador
individual denominado BDS (runs= -0,83, rougs= -0,70, runs= -0,69; p < 0,05). En concordancia con los resultados
descriptivos previamente mencionados, el ANOVA utilizando las coordenadas de los casos por punto experimental
demostr6 que luego de 48 h la exposicion a IMZT produce una diferenciacion significativa explicada en la respuesta integral
de los biomarcadores, situacién que produce la separacion de las larvas tratadas con 0,07 (p < 0,05) y 0,15 mg/l de IMZT
(p <0,001) de las larvas del control negativo en un gradiente creciente de concentraciones subletales.

Por otra parte, la correlacion por el PCA, a partir de la respuesta de los 8 biomarcadores (queratodontes, BDS,
GST, NLs, EPs, MNs, Buds e IDG) en los diferentes niveles de organizacion (individuales, histologico, bioquimico y
citogenético) a las 96 h, demostré que éstos se organizan en 2 componentes principales que permiten explicar el 77,60 %
(PC1=45,60% y PC2 = 32,00%) de la variabilidad de los datos. Del mismo modo que a las 48 h, a partir de la respuesta
obtenida de los biomarcadores aqui evaluados fue posible determinar un gradiente de concentraciones subletales que
varia desde las bajas concentraciones 0,07 y 0,15 mg/l de IMZT hasta la mayor concentracion subletal evaluada
correspondiente a 0,21 mg/l de IMZT (Figura 39). El aporte de los biomarcadores individuales (queratodontes y BDS) y
citogenéticos (NLs, Buds y MNs) permitié separar en el PC1 a la mayor concentracién subletal evaluada (0,21 mg/l de
IMZT) del resto de las concentraciones y el grupo control. Asi mismo, el aporte del biomarcador bioquimico (GST) y
citogenéticos (EPs e IDG) permitieron separar a la concentracion subletal media (0,15 mg/l de IMZT) y baja (0,07 mg/l de
IMZT) respecto del grupo control negativo en el eje dimensional del PC2 (Figura 39). En particular, los resultados del
analisis multivariado mostraron que en la menor concentracion subletal (0,07 mg/l de IMZT), la respuesta esta dada por el
biomarcador IDG, en la concentracidén subletal intermedia la separacién respecto de las otras concentraciones en el
gradiente queda explicada por la respuesta de los biomarcadores GST y EPs los cuales se encuentras correlacionados
negativamente (r=-0,73; p < 0,05), mientras que en la mayor concentracion evaluada (0,21 mg/l de IMZT) la separacion del
resto de las concentraciones se debe a los biomarcadores bioquimicos y de individuo previamente mencionados, que a su
vez se encuentran positivamente correlacionados (r= 0,58 a 0,68; p < 0,05) (Figura 39). Finalmente, la formacion de un
gradiente de concentraciones subletales fue corroborada significativamente por el ANOVA a partir de las coordenadas de
los factores para los casos que definen CP1y CP2 (p < 0,001; para ambos casos). Especificamente, los analisis revelaron
que luego de 96 h hay una diferenciacion significativa en la respuesta de los biomarcadores que aportan la variabilidad del
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PC1 ya que permiten separar al grupo control negativo de las mayores concentraciones de IMZT evaluadas tal como 0,15
(p <0,05)y 0,21 mg/l de IMZT (p < 0,001). Por otra parte, a partir de los biomarcadores que explican el eje dimensional del
PC2 se detectaron diferencias significativas en 0,07 (p < 0,01) y 0,15 mg/l de IMZT (p < 0,001), respecto del control

negativo.
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Figura 39. Biplot representando las respuestas de cada biomarcador evaluado para cada concentracion subletal de
exposicion a IMZT en larvas de B. pulchella luego de 96 h. La flecha muestra el gradiente de concentracion obtenido por la
correlacién entre los biomarcadores para cada concentracion: 0,07 mg/l de IMZT (estrellas), 0,15 mg/l de IMZT (cuadrados)
y 0,22 mg/l de IMZT (triangulos); respecto del control negativo (circulos). Abnor. Quer.. anormalidades en los
queratodontes, Abnor. IDS: anormalidades BDS.

En resumen, por el PCA, se evidenci6é una progresion de efectos en un gradiente creciente de concentraciones
subletales para los dos tiempos evaluados determinado por la respuesta de los biomarcadores desde los menores niveles
de organizacion biolégica hacia los niveles mas complejos: respuesta a nivel del ADN < respuesta bioquimica < respuesta

individual-citogenética.
4.5.2.2 Analisis multivariado de los biomarcadores en adultos de Leptodactylus latinasus

Los analisis obtenidos de la reduccién de dimensionalidades en adultos de L. latinasus mediante el PCA revelaron
una evidente separacion entre los grupos tratados con IMZT en distintos escenarios y el control negativo, la cual queda

161



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

explicada por la correlacion y respuesta integral entre los biomarcadores utilizados luego de 48 y 96 h (Figura 40).
Especificamente, cuando se analizo la respuesta de los 4 biomarcadores (HV, AS, GST y AChE) en los diferentes niveles
de organizacién (histolégico y bioquimico) y su correlacion por el PCA a las 48 h, los analisis mostraron que los
biomarcadores se organizan en 3 componentes principales que permiten explicar el 86,71% (PC1 = 47,58% y PC2 =
39,13%) de la variabilidad de los datos. Sumado a esto, a partir la respuesta exhibida de los biomarcadores aqui evaluados
fue posible determinar un gradiente creciente de concentraciones entre los escenarios del pulso agudo a IMZT (S1'y S3)
respecto del control negativo (Figura 40A). Especificamente, la separacion del grupo control respecto de S1y S3 se debid
en mayor medida por la respuesta de los biomarcadores bioquimicos que aportan a la variabilidad de PC1 y los
biomarcadores histolégicos que aportaron variabilidad al eje del PC2 (Figura 40A). A partir de estos analisis, también fue
posible evidenciar correlaciones positivas significativas entre los biomarcadores histolégicos entre si (r= 0,52; p < 0,05) y
entre ambos biomarcadores bioquimicos, AChE y GST (r= 0,88; p < 0,05). Asimismo, la separacion de los escenarios en un
gradiente creciente de concentraciones se corroboré significativamente al realizar el ANOVA a partir de las coordenadas de
los factores para los casos que definen el PC1 (p < 0,05) y PC2 (p < 0,001). Especificamente, los anélisis revelaron que
luego de 96 h hay una diferenciacién significativa en la respuesta de los biomarcadores que explican el PC1 dado que
permiten separar al grupo control negativo del escenario de exposicion S3 (p < 0,05), asi como los biomarcadores que
aportan al eje del PC2 que permiten separar al grupo control de S1 (p < 0,05) y S3 (p < 0,001).

Por otra parte, la correlacion obtenida por el PCA, de los 7 biomarcadores (IHS, AS, HV, Melanina, Hemosiderina,
CAT y MN) que respondieron luego de las 96 h al pulso agudo de IMZT en los diferentes niveles de organizacion
(individual, histologico, bioquimico y citogenético), demostré que éstos se organizan en 3 componentes principales que
permiten explicar el 63,77 % (PC1 = 29,55%, PC2 = 20,29% y PC3 = 13,93%) de la variabilidad de los datos. En este caso,
debido a la respuesta exhibida de los biomarcadores aqui evaluados fue posible determinar dos grandes subgrupos
caracterizados por el control negativo y el escenario de mayor exposicién a IMZT (S3) (Figura 40B). Especificamente, la
separacion del grupo control respecto de S3 se debid en gran medida por la respuesta de los MNs, melanina de los MMC,
AS y HV (que separan los subgrupos en el eje de PC1) y el IHS, CAT y hemosiderina en MMC (que separan los subgrupos
en el eje del PC2) (Figura 40B). A partir de estos analisis, también fue posible evidenciar correlaciones positivas
significativas entre los biomarcadores histolégicos tales como AS y HV (r= 0,39; p < 0,05) asi como correlaciones negativas
significativas entre MNs y AS (r= -0,40; p < 0,05). Sumado a esto, la separacion de los subgrupos se corrobord
significativamente al realizar el ANOVA a partir de las coordenadas de los factores para los casos que definen el PC1y
PC2 (p < 0,05). Especificamente, los andlisis revelaron que luego de 96 h hay una diferenciacion significativa en la
respuesta de los biomarcadores que explican el PC1 (MNs, melanina de los MMC, AS y HV) asi como los que definen el
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PC2 (BDS, CAT y hemosiderina en MMC) que permiten separar al grupo control negativo del escenario mayor exposicion a
IMZT evaluado denominado S3 (pec1< 0,05; ppc2< 0,05).

A - 9 2 2 B 4 2 0 2 4 6 8

06

= o
=
06

04
04

PC2:39,13%
02

,
"‘“lil
7 1
’
’
PC2: 20,20%
02

- AChE A
N -
Q = « - o
) g
< | g
< T T T T T T
04 02 0.0 02 04 06 06
PC1: 47 58% PC1: 29,55%

Figura 40. Biplot representando las respuestas de cada biomarcador evaluado para cada concentracion subletal de
exposicion a IMZT en adultos de L. latinasus luego de 48 (A) y 96 h (B). La flecha muestra el gradiente de concentracion
obtenido por la correlacion entre los biomarcadores para escenario de exposicion considerado: S1 (estrellas), S2,
(cuadrados) y S3 (triangulos), respecto del grupo control (circulos).

En resumen, el analisis multivariado permitié reconocer que las diferencias entre el grupo control y los expuestos a
IMZT se deben principalmente a las respuestas determinadas por los biomarcadores bioquimicos e histologicos a las 48 h
y por los biomarcadores del nivel individual, histolégicos, bioquimicos y citogenéticos luego de 96 h de la exposicion al

pulso agudo.

4.6 Comparacion de las respuestas entre especies

4.6.1 Comparacién de la sensibilidad entre las especies modelo utilizadas segun los biomarcadores empleados

Los resultados de los analisis al comparar entre ambas especies estudiadas todos los puntos finales letales
evaluados y los biomarcadores, revelaron diferencias significativas en la respuesta a IMZT tanto en larvas como en adultos
para ambos tiempos de exposicién evaluados (48 y 96 h).

En particular, los analisis estadisticos del t-test pareado realizados en larvas revelaron diferencias significativas
entre especies en su respuesta a IMZT (p < 0,01) al analizar los puntos finales letales tales como CL50 y valores LOEC
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entre ambas especies y para ambos estadios de desarrollo (GS25 y GS36) para ambos tiempos de exposicion. Por otro
lado, cuando este andlisis estadistico se llevd a cabo evaluando los biomarcadores que en su conjunto respondieron a
IMZT en larvas, los resultados no demostraron diferencias significativas en la respuesta a IMZT entre especies para ambos
tiempos de exposicion considerados (p > 0,05). No obstante, cuando se analizé la respuesta de cada biomarcador por
separado segun el nivel de organizacién en que se encontraban, los andlisis revelaron diferencias significativas en los
biomarcadores bioquimicos y citogenéticos entre las especies en su respuesta a IMZT a las 48 'y 96 h (p < 0,05) pero no
hubieron diferencias significativas en las respuestas de los biomarcadores del nivel de individuo en esos tiempos de
exposicion (p > 0,05).

Por otra parte, los resultados en adultos revelaron diferencias significativas entre las especies cuando se
compararon las respuestas de todos los biomarcadores analizados (nivel organismo, bioquimico y citogenético) y en ambos

tiempos evaluados luego del pulso agudo de exposicion a IMZT (p < 0,05).
4.6.2 Curva SSD y evaluacion de riesgo toxicologico en anuros de ambientes pampeanos

A partir de los valores de CL50 obtenidos de los bioensayos de toxicidad utilizando larvas GS25 de otras 7
especies pampeanas tales como C. omata, Dendropsophus sp., L. latrans, P. falcipes, R. arenarum, R. fernandezae y S.
squalirostris se construyd la curva SSD para IMZT en especies de anuros pampeanas (Figura 41). Especificamente, los
valores de CL50 obtenidos para las otras especies fueron C. omata ciso = 1,01 mg/l de IMZT; Dendropsophus sp. ciso =
0,68 mg/l de IMZT; L. latrans cLs0 = 1,07 mg/l de IMZT; P. falcipes ciso = 0,78 mg/l de IMZT; R. arenarum c.s0 = 0,70 mg/l de
IMZT; R. fernandezae cis0= 1,16 mg/l de IMZT; y S. squalirostris cLs0 = 0,50 mg/l de IMZT. Analizando la curva SSD (Figura
41) se puede constatar que B. pulchella ocupa el Ultimo cuartil correspondiente al 75%-100% siendo la especie menos
sensible a IMZT comparada con el resto de las especies pampeanas. Por otro lado, L. latinasus se encuentra ocupando en
el tercer cuartil correspondiente al 50-75% dentro de la curva SSD lo que indica un sensibilidad media a IMZT respecto del
resto de las especies pampeanas (Figura 41). No obstante, se constaté por los resultados de la curva SSD que L. latinasus
resulté mas sensible a IMZT que B. pulchella. Sumando a esto, a partir de estos resultados fue posible obtener un valor de
HC5 equivalente a 0,53 mg/l de IMZT para las especies pampeanas y este valor podria indicar un riesgo para los
ecosistemas acuaticos donde las larvas de anuros pampeanos habitan si consideramos los valores de CL50 (0,50 — 1,48
mg/l de IMZT) obtenidos para cada especie asi como los efectos subletales observados a bajas concentraciones en B.
pulchella (0,39 a 1,17 mg/l de IMZT) y L. latinasus (0,07 a 0,22 mg/l de IMZT).
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Figura 41. Curva de sensibilidad de especies (SSD) en anuros pampeanos basada en los valores de CL50 obtenidos luego
de la exposicién a IMZT. La curva SSD representa la prediccion de toxicidad (linea de tendencia central) con las diferentes
especies de anuros pampeanos indicadas con los puntos.
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CAPITULO V: DISCUSION Y CONCLUSIONES
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5.1. Discusion

5.1.1 Sobre la utilidad de la especies como modelo de estudio

Los datos obtenidos de los muestreos y la cria en cautiverio de las especies estudiadas permiten afirmar que las
mismas poseen ciertas ventajas generales para ser utilizadas como modelos de estudio tales como su abundancia,
diversidad de ambientes que habitan, época del afio en que estan presentes durante todo su ciclo de vida o la posibilidad
de extraccion de muestras en las diferentes etapas de su ciclo biolégico para evaluar los diferentes puntos finales, entre
otras. Por otra parte, también presentan ciertas desventajas generales como el pequefio tamafio corporal que imposibilita
la toma de muestras biologicas sin el sacrificio del animal, la dificultad de reproduccién en cautiverio o la escasez de
estudios ecotoxicologicos previos. No obstante, a partir de los nuevos datos aportados por la presente tesis doctoral y
tomando en consideracion estudios previos, consideramos que tanto B. pulchella como L. latinasus en diferentes etapas de
su ciclo de vida son importantes especies modelo para ser utilizadas en futuros estudios ecotoxicolégicos.

En particular, es importante B. pulchella sea considerada como especie modelo de ambientes pampeanos para
estudios ecotoxicoldgicos que evallen las problematicas en dichos ambientes. A pesar de que la especie posee ciertas
desventajas como presentar un pequefio tamafio (es necesario sacrificar el animal para realizar los estudios a diferentes
niveles), poseer larvas y adultos en dos diferentes épocas del afio (motivo por el cual puede exhibir diferencias en la
sensibilidad a un estresor) (Da Rosa y col. 2011), tener un ciclo larval extenso y que hasta el momento no se logro la
reproduccion ex situ; la especie tiene variadas caracteristicas que permiten que sea util como especie modelo en estudios
toxicoldgicos. Algunas de estas caracteristicas ventajosas son:

v’ posee un nimero elevado de huevos (Natale et al. 2006),

v" sus poblaciones actualmente no estan en riesgo (Vaira y col. 2012; IUCN 2017),

v no presentan dificultades para la cria y mantenimiento en laboratorio tanto en la fase larval como adulta (Kehr
1987, Kehr 1989, Ziegler y col. 2013),

v’ es una especie disponible y abundante durante todo el afio en diferentes estadios de vida (aunque fue mencionado
como una desventaja, esta caracteristica también representa una ventaja dado que con un buen disefio
experimental se puede evaluar diferencias en la susceptibilidad en sus poblaciones que podrian estar expuestas a
los estresores ambientales durante todo el afio en todas las etapas de su ciclo de vida) asi como también en
agroecosistemas (Sanchez y col. 2013, Agostini y col. 2016, Suérez y col. 2016),

v’ presentan respuesta en todos los puntos finales evaluados a diferentes niveles,

v"en general, es posible obtener muestras biologicas para evaluar diferentes puntos finales tanto en larvas (alcanzan
grandes tamafios) como adultos y
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v’ presentan un particular modo de vida (adheridas a la vegetacion) que permite evaluar una via alternativa de
exposicion a plaguicidas como el efecto del rociado directo a la fauna asociada a las plantas autoctonas, ruta de

exposicion escasamente estudiada en anuros.

En este contexto, B. pulchella ha sido ampliamente empleada en estudios ecotoxicoldgicos frente a la accidn de
diversos estresores como metales pesados y plaguicidas utilizando puntos finales letales y subletales a nivel de individuo,
bioquimico y citogenético (Natale y col 2000, Lajmanovich y col. 2005, Natale y col. 2006, Agostini y col. 2009, Agostini y
col. 2010, Junges y col. 2010, Peltzer y col. 2013a, Pérez-Iglesias y col. 2014, Ruiz de Arcaute y col. 2014). A pesar de
esta informacién, hasta el momento sélo existia un reporte sobre efectos adversos de herbicidas sobre la especie (Peltzer y
col. 2013) y ademés no se habia empleado su fase adulta para estudios ecotoxicoldgicos en laboratorio. En este sentido, el

presente trabajo de tesis aporta nueva informacion de base para utilizar a B. pulchella en futuras investigaciones.

Por otra parte, a partir de los estudios de campo y laboratorio realizados en L. latinasus se puede concluir que al
igual que B. pulchella, es una especie modelo de ambientes pampeanos Optima para estudios ecotoxicolégicos que
evallen las problematicas en estos ambientes. Si bien en esta especie las desventajas son que también presenta un
pequefio tamafio para la toma de muestras (es necesario sacrificar el animal para realizar los estudios a diferentes niveles),
que el nimero de huevos es relativamente bajo en cada desova (aproximadamente n = 400) en comparacion con el resto
de las especies pampeanas, que hasta el momento no se logr6 la reproduccion ex situ y que la informacién sobre la
biologia de la especie es escasa; L. latinasus presenta amplias ventajas como:

v’ ser la especie mas abundante en los ambientes pampeanos y en los agroecosistemas (Sanchez y col. 2013,

Maragno y col. 2013, Agostini y col. 2016, Guerra y Araoz 2016, Medina y col. 2016, Suarez y col. 2016),

v/ su maxima actividad en el afio (noviembre a febrero) se corresponde con la época de mayor aplicacién de
plaguicidas en los agroecosistemas pampeanos (Agostini y col. 2016, Suarez y col. 2016),
presentar un desarrollo larval en periodos de tiempo relativamente cortos (Basso y Kehr, 1991),
que sus poblaciones actualmente no estan en riesgo (Vaira 'y col. 2012, IUCN 2017),
no presentar dificultades para la cria y mantenimiento en laboratorio tanto en la fase larval como adulta,
en general responden en todos los puntos finales evaluados a diferentes niveles,

es posible obtener muestras bioldgicas para evaluar diferentes puntos finales tanto en larvas como adultos y

N NN NN

su particular modo de vida (viviendo en cuevas construidas en el suelo) permite evaluar una via de exposicion

alternativa como la escorrentia superficial que no es posible evaluar en otras especies de anuros.
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No obstante, a pesar de estas ventajas y de haber sido utilizada como la especie modelo en estudios sobre
agroecosistemas (Sanchez y col. 2013, Maragno y col. 2013, Agostini y col. 2016, Guerra y Araoz 2016, Medina y col.
2016, Suarez y col. 2016), L. latinasus ha sido empleada para un unico estudio ecotoxicoldgico en su fase adulta frente a la
accion del herbicida glifosato evaluando biomarcadores histoldgicos (Pérez-Iglesias y col. 2016). En este sentido, la
informacion de la presente Tesis Doctoral constituye en particular la primera evaluacidn ecotoxicologica en larvas de la
especie y en general el primer estudio utilizando puntos finales a diversos niveles de organizacion biologica sobre la

especie mas abundante de los ambientes pampeanos y de los agroecosistemas.

5.1.2 Evaluacion toxicoldgica de IMZT en larvas de las especies estudiadas

Los resultados obtenidos a partir de los valores de CL50 demostraron que IMZT produce efectos letales en las
larvas de anuros en un intervalo de concentraciones entre 0,50 y 1,49 mg/l en 9 especies pampeanas. Considerando los
valores de CL50, IMZT puede ser clasificado de moderada a elevada preocupacion ecotoxicol6gica para larvas de anuros
pampeanos segun la clasificacion propuesta por la U.S. EPA 'y ASTM (Smrchek y col. 1993, Wagner y col. 1995) y como
compuesto toxico (Categoria Il) a muy toxico (Categoria 1) si consideramos los criterios de la ONU (2011) y la UE
(Mazzatorta y col. 2002), para las especies de anuros pampeanas estudiadas. En particular, en larvas de B. pulchella,
reviste la categoria de moderada preocupacion ecotoxicolégica segun U.S. EPA 'y ASTM (Smrchek y col. 1993, Wagner y
col. 1995) y queda enmarcado en la categoria de compuesto toxico para organismos acuaticos (Categoria Il) segun los
criterios de la ONU (2011) y la clasificacion propuesta por la UE (Mazzatorta y col. 2002). En el caso de L. latinasus el
herbicida deberia ser considerado como compuesto de elevada preocupacién toxicolégica segin U.S. EPA; mientras que
seria clasificado como compuesto muy toxico para organismos acuaticos (Categoria ) segun los criterios de la ONU (2011)
y la clasificacion propuesta por la UE (Mazzatorta y col. 2002).

Los resultados obtenidos en este estudio revelaron que la CL50 para larvas de B. pulchella es igual a 1,55 mg/l de
IMZT tanto a 24 h como a 96 h. Si consideramos los estudios ecotoxicolégicos previos que han utilizado larvas de B.
pulchella se puede observar que los valores de CL50geh fueron de 29,60 mg/l luego de la exposicion Cr (VI) (Natale y col.
2006), 0,47 mg/l para el insecticida cipermetrina en su forma pura 0 0,175 mg/l para el formulado comercial de cipermetrina
(Agostini y col. 2010) y 0,00013 mg/l para la formulacion comercial de endosulfan (Agostini y col. 2009). Recientemente se
determin6 que para larvas de B. pulchella los valores de CL50gsn para el insecticida imidacloprid, en su forma pura y en el
formulado comercial Glacoxan Imida, son equivalentes a 84,91 y 52,62 mgl/l, respectivamente (Pérez-Iglesias y col. 2014,
Ruiz de Arcaute y col. 2014). Sumado a esto, se report6 un valor de CL504g de 21,47 mg/l por la exposicion de larvas de la
especie al herbicida glufosinato de amonio (Peltzer y col. 2013a). De acuerdo a esta informacion ecotoxicologica
disponible, al comparar los valores de CL50, se puede determinar con suficiente evidencia que esta especie resulto
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aproximadamente 11.923; 8,9 y 3,3 veces menos sensible a IMZT que a los plaguicidas endosulfan, cipermetrina en
formulado comercial y cipermetrina pura, respectivamente. Por otro lado, B. pulchella resulté aproximadamente 17,72; 19,1;
33,9y 54,77 veces mas sensible a IMZT que a los estresores ambientales como glufosinato de amonio, Cr (VI), Glacoxan
Imida e imidacloprid puro, respectivamente. Por otro lado, como fuera mencionado anteriormente, hasta el momento no
existen registros en la literatura de efectos letales en larvas de L. latinasus por lo que este trabajo constituye el primer
estudio ecotoxicologico y la primer evidencia de efectos letales en larvas de esta especie por exposicidn a un plaguicida.

Al comparar las dos especies utilizadas como modelo de estudio ecotoxicolégico, los resultados estadisticos
revelaron que B. pulchella resultd menos sensible que L. latinasus a IMZT. Posteriormente, estos resultados fueron
constatados al obtener la curva SSD. Esta sensibilidad diferencial exhibida entre especies puede deberse a diferencias
particulares en las tasas de desarrollo y crecimiento larval de una especie donde estan implicados diferentes mecanismos
bioquimicos y celulares de respuesta a estresores ambientales como los plaguicidas (Ferrari y col. 2008). A modo de
ejemplo, en nuestro estudio comprobamos que cuando B. pulchella fue expuesta a una concentracion de IMZT equivalente
al 25% de la CL50gsh luego de 48 h respondieron los biomarcadores enzimaticos CAT (sugiriendo en este caso que esta
enzima tiene un importante rol como principal via contra el estrés oxidativo) y AChE; mientras que en L. latinasus fue GST
el biomarcador bioquimico GST que primero respondid, en iguales condiciones de exposicion. No obstante, no se puede
descartar la posibilidad de que la diferencia intraespecifica observada en la sensibilidad a IMZT se deba a las diferentes
historias de vida de cada especie y diferente adaptacion a los ambientes perturbados como los agroecosistemas, como han
sugerido diferentes autores como Hammond y col. (2012), Jones y col. (2009) y Suarez y col. (2016).

Por otra parte, si nos enfocamos en el andlisis de la diferencia en la variacién de la susceptibilidad intraespecifica
entre estadios larvales de L. latinasus, podemos observar que el GS37 resultd significativamente mas sensible que el
(GS25. Si bien no existe un clara explicacion frente a estos resultados, cabe destacar que Harris y col. (2000) encontraron
resultados similares en larvas de Anaxyrus americanus y Lithobates pipiens. En ese estudio, las larvas de las especies
mencionadas fueron mas sensibles en estadios de desarrollo mas avanzados al ser expuestos a los insecticidas
endosulfan y mancozeb. Sumado a esto, Sanders y col. (1970) encuentran resultados similares en larvas de A. woodhousii
expuestas al insecticida DDT. En este caso, demuestran que las larvas que alcanzaban estadios de desarrollo mas
avanzados y cercanos a la metamorfosis eran mas sensibles al plaguicida que las larvas en GS25. En este contexto, los
investigadores sugieren que una posible explicacién a este fenémeno puede estar relacionada con procesos fisiologicos
que ocurren en estadios de desarrollo cercanos a la metamorfosis (Sanders 1970, Harris y col. 2000). Sin embargo, seria
importante generar nuevas investigaciones que busquen responder estas preguntas.

Finalmente, cabe destacar que en este trabajo fue utilizado el formulado comercial Pivot® H que contiene sélo
10,59% del ingrediente activo de IMZT. Con respecto a esto, hace unas décadas la U.S. EPA (1982) remarcéd que la
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toxicidad aguda de un ingrediente activo puede ser diferente a la toxicidad de un formulado comercial que contiene ese
ingrediente activo. En esa misma linea, diversas investigaciones en anuros han demostrado que las formulaciones
comerciales pueden inducir efectos letales y subletales independientemente del ingrediente activo que las compone (Mann
y Bidwell 1999, Brihl y col. 2013, Nikoloff y col. 2013, 2014b, Pérez-Iglesias y col. 2014, Ruiz de Arcaute y col. 2014, Bach
y col., 2016). A pesar de esto, en el formulado comercial Pivot® H utilizado en este estudio no fue posible determinar los
compuestos aditivos presentes la formulacién mencionada. Esta situacidn particular se debe a que actualmente en nuestro
pais los excipientes o compuestos aditivos presentes en las formulaciones pueden mantenerse como un “secreto
comercial” motivo por el cuél no es obligacion que figuren en la hoja informativa (0 membrete) del plaguicida. No obstante,
es necesario realizar mas estudios que intenten dilucidar si la elevada toxicidad detectada en este trabajo por Pivot® H en

las especies estudiadas es atribuible a IMZT o la presencia de otros xenobidticos dentro de la formulacién comercial.

5.1.3. Efectos de IMZT a nivel citogenético en larvas y adultos de las especies estudiadas

5.1.3.1 Efectos agudos

Los biomarcadores citogenéticos mostraron respuestas en ambos tiempos evaluados para las especies estudiadas
luego de la exposicion a IMZT en concentraciones subletales en larvas y en los escenarios de posible exposicién en
adultos.

En particular, los resultados demostraron que IMZT induce un incremento en la frecuencia de MNs a las 48 h en
larvas de B. pulchella expuestas a la mayor concentracion subletal ensayada equivalente a 1,17 mg/l de IMZT; mientras
que a las 96 h IMZT indujo genotoxicidad por aumento en la frecuencia de MNs a todas las concentraciones subletales
ensayadas, intervalo correspondiente a 0,39 hasta 1,17 mg/l. De acuerdo con esto, los resultados podrian indicar que por
debajo de 1,17 mg/l de IMZT el herbicida no es capaz de inducir dafio genético luego de 48 h utilizando la técnica de MNs.
De cualquier manera, fueron necesarios mayores tiempos de exposicién a IMZT para la formacién de MNs en larvas de la
especie independientemente de la concentracion y esta situacion particular permitié que los eritrocitos circulantes alcancen
la primera division celular mitética luego de 96 h. Los resultados de este trabajo también destacan que en esta especie los
valores correspondientes a la frecuencia de MNs en larvas expuestas durante 48 h a 1,17 mg/l de IMZT son mayores que
los inducidos por IMZT en todas las concentraciones subletales luego de 96 h. Esta situacion particular tiene una posible
explicacion que puede estar relacionada con que la citotoxicidad de IMZT en eritrocitos conlleva a una muerte celular
selectiva inducida por el propio herbicida lo que resulta en una proporcion reducida de eritrocitos capaces de alcanzar la
mitosis después de las 96 h de exposicién. Por otra parte, a partir de los estudios realizados fue posible corroborar que
independientemente de la duracion del bioensayo, la exposicion aguda a IMZT en un intervalo de concentraciones entre
0,39 y 1,17 mg/l incrementa la frecuencia de lesiones primarias de ADN estimadas por el EC, resultado marcadamente
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diferente a lo observado con el ensayo de MNs. Una posible explicacion a esta observacion puede estar relacionada con el
diferente estado celular de las células diana que son consideradas para el anélisis de cada biomarcador. Especificamente,
el dafio en el ADN en el ensayo cometa es estimado en una poblacién celular sanguinea heterogénea mientras que para el
ensayo de MNs las lesiones en el ADN son determinadas sobre eritrocitos proliferantes con lesiones que han pasado por al
menos un ciclo celular mitético por lo cual es muy probable el hecho de que la evaluacion a 48 h resulte un tiempo
demasiado corto para permitir la division celular de las células sanguineas y por lo tanto detectar la manifestacion del dafio
existente mediante esta técnica (He y col. 2000). Otro aspecto importante a remarcar es que IMZT fue capaz de inducir
anormalidades nucleares ademas de MNs en larvas de B. pulchella en el intervalo de concentraciones subletales
evaluadas. En este sentido, los reportes previos han demostrado que estas anormalidades nucleares como por ejemplo
BNs y NLs pueden ser utilizados como buenos indicadores de dafio genético (Cavas y Ergene-Gdziikara 2005, Ruiz de
Arcaute y col. 2014) y en ese caso nuestros resultados soportan esa idea a partir de los efectos observados.

En el caso de la exposicion de IMZT en adultos de B. pulchella, los resultados demostraron que la exposicién en
los diferentes escenarios considerados puede producir dafio citogenético. Especificamente, se observd un aumento de
MNs y del dafio en ADN para todos los posibles escenarios de exposicion planteados. Siendo este el primer estudio
ecotoxicolégico de este tipo para la especie, es importante considerar que ambos biomarcadores citogenéticos son
herramientas Utiles para ser utilizadas en estudios de monitoreo ambiental en los cuales estas ranas estarian expuestas a
los estresores ambientales y ademas que los modos de exposicion considerados en este trabajo son Utiles para realizar
evaluaciones mas realistas sobre la forma en que los plaguicidas ingresan y actian sobre los anfibios.

En el caso de los estudios citogenéticos en larvas de L. latinasus los biomarcadores genéticos también mostraron
respuestas luego de la exposicion subletal a IMZT para ambos tiempos evaluados. Los resultados demostraron que IMZT
induce un incremento significativo en la frecuencia de MNs en eritrocitos de la especie luego de 48 y 96 h en la mayor
concentracion subletal evaluada correspondiente a 0,22 mg/l. A su vez, el herbicida IMZT también indujo anormalidades
nucleares tales como NLs, BLs, HNs y EPs en los eritrocitos de las larvas de L. latinasus para ambos tiempos evaluados.
Estos son congruentes con los obtenidos en larvas de B. pulchella. El aumento significativo de EPs en larvas podria estar
representando un mecanismo particular de esta especie para aumentar la eficiencia del transporte de oxigeno logrando
mejorar la relacion superficie / volumen celular y esta situacion puede darse en condiciones de contaminacion del agua por
ejemplo por residuos de plaguicidas (Barni y col. 2007). Esta explicacion cobra mayor relevancia si consideramos que las
larvas de L. latinasus pueden pasar parte de su desarrollo en ambientes donde el agua tiene bajas concentraciones de
oxigeno. No obstante, seria de gran importancia ecoldgica realizar nuevos estudios que intenten resolver los interrogantes

sobre las diferentes respuestas fisioldgicas a plaguicidas en especies de anuros que tienen diversos modos de vida.

172



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

Evaluando el biomarcador citogenético del EC, los estudios revelaron que independientemente de la duracion del
bioensayo agudo el herbicida estudiado induce un aumento significativo de las lesiones primarias en el ADN de larvas de L.
latinasus, resultados diferentes a los observados luego del ensayo de MNs pero consistentes con lo encontrado para larvas
de B. pulchella al analizar los mismos biomarcadores.

Respecto a los adultos de L. latinasus, se detectd un aumento significativo de dafio citogenético en la situacion
propuesta de escorrentia superficial (S1) y la especie presento efectos mas severos (dafios a nivel bioquimico, histoldgico
e individual) en la peor situacion de exposicidén considerada, la exposicion directa o S3. En este caso particular, podemos
entender que el biomarcador citogenético evaluado en esta oportunidad (MNs) se presenta como una sefial de alerta,
respondiendo en situaciones de bajas concentraciones, antes de que ocurran dafios irreversibles a niveles de organizacion
superior. Sumado a esto, si se considera el particular modo de vida de esta especie, podemos entender que los MNs en
este caso serian una herramienta valida a utilizar en monitoreos con L. latinasus dado que un evento de escorrentia
superficial es la situacién de exposicion mas probable de ocurrir cuando se reproducen o cuando dejan sus huevos y larvas
en cuevas que se inundan luego de eventos de escorrentia por intensas lluvias.

Cabe destacar que los estudios in situ e in vivo utilizando a B. pulchella y L. latinasus como especies modelo para
evaluar efectos citogenéticos son escasos. En particular, Lajmanovich y col. (2005) emplearon larvas de B. pulchella para
evaluar la induccion de MNs por el insecticida endosulfan. Posteriormente, en estudios propios evaluamos el efecto de
imidacloprid en su formulacién comercial y el compuesto activo utilizando ambos biomarcadores (MNs y EC) en larvas de la
especie. No obstante, en adultos de B. pulchella ain no hay reportes de estudios experimentales empleando
biomarcadores citogenéticos aunque algunos investigadores han utilizado la especie en su fase adulta para evaluar efectos
citogenéticos utilizando el ensayo de MNs en individuos que habitan agroecosistemas (Brodeur y col. 2012). En el caso de
L. latinasus, la situacién es completamente diferente dado que no hay reportes en la actualidad de haber sido utilizada
como especie modelo en estudios citogenéticos en su fase larval. En cuanto a la fase adulta, solo se tiene registro de
exposicion experimental en esta especie al herbicida glifosato utilizando como exposicion la inyeccion intraperitoneal y
evaluando la respuesta al plaguicida mediante el ensayo de MNs (Pérez-Iglesias y col. 2016). En este sentido, el presente
trabajo no sélo corrobora la utilidad de estos biomarcadores genéticos sino que ademas constituye el primer estudio
ecotoxicolégico empleando larvas de la especie evaluando la técnica del EC como biomarcador luego de una exposicidn
experimental a un plaguicida.

De cualquier manera, se debe resaltar que IMZT produce dafios citogenéticos en larvas y adultos de ambas
especies. En este sentido, es importante destacar que se ha propuesto que la inestabilidad gendmica juega un rol
fundamental en la disminucion del estado de salud o bienestar en las poblaciones de vertebrados acuaticos porque cuando
ocurre un dafo en el ADN, ya sea por aumento de MNs, alteraciones nucleares o dafio directo en el ADN, esta situacion
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puede terminar con la muerte celular y conducir a situaciones fisiopatoldgicas severas que incrementan el estrés fisioldgico
(Barni y col. 2007, Cavas y Ergene-Gozukara 2003, 2005, Jha 2008). No obstante, otro escenario puede ocurrir si las
células dafiadas sobreviven. En este caso, las células dafiadas que no son reparadas o que han pasado por una
reparacion deficiente también tendran efectos adversos inmediatos sobre el bienestar y la salud de estos organismos lo
que puede finalmente resultar en disminucion de la supervivencia y efectos poblacionales a largo plazo (Barni y col. 2007,
Jha 2008). Por ofra parte, cabe destacar que el EC se ha convertido en una valiosa herramienta como biomarcador en
anfibios para evaluar directamente areas contaminadas (ensayo in situ) (Burlibasa y Gavrila 2011; Maselli y col. 2010) asi
como para conocer los efectos de uno o varios estresores ambientales luego de una aplicacion directa o indirecta (ensayo
in vivo) (Mouchet y col. 2007, Nikoloff y col. 2014, Pérez-Iglesias y col. 2014). Finalmente, este estudio sostiene la idea de
que el ensayo cometa o EC es un método altamente sensible para detectar dafio en el ADN inducido por los estresores

ambientales tanto en larvas de ambas especies como en adultos de B. pulchella.

5.1.3.2 Efectos crénicos en larvas

El presente estudio corrobora que IMZT es capaz de inducir efectos adversos a nivel de individuo y citogenético
luego de una exposicion cronica a una concentracion subletal del herbicida. Cabe destacar que varios estudios han
corroborado que la exposicion cronica de larvas de anfibios a plaguicidas afecta la metamorfosis, la masa corporal,
aumenta la presencia de anormalidades morfologicas, entre otros efectos a nivel de individuo. En particular, muchos
estudios han demostrado efectos adversos a nivel de individuo producidos por herbicidas como atrazina (Rohry col. 2003,
Freeman y Rayburn 2005, Williams y Semlitsch 2010), butaclor (Liu y col. 2011), cicloxidim (Wagner y col. 2015), glifosato
(Howe y col. 2004, Williams y Semlitsch 2010, Navarro-Martin y col. 2014) y metaloclor (Williams y Semlitsch 2010); de
insecticidas como basudin (Ezemonye e lichie 2007), carbaril (Bridges 2000, Rohr y col. 2003), cipermetrina (Greulich y
Pflugmacher 2003) o permetrinas (Berril y col. 1993), clorpirifos (Bernab6 y col. 2011), endosulfan (Rohr y col. 2003,
Brunelli y col. 2009, Denoel y col. 2012, Lavorato y col. 2013) e imidacloprid (Robinson y col. 2017); o inclusive de
fungicidas como pirimetanil y tebuconazol (Bernabd y col. 2016). En general, estos estudios remarcan que los
biomarcadores individuales se encuentran afectados debido a la presencia de estresores ambientales que conducen a una
reasignacion de energia para la activacion y el mantenimiento de los mecanismos de detoxificacion y dicha situacion limita
los recursos para el crecimiento y el desarrollo 6ptimo de los renacuajos (Bernabd y col. 2016). Por otra parte, Bernab6 y
col. (2016) en estudios crénicos realizados sobre otra especie de hylido han remarcado que una posible explicacién para el
retraso observado en la metamorfosis podria ser que principalmente la produccion y la funcion de la hormona tiroidea se
vea interrumpida por la accion de los estresores ambientales y esta situacion esta acompafiada por efectos adversos que
pueden ocurrir en uno o varios tejidos diana. Sin embargo, es importante destacar que los resultados de este estudio
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respaldan la hipétesis que explica que los procesos de desarrollo y las trayectorias de crecimiento en larvas de anuros
estan condicionados por la exposicion a diferentes estresores ambientales presentes en los ambientes donde estos
organismos viven y esta situacion puede dar lugar a una menor probabilidad de supervivencia para las larvas (Bernab6 y
col. 2016). A pesar de esto, son necesarios mas estudios que intenten responder estas preguntas.

No obstante, los estudios previamente mencionados demuestran efectos adversos irreversibles a nivel individual
por la exposicidn cronica a concentraciones subletales de plaguicidas, lo cual no permite que estos puntos finales
(evaluacion de efectos morfoldgicos, de crecimiento o desarrollo) sean utilizados como sefiales tempranas en escenarios
donde el ingreso de los contaminantes ambientales a los cuerpos de agua es constante. Considerando este escenario, los
resultados observados en este estudio al evaluar los biomarcadores citogenéticos demuestran su importancia para este
tipo de estudios de toxicidad crénica dado que detectan efectos adversos en etapas tempranas. Por ejemplo, en este
estudio a los 28 dias comienzan a evidenciarse efectos adversos citogenéticos tanto por la técnica de MNs como por el EC;
mientras que los efectos en la metamorfosis a nivel de individuo se detectan recién luego del dia 42. Por otra parte, en los
biomarcadores a nivel de organismo se detectaron diferencias significativas respecto del grupo control para la condicion
corporal desde el primer dia de sacrificio evaluado (dia 28) pero dichas diferencias no se detectan hacia el final del
bioensayo (dia 42) ya que los individuos que alcanzan la metamorfosis invierten su energia en este proceso lo que
desencadena gran pérdida de masa y energia (Howe y col. 2004, Brunelli y col. 2009, Bernabd y col. 2011, Bernabd y col.
2016). En este sentido, es relevante considerar estos cambios en anfibios y sacrificios en diferentes tiempos de la
exposicion al momento de realizar bioensayos de toxicidad créonica dado que podrian enmascararse resultados importantes
u obtener resultados inconsistentes no solo al evaluar los biomarcadores a nivel de organismo sino también en otros
niveles como histoldgico, bioquimico y citogenético que pueden verse alterados por la metamorfosis.

Finalmente, se puede afirmar a partir de estos estudios que los biomarcadores citogenéticos cumplen con las
condiciones de ser herramientas que detectan efectos antes que el dafio sea irreversible. De cualquier manera, a pesar de
la importancia de utilizar los biomarcadores citogenéticos para estudios de gran relevancia ambiental, en la actualidad la
informacion de este tipo es escasa y fragmentada, existiendo sélo algunos reportes que mencionan la utilizacién de
biomarcadores citogenéticos en bioensayos crdnicos (Freeman y Rayburn 2005, Fernando y col. 2016). En este sentido, se
considera necesario a partir de este trabajo realizar nuevas investigaciones que consideren escenarios de exposicidn mas
realistas (como evaluaciones de situaciones cronicas que ocurren frecuentemente) donde se ponga a prueba la respuesta

de una bateria de biomarcadores a diferentes niveles y que consideren los estadios de desarrollo larval.
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5.1.3.3 Evaluacion del daio oxidativo en larvas

En general, pocos autores han intentado responder el tipo de dafio genético que producen los plaguicidas sobre la
molécula de ADN de vertebrados acuaticos (Guilherme y col. 2012, Lajmanovich y col. 2015) y en muchos casos donde se
ha investigado el efecto 0 modo de accién tdxica de los plaguicidas esta pregunta sigue sin ser respondida. En este
estudio, con el fin de elucidar un posible mecanismo sobre como IMZT induce dafio en el ADN, fueron empleadas las
enzimas de restriccion Endo Il y Fpg que en combinacion con el EC permiten revelar la presencia de pirimidinas y purinas
oxidadas, respectivamente. Los resultados actuales de este trabajo demostraron claramente que la exposicion a 0,39 mg/l
de IMZT no sélo es capaz de inducir dafio en el ADN de células sanguineas circulantes de las larvas de B. pulchella sino

que parte de ese dafio se produce por oxidacién de purinas.

Este tipo de evaluaciones sobre el dafio oxidativo del ADN se puede utilizar para evaluar el potencial genotoxico-
carcinogénico de los estresores ambientales. A su vez, esta evaluacidn directa del dafio oxidativo puede proporcionar
informacién importante sobre los efectos moleculares del estrés oxidativo en el ADN inducido por plaguicidas (Collins y col.
1996). Es importante destacar que los métodos empleados actualmente para medir el dafio oxidativo en el ADN, distintos al
EC con enzimas de restriccion, tienen ciertas limitaciones como ser ensayos semi-cuantitativos lo que puede producir
resultados engafiosos (Halliwell 2000, Collins 2004, Gedik y Collins 2005). Por el contrario, el EC modificado es uno de los
métodos mas prometedores para detectar el potencial genotoxico de los xenobidticos al ser una técnica simple, rapida,
especifica y sensible. Otro beneficio del EC modificado es que requiere muestras pequefias y puede cuantificar
directamente la cantidad de dafio oxidativo en el ADN (Tice y col. 2000, Collins 2004). Ademas, las endonucleasas
especificas de las lesiones en el ADN, como Fpg o Endo lll, pueden reconocer especificamente que bases han sido
dafiadas por oxidacion lo que brinda una mejor informacién sobre el modo de accién del plaguicida o estresor ambiental
(Collins 2004, Smith y col. 2006, Collins y Azqueta 2012). En este sentido, se puede enfatizar la importancia de utilizar la
técnica del EC modificada para evaluar el dafio oxidativo en el ADN de los anfibios como consecuencia de la exposicion a
plaguicidas. Este estudio ademas revela que el tratamiento con los buffers de incubacién para Endo lll y Fpg induce un
aumento en la frecuencia del dafio del ADN. Esta observacion concuerda con reportes previos que indican la capacidad de
estos buffer enzimaticos para inducir lesiones en el ADN celular lo que conlleva a un aumento de dafio de los nucleoides
(Collins y Azqueta 2012, Soloneski y col. 2016, 2017).

Especificamente, nuestros resultados utilizando el EC modificado indican que Fpg resulté ser altamente sensible y
eficaz en la deteccion de dafio oxidativo en el ADN inducido en bases puricas por la formulacion de IMZT (Pivot® H) en el
ADN de las células sanguineas circulantes de las larvas de B. pulchella, pero no sucedié lo mismo cuando se utilizé Endo
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Il debido a que esta enzima no detectd dafios oxidativos en bases pirimidinicas por accion del herbicida. Segun la
literatura, hasta el momento sélo Calevro y col. (1998) han analizado en ensayos con anfibios el grado de dafio oxidativo
del ADN empleando el EC modificado con Fpg, utilizando cultivos de células cerebrales primarias del triton Pleurodeles
waltl expuestos al cadmio (Il). Estos autores determinaron que el cadmio (Il) no es capaz de inducir dafio oxidativo en el
ADN de las células del cerebro de las larvas; sin embargo, demuestran que este metal tiene la capacidad de generar
roturas de la cadena de ADN e interferir con la reparacion del dafio oxidativo inducido por xenobidticos (Calevro y col
1998). No obstante, hasta el momento, los resultados de este trabajo representan la primera evidencia de dafio oxidativo
del ADN causado por la exposicién a un plaguicida utilizando el EC modificado con enzimas de restriccion no sélo en una
especie Neotropical como B. pulchella sino que también para todos los anfibios a nivel mundial. Como sefialéd Collins
(2004), es importante incluir esta técnica del EC modificado en especies bioindicadoras para evaluar posibles efectos

genotoxicos en situaciones de contaminacién ambiental.

Finalmente, nuestras observaciones corroboran que el formulado comercial Pivot® H que contiene IMZT induce
efectos genotdxicos (USEPA 1989, Liman y col. 2015) y actia como un agente oxidante en organismos no diana, como

también fue sugerido por Moraes y col. (2011).
5.1.3.4 Recuperacion del dafo genético

Los resultados de este bioensayo demostraron que la exposicion aguda de larvas de B. pulchella durante 96 h a
IMZT induce un incremento significativo de MNs, HNs y Buds asi como también lesiones en el ADN. De cualquier manera,
se observé que luego de transcurridos 7 dias en la fase de post-exposicion las larvas de B. pulchella recuperan sus niveles
basales de MNs, HNs, Buds y frecuencias de células no dafiadas. Estos resultados son consistentes con otros estudios
realizados en larvas de anuros de la rana africana X. laevis en los cuales se ha reportado la recuperacion luego del dafio
genético inducido por estresores ambientales como hidrocarburos o cadmio (Morse y col. 1996, Mouchet y col. 2015).
Sumado a esto, estudios con resultados similares se han realizado con especies de invertebrados y vertebrados acuaticos
luego de la exposicion a diferentes estresores ambientales tales como benzo[a]pireno y cadmio en el mejillén cebra
Dreissena polymorpha (Michel y Vincent-Hubert 2015), hidrocarburos aromaticos policiclicos en el rodaballo Scophthalmus
maximus y el lenguado comUn Solea solea (Wessel y col. 2010, Di-Lacoste y col. 2013), mezclas de retardantes de llama
en el pez gordo Pimephales promelas (Bearr y col. 2010), los herbicidas glifosato y triclopir sobre la anguila europea
Anguilla anguilla (Guilherme 'y col. 2014, Marques y col. 2014), clotrimazol en la carpa comun C. carpio (Corcoran y col.

s

organofosforado en el rohu Labeo rohita (Mohanty y col. 2011) o inclusive cianotoxinas en la tilapia del Nilo Oreochromis
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niloticus (Guzméan-Guillén y col. 2014). Ademas, se ha observado también que las ratas Wistar recuperan sus valores
basales de parametros citogenéticos luego de la genotoxicidad ejercida por etil-carbamatos (Prado-Ochoa y col. 2016).

Los estudios previos evaluando las capacidades de recuperacion han mostrado que el tiempo para recuperar los
niveles basales de los parametros citogenéticos luego de que un dafio genético ocurrio puede variar ampliamente
dependiendo de la especie. Por ejemplo, en peces se han reportado que periodos cortos de 72 h (Mohanty y col. 2011),
mientras que en anfibios los periodos de recuperacion pueden alcanzar hasta 14 dias (Mouchet y col. 2015) y en ratas son
mayores a 21 dias (Prado-Ochoa y col. 2016). De acuerdo con Mohanty y col. (2011), la explicaciéon del proceso de
recuperacion esta asociada con una pérdida selectiva de células dafiadas y el inicio de los procesos de reparacion. A modo
de breve explicacion, al actuar ambos mecanismos de reparacién pueden revertir el dafio primario al ADN pero no la
presencia de células con MNs, ya que estas desaparecerian por renovacion celular o por el proceso de aceleracion de la
eritropoyesis que genera un efecto "de dilucién” sobre la frecuencia de MNs. En este sentido, varios autores han sugerido
que la recuperacién rapida del dafio genético inducido por los plaguicidas esta relacionada con el inicio de procesos de
reparacion con escision de bases y/o de nucledtidos en el ADN y estos sistemas de reparacidén a su vez involucran
enzimas de reparacion que actuan tanto en invertebrados acuaticos como vertebrados (Mohanty y col. 2011, Guilherme y
col. 2014, Michel y Vincent-Hubert 2015, Mouchet y col. 2015). De cualquier manera, como fue mencionado previamente,
la recuperacion del dafio genético puede estar asociada con un proceso de detoxificacion y renovacion de células dafiadas
que ocurre en érganos hematopoyéticos (Mohanty y col. 2011, Kaur y Dua 2016, Pérez-Iglesias y col. 2016).

De manera similar a lo observado con los MNs y anormalidades nucleares en eritrocitos, para este tiempo de
sacrificio (7 dias en fase de post-exposicion), no hubieron variaciones en la frecuencia de los diferentes tipos de nucleoides
respecto del grupo control, independientemente del grado de dafio que presentaban las larvas durante la fase de
exposicion a IMZT. Por otra parte, se observd la persistencia de eritrocitos dafiados con elevada frecuencia de MNs en
aquellas larvas expuestas a CP (control positivo) solo luego de 7 dias en la fase de post-exposicion, aunque esta situacion
no ocurrid en los dias posteriores. Aunque pueda ser especulativo, es posible imaginar una explicacion para nuestros
hallazgos en B. pulchella. Hace afios, Mohanty y col. (2011) sugirieron que la etapa anterior a la apoptosis puede estar
dada por la presencia de nucleoides altamente dafiados (nucleoides tipo lll y IV) durante los periodos iniciales de
exposicion a los plaguicidas y conforme pasa el tiempo ocurre la eliminacion de células muertas por apoptosis lo que
conduce a un mayor tiempo de recuperacion. En ese sentido, por los resultados obtenidos no podemos descartar esta
posibilidad. Desafortunadamente, en nuestros estudios no incluimos estimaciones sobre frecuencia de las células
apoptoticas; por lo tanto, futuros trabajos deberian focalizarse en resolver estas posibles conexiones con el fin de ayudar a

entender los mecanismos que subyacen en la recuperacion no sélo de anfibios sino de vertebrados en general.
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Si ponemos el enfoque sobre los efectos registrados a nivel individual en la fase de post-exposicion del
experimento, se encontrd que las larvas retienen durante esta fase las anormalidades morfoldgicas correspondientes a la
pérdida de queratodontes observadas al final de la fase de exposicién aguda independientemente del tiempo evaluado. En
contraste, las alteraciones a nivel de individuo registradas, como el retraso en el estadio de desarrollo y la presencia de
anormalidades axiales, fueron observadas solo durante la fase de post-exposicién en larvas previamente expuestas a IMZT
y colocadas durante 14 dias en agua de bioensayo sin herbicida. En concordancia con estos resultados, varios autores han
demostrado que los efectos adversos a nivel de individuo observados a partir de la fase de post-exposicién pueden
deberse a la bioacumulacion de los plaguicidas en los tejidos de los renacuajos (Bernabd y col. 2013, Vogiatzis y
Loumbourdis 1997). Sumado a esto, la ausencia de alteraciones significativas en la fase de desarrollo durante la fase de
exposicion podria estar relacionada con la utilizacion de una baja concentracién del estresor ambiental y en un corto tiempo
de exposicidn, tal como han sugerido Bulaeva y col. (2015) en larvas de la rana de madera Lithobates sylvaticus expuestas
al perclorato de sodio. De cualquier manera, se ha reportado que aunque las larvas de anuros sean transferidas a sitios
con agua libre de contaminantes luego de una exposicién aguda a plaguicidas, éstas pueden retener las anormalidades
morfol6gicas resultantes de la exposicion aguda asi como también puede verse afectado el estadio de desarrollo cercano
al climax metamérfico (Bernabo y col. 2013, Bulaeva y col. 2015).

Es importante remarcar que los efectos subletales inducidos por los estresores ambientales a nivel de individuo
pueden llevar a grandes consecuencias a nivel poblacional. En este punto, algunos investigadores han sugerido que las
anormalidades morfoldgicas inducidas por los plaguicidas pueden resultar en una mayor dificultad de las larvas para
escapar a los predadores y entonces estos organismos se veran forzados a invertir mas energia para la adquisiciéon de
alimento o también podrian estar imposibilitados de forrajear. Esta situacion afectara el desarrollo y crecimiento y
consecuentemente se produciran efectos adversos sobre el bienestar o fitness de las larvas y posiblemente sobre las
poblaciones de anfibios que habitan agroecosistemas (Bernabo y col. 2013, Bach y col. 2016). Ademas de esto, a partir de
las observaciones realizadas por Xu y Huang (2017), quienes recientemente analizaron los efectos de los enantiomeros de
o-cipermetrina sobre el crecimiento y los parametros bioquimicos asociado a la bioacumulacion en larvas de Rana
nigromaculata, se ha propuesto que la inhibicién en el crecimiento de larvas de anuros a bajas concentraciones del
plaguicida sea utilizada como un biomarcador de toxicidad valido y sensible para evaluar efectos en el desarrollo. Mouchet
y col. (2015) sugieren que la etapa de desarrollo larval que precede a la metamorfosis es muy importante porque durante
esta etapa hay elevados niveles de actividad metabdlica que permite la recuperacion rapida luego un dafio citogenético. En
ese sentido, se resalta la importancia de considerar para futuros estudios ecotoxicoldgicos todas las fases del desarrollo en
los anuros. Los datos obtenidos del ensayo de recuperacion en este trabajo de tesis respaldan este concepto ya que los
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renacuajos expuestos de B. pulchella recuperaron valores basales de los biomarcadores empleados para genotoxicidad
luego de la primera semana en fase de recuperacion.

Finalmente, se sugiere que el disefio experimental utilizado en este trabajo sea considerado para futuras
investigaciones en las cuales se evallen las capacidades de recuperacion de los anfibios luego de la exposicion a un
estresor ambiental ya que este bioensayo no so6lo considera un periodo que cubre completamente la etapa de
detoxificacion sino que también contempla el ciclo de desarrollo larval en su totalidad. No obstante, a partir de estudios
previos realizados en la carpa comln C. carpio se conoce que los residuos del herbicida IMZT pueden persistir hasta
periodos de 10 a 35 dias en los tejidos de los peces, tiempo en el cual aun se detectan efectos en la actividad enzimatica y
se determind que esta respuesta fisioldgica estaba asociada a mecanismos de supervivencia en estos organismos (Moraes
y col. 2011). En este contexto, este tipo de bioensayos deben llevarse a cabo en conjunto con investigaciones que intenten
conectar la bioacumulacion de los plaguicidas en los tejidos y la posterior depuracién, la actividad de las enzimas
involucradas en la depuracién y reparacion y los procesos de eritrocateresis involucrados en estas respuestas, lo cual
ayudara a entender de mejor manera la capacidad de recuperacion o resiliencia de los vertebrados acuaticos como los
anfibios luego de un evento de exposiciéon aguda a contaminantes y también el modo de accién y los efectos de los

estresores ambientales a niveles superiores de organizacion.

5.1.4. Interpretacion sobre los efectos subletales de IMZT en larvas y adultos de las especies estudiadas

5.1.4.1 Sobre los efectos subletales a nivel bioquimico

En cuanto a las respuestas bioquimicas observadas en larvas y adultos luego de la exposicion a IMZT, los
resultados de este estudio demuestran que IMZT produce estrés oxidativo corroborado por el incremento en la actividad de
CAT en larvas de B. pulchella 'y GST en larvas de L. latinasus asi como también produce alteraciones en la actividad
control de CAT y GST en adultos de ambas especies. Sumado a esto, IMZT también es capaz de inducir alteraciones en la
actividad de AChE en larvas de B. pulchella y en adultos de ambas especies. En este sentido, en total acuerdo con las
investigaciones realizadas en peces por Pasha y Singh (2005), Moraes y col. (2011) y Pasha (2013), quienes reportan que
IMZT altera las mismas enzimas, los resultados de este trabajo pueden indicar que IMZT causaria un aumento de las ROS
(ya sea durante su metabolismo o por su mecanismo de accién) y ademas produce alteraciones en las funciones normales
de las colinesterasas o el sistema colinérgico de los anuros locales.

Las ROS son especies que estan presentes en todas las células y se generan durante el metabolismo oxidativo
mitocondrial (ocurre durante el consumo de oxigeno y alli se produce la transferencia de electrones o la reduccion

incompleta de oxigeno en las mitocondrias), asi como en la respuesta celular a xenobidticos, citoquinas e invasion

180



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

bacteriana. El estrés oxidativo se refiere al desequilibrio debido al exceso de ROS u oxidantes sobre la capacidad de la
célula para llevar a cabo una respuesta antioxidante efectiva. En definitiva, las ROS son especies altamente reactivas que
puede afectar a los lipidos de membranas y los &cidos nucleicos por lo que la regulacion del delicado balance entre la
produccion de ROS y la activacion de defensas celulares antioxidantes, como las enzimas CAT y GST, es esencial para
mantener la viabilidad celular (debido a que participan en la eliminacion de las ROS) (Ferrari y col. 2008). De esta manera,
el incremento observado en la actividad de CAT y GST en larvas de ambas especies y adultos de B. pulchella es
considerado como una respuesta beneficiosa frente a una situacion de estrés ya que la enzima CAT evita la oxidacion en
células antes que el sistema respiratorio tome un rol activo en el intercambio gaseoso de defensa anti-oxidativa y el
incremento de GST conduce a la activacién de sistemas detoxificadores que contraatacan los efectos dafiinos de las ROS.
Especificamente, la actividad de GST esta involucrada en la fase Il de biotransformacion de xenobidticos en conjunto con
el sistema de monooxigenasas dependiente de CYP-450 y de esta manera, previene el dafio oxidativo luego de una
exposicion aguda tanto en larvas como en adultos de anuros (Ferrari y col. 2008, 2011, Attademo y col. 2014b).

En particular, el incremento significativo de CAT para larvas de B. pulchella'y en adultos de L. latinasus sugiere que
esta enzima actia como una de las principales defensas antioxidante para estos organismos frente a la accion de un
herbicida de caracteristicas pro-oxidantes como IMZT en su formulacién Pivot® H (Ferrari y col. 2011). Del mismo modo, el
incremento en la actividad de GST observado en larvas de L. latinasus indica que la enzima esta involucrada en el sistema
de defensa antioxidante dominante de estos organismos (Ferrari y col. 2011). No obstante, la respuesta de GST a IMZT en
larvas de anuros de ambas especies es contraria a lo reportado por Moraes y col. (2011) quienes encuentran una
disminucién de la actividad de GST en la carpa C. carpio. Sin embargo, la respuesta encontrada por estos autores
concuerda con lo observado en adultos de ambas especies donde se evidencié que GST disminuia por la accién de una
formulacion de IMZT. Esta situacion demuestra que la accion del herbicida no es especifica para una enzima diana en
particular sino que la respuesta antioxidante dependera de la especie estudiada y el sistema antioxidante que predomine.
En los casos donde se detectd inhibicion de las enzimas antioxidantes puede deberse a un mal funcionamiento fisioldgico
producto de algun tipo de deshidratacidn asociado con la anoxia en las ranas expuestas. En particular, la anoxia en anuros
podria ocurrir por intercambios iénicos y osmoticos como resultado de un incremento de la deshidratacién y cambios de
viscosidad en la sangre lo que produce disminucién del flujo sanguineo y del oxigeno transportado en sangre; y finalmente
esta situacion acabara comprometiendo la oxigenacién en tejidos y 6rganos (Brodeur y col. 2012). A pesar de esto, en este
estudio se destaca que GST es la enzima detoxificante y antioxidante que responde para ambas especies estudiadas tanto
en larvas como adultos y en este sentido, se ha probado que la actividad de GST resulta un buen biomarcador en anuros
no solo para estudios de laboratorio sino también para estudios de campos como ha remarcado Ferrari y col. (2011).
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Por otra parte, de manera similar a lo reportado en C. carpio por Moraes y col. (2011), nuestros estudios revelaron
que en larvas de B. pulchella y adultos de ambas especies se observé un aumento significativo de AChE. Puntualizando en
esta enzima, es bien conocido que tiene un importante rol en sistema colinérgico actuando en la hidrélisis del
neurotransmisor acetilcolina en las sinapsis colinérgicas y en las uniones neuromusculares. En este sentido, se ha utilizado
la enzima AChE como biomarcador en muchos estudios con anuros debido a que puede verse alterada por la accién de
muchos plaguicidas y su respuesta puede variar segun el tipo de tejido y el organismo en que se analiza (Lajmanovich y
col. 2010). En este contexto, en este estudio se observaron aumentos significativos de AChE y esta situacion estaria
indicando claramente que algunos metabolitos derivados del herbicida estarian afectando el sistema colinérgico (circuitos
neuronales del sistema nervioso parasimpatico) y promoviendo efectos adversos indeseables (Moraes y col. 2011).

En este trabajo encontramos que todas las enzimas en larvas de B. pulchella responden al tratamiento con IMZT.
En concordancia con estos resultados, estudios previos realizados en vertebrados acuaticos como peces reportan
alteraciones en los mismos biomarcadores bioquimicos luego de la exposicion experimental a formulaciones comerciales
que contienen IMZT (Moraes y col. 2011, Pasha y col. 2013). Por otro lado, en este trabajo también encontramos que en
los adultos de B. pulchella se produce un aumento de AChE y una disminucién marcada de las enzimas antioxidantes y/o
detoxificantes como CAT y GST, con respecto a esta respuesta. Sumado a esto, estudios previos han utilizado estos
biomarcadores en adultos de esta especie evaluando la respuesta de CAT, GST y colinesterasas en ranas que habitan
agroecosistemas y ranas de sitios no perturbados (Brodeur y col. 2012). En particular, los estudios realizados por Brodeur y
col. (2012) reportan un incremento en la actividad de CAT en ranas de B. pulchella que habitan agroecosistemas. En este
sentido, nuestros estudios revelan por primera vez que todas las enzimas aqui evaluadas responden a los plaguicidas no
s6lo en B. pulchella sino también para adultos de L. latinasus. Especificamente, este es el primer reporte en larvas y
adultos de L. latinasus utilizando biomarcadores bioquimicos como respuesta frente a estresores ambientales. De cualquier
manera, los resultados obtenidos en este estudio sugieren que las enzimas aqui empleadas son utiles para evaluaciones
ecotoxicoldgicas tanto in vivo como in situ.

Finalmente, este trabajo representa en el primer reporte de alteraciones en la actividad de enzimas colinesterasas
y en las enzimas que intervienen en los procesos antioxidantes por la exposicion aguda a IMZT tanto en larvas como en
anuros adultos. En definitiva, y de acuerdo a lo planteado por Ferrari y col. (2011) y Newman (2014), resulta importante
utilizar de manera integral los biomarcadores bioquimicos de estrés oxidativo y las colinesterasas en anuros como una
herramienta util para evaluar, no solo la exposicion a insecticidas anticolinesterasicos, sino también la exposicion a otros
estresores ambientales con el fin particular de conocer el estado celular y fisiolégico de un organismo y en general para
biomonitoreos de la fauna asociada a los ecosistemas acuaticos localizados en sitios perturbados como los sistemas

agricolas.

182



Pérez-lglesias, Juan Manuel | 2018

5.1.4.1 Sobre los efectos subletales a nivel histolégico

Los efectos subletales a nivel histologico de este estudio demuestran por primera vez que IMZT produce lesiones
histopatoldgicas tales como HV y AS y ademas afecta los MMC hepéticos tanto de larvas de B. pulchella como en adultos
de L. latinasus. Particularmente, IMZT indujo aumentos en la frecuencia de MMC por area de higado en larvas de B.
pulchella y provoco alteraciones en el area ocupada por los pigmentos melanina, lipofuscina y hemosiderina en el higado
de adultos de L. latinasus. Sumado a esto, este trabajo constituye el primer reporte de un herbicida afectando los MMCs en
larvas de B. pulchella, mientras que para L. latinasus se corrobor6 el uso de estas células como biomarcadores histolégicos
frente a la accion de plaguicidas como previamente se habia reportado para esta especie (Pérez-Iglesias y col. 2016).

Al evaluar estos biomarcadores resulta importante mencionar que otros autores han estudiado el dafio en el higado
causado por plaguicidas y han resaltado la importancia de evaluar efectos en este 6rgano ya que es el principal sitio de
detoxificacion para los xenobi6ticos y es un 6rgano vital para mantener la homeostasis en anuros (McDiarid y Altig 1999,
Paunescu y col. 2010, Cakici 2015). Como consecuencia de la exposicion a plaguicidas, el higado de animales
ectotérmicos puede sufrir importantes cambios funcionales que implican tanto estructuras anatdmicas basicas como
estructuras y componentes celulares tales como enzimas detoxificadoras, hepatocitos, eritrocitos y MMC. En particular, en
este estudio observamos un incremento en la frecuencia de las patologias hepaticas para las mayores concentraciones
subletales evaluadas tanto en larvas como adultos. Segun Gurkan y Hayretdag (2012), esta situacién puede ser un indicio
de dafios irreversibles que consecuentemente terminan en la degeneracion hepatocelular. Varios estudios realizados en
anuros soportan esta idea ya que han demostrado que altas concentraciones de herbicidas e insecticidas producen dafo
en las estructuras del higado que conducen a un incremento en la tasa de apoptosis celular hepatica e inclusive se ha
sefialado que principios de carcinogénesis pueden estar asociados a procesos de hipervascularizacion (Zaya y col. 2011,
Paunescu y col. 2010, Cakici 2015, Pérez-Iglesias y col. 2016).

Los resultados obtenidos de este trabajo son consistentes con estudios previos realizados en anuros que
demuestran la alteracion producida en el sistema pigmentario hepatico (MMC) por estresores ambientales (Paunescu y col.
2010, Zaya y col. 2011, Gurkan y Hayretdag 2012, Franco-Belussi y col. 2013, 2016, Cakici 2015, Pérez-Iglesias y col.
2016). Ademas, si consideramos que la funcién de los MMC en el higado de vertebrados acuaticos esta directamente
relacionada con el sistema inmune (Fenoglio y col. 2005, Brodkin y col. 2007, Zaya y col. 2011) se puede afirmar que el
aumento de MMC en larvas de B. pulchella estaria asociado a la detoxificacion de IMZT dado que estas células tienen una
tarea fundamental en los procesos inflamatorios como resultado de sus propiedades fagociticas y confieren proteccion al
érgano, compartiendo funciones con el sistema antioxidante enzimatico (GST y CAT) en larvas (Brodkin y col. 2007, Mela y
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col. 2013). Por ultimo, si consideramos que los efectos adversos inducidos por IMZT a nivel citogenético, bioquimico e
histolégico reportados en este trabajo para larvas de B. pulchella, se puede afirmar que este herbicida en su formulacion
comercial Pivot® H no sélo es un agente hepatotoxico sino que en general también es causante de alteraciones fisiologicas
en este grupo de animales.

Los analisis de los biomarcadores histolégicos en adultos mostraron alteraciones en los pigmentos de los MMC
hepaticos por la exposicién a IMZT en ambos escenarios evaluados y en los tiempos de exposicién considerados. En
general, ha sido mencionado que los MMC y sus pigmentos asociados (melanina, lipofuscina y hemosiderina) son
importantes en los procesos catabdlicos como respuesta inmune, como detoxificadores y como protectores frente a las
ROS (Fenoglio y col. 2005, Franco-Belussi y col. 2013). Varios autores han destacado que un aumento en los MMC puede
deberse al incremento del dafio oxidativo que ocurre en las membranas celulares, al incremento de los procesos de muerte
celular o por la acumulacion de lipofuscina dentro de los MMC (Coulliard y Hodson 1996, Fenoglio y col. 2005, Franco-
Belussi y col. 2013, Pérez-Iglesias y col. 2016). Otros estudios han reportado que un incremento en el nimero de MMC, en
organismos expuestos a bajas concentraciones de estresores ambientales, se debe a la capacidad de este sistema de
defensa celular para eliminar los residuos por un aumento de la actividad fagocitica (Agius y Roberts 2003). En
concordancia con esta idea, varios trabajos utilizando los MMC como biomarcadores han evaluado los cambios
morfolégicos de estas células y su funcién inmunolégica en anuros frente a estresores ambientales como aguas
contaminadas por desechos cloacales (Franco-Belussi y col. 2013) y por variaciones de la temperatura (Santos y col.
2014).

En este trabajo, a partir de los resultados en adultos de L. /atinasus observamos que la respuesta a IMZT coincidio
con lo reportado previamente por nuestro grupo para esta especie, al ser expuesta al herbicida glifosato mediante
inyeccion intra-peritoneal, observandose un aumento significativo en el area de lipofuscina luego de 48 h de exposicion. En
base a esto se propuso que a bajas concentraciones del herbicida ocurria un aumento de los productos de polimerizacién
oxidativa relacionado con una respuesta contra los radicales libres (Pérez-Iglesias y col. 2016). En el presente trabajo de
Tesis Doctoral, los resultados no sélo corroboran que la especie responde a las 48 h luego de la exposicidn a un herbicida
sino que también ocurre el aumento observado en el pigmento lipofuscina en la menor concentracion ensayada del
herbicida IMZT y esta situacion podria estar indicando una respuesta antioxidante contra los radicales libres ya que los
sistemas enzimaticos antioxidantes no responden (el caso de CAT) o estan inhibidos (el caso de GST) para esa
concentracion y en ese tiempo. Por otra parte, los resultados obtenidos en este trabajo muestran que a las 96 h ocurre una
disminucién significativa en el area de los pigmentos melanina y hemosiderina en los MMC hepaéticos. Segun estudios
previos, la disminucién de estos pigmentos esta asociada con una reduccion de la actividad fagocitica y protectora contra
agentes oxidantes de los MMC en el higado (Bucke y col. 1992, Fenoglio y col. 2005, Pérez-Iglesias y col. 2016). Si nos
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focalizamos propiamente en la respuesta del pigmento catabdlico hemosiderina en S1, en este trabajo nuevamente se
reportan resultados similares a los descriptos previamente para esta especie luego de la exposicion a un herbicida (Pérez-
lglesias y col. 2016). En este sentido, consideramos vélidas las afirmaciones realizadas previamente por Pérez-Iglesias y
col. (2016) quienes resaltan que al ser hemosiderina un producto metabdlico intermediario generado durante el reciclado
de componentes provenientes de la eritropoyesis, la disminucién de este pigmento (producto de la exposicion al herbicida)
puede estar relacionada a dafios mas severos que implican alteraciones en los procesos catabolicos hepaticos en general
y en el reciclado de compuestos férricos en particular. Dicha observacién es corroborada en este estudio por el aumento
significativo de MNs en eritrocitos de células sanguineas circulantes para ese escenario y en ese tiempo evaluado, lo cual
estaria indicando alteraciones en el normal funcionamiento de la eritrocateresis y esta funcién en anuros depende de los
MMC hepaticos (Aguis y Roberts 2003, Fenoglio y col. 2005). No obstante, la respuesta observada en melanina en este
trabajo fue contraria a lo reportado por Pérez-Iglesias y col. (2016) quienes observan un aumento en este pigmento por la
exposicion a glifosato y asocian esta respuesta a la funcién citoprotectora de melanina para proteger al higado de los ROS.
En el presente estudio, se reporta la disminucién del pigmento melanina para ambos escenarios y esta disminucién de
melanina causaria una pérdida de la funcion citoprotectora de los MMC. En particular, en S1 el aumento observado en CAT
indicaria que este es el sistema antioxidante que prevalece sobre la funcién de los MMC para evitar el dafio hepatico; sin
embargo la situacion es diferente en S3 donde no observamos que las enzimas antioxidantes evaluadas respondan a la
accion del herbicida y se registran dafios hepaticos tales como HV y AS. En este contexto, como fue afirmado
anteriormente, en altas concentraciones de plaguicidas el dafio hepatico es irreversible por lo cual los MMC del higado
pierden sus capacidades de respuesta fisiolégica para mantener los procesos de renovacion celular asi como también las
funciones antioxidantes y detoxificadoras (Brodkin y col. 2007). En este sentido, la fisiologia y el bienestar o fithess de los
anuros expuestos a plaguicidas estaria afectado negativamente por la incapacidad del higado para eliminar o detoxificar
los xenobidticos y los componentes celulares dafiados del organismo (Pérez-Iglesias y col. 2016).

A partir del contexto anteriormente planteado, consideramos que efectivamente los MMC son biomarcadores del
estado de salud de anfibios a nivel histolégico y celular tanto en larvas como adultos. No obstante, como mencionamos
anteriormente, se necesitan nuevos estudios de este tipo en especies neotropicales que permitan asociar la respuesta de
los biomarcadores histologicos, bioquimicos y citogenéticos con la accidn de los estresores ambientales y las
caracteristicas fisiolégicas de cada especie, si consideramos la gran cantidad de modos de vida de los anuros en esta
region. En definitiva, generando ese tipo de informacién se podra reforzar la idea de la utilidad de los MMC como
biomarcadores de efecto y exposicion.
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5.1.4.3 Sobre los efectos subletales a nivel individual

El presente trabajo de Tesis Doctoral también demostrd que la exposicion experimental a IMZT en concentraciones
subletales induce alteraciones en el comportamiento en larvas de ambas especies asi como también anormalidades
morfoldgicas tales como pérdida parcial o total de los queratodontes en ambas especies y deformaciones en el cuerpo de
larvas de L. latinasus. En este sentido, si consideramos un escenario mas realista, las larvas de anuros que presentan
estas alteraciones a nivel de individuo podrian resultar menos activas para la competicidon inter- e intra- especifica
(alteraciones en la natacién) o inclusive podrian presentar un bienestar disminuido debido a una nutricion pobre o escasa
(ausencia de queratodontes imposibilita el forrajeo) y en definitiva, esta situacion posiblemente conduciria una elevada
mortalidad en la etapa larval de los anuros y ademas estarian menos disponibles para los predadores. En caso contrario, si
se considera otro posible escenario, si las larvas sobreviven la tasa de predacion podria incrementar debido a su dificultad
para escapar. En este contexto, y de acuerdo con otros autores, es importante no descartar que ambos escenarios pueden
ocurrir en simultaneo y dicha situacion puede tener consecuencias negativas a nivel poblacional o inclusive a nivel de
comunidad (Junges y col. 2010, Peltzer y col. 2013, Bach y col. 2016). Sin embargo, son necesarios mas estudios a nivel
de comunidad en especies neotropicales que evaluen estas relaciones intra- e inter- especificas luego de la exposicién a
un estresor ambiental.

Evaluando el caso de adultos, se observé una disminucion en el IHS de L. latinasus por la exposicion a IMZT en
ambos escenarios mientras que en B. pulchella se observd una disminucion significativa del indice K cuando fueron
expuestas a S3. Estos resultados refuerzan la idea de utilizar estos puntos finales como biomarcadores a nivel de individuo
en anuros adultos que se encuentran en situaciones de estrés en los ambientes que habitan. En particular, Brodeur y col.
(2012) reportan que adultos de B. pulchella que habitan agroecosistemas presentan una reduccion del IHS y explican que
esta respuesta particular es consistente con situaciones de estrés como sequias, nutricion pobre o inclusive exposicion a
diferentes plaguicidas. En este trabajo, no se detectaron alteraciones del indice K para L. latinasus aunque no se descarta
utilizar este biomarcador para la especie ya que diferentes autores que han reportado su eficacia en estudios de campo en
ranas que habitan sistemas agricolas (Brodeur y col. 2011, Guerra y Araoz 2016). Respecto a la disminucion del indice K
observado en adultos de B. pulchella, este tipo de respuesta estaria asociada con organismos que presentan escasas
reservas energéticas y por lo tanto un bienestar o fitness reducido; ademas se sugiere que las ranas afectadas en su
condicion corporal pueden presentar complicaciones en los parametros ecolégicamente relevantes tales como el bienestar
reproductivo y la supervivencia (Brodeur y col. 2011). Finalmente, se destaca que los resultados presentados en este
estudio aportan nueva evidencia de que ambas especies son Utiles para evaluar este tipo de biomarcadores no solo en

ambientes perturbados sino también en bioensayos de laboratorio.
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5.1.5 Andlisis integral de los biomarcadores a distintos niveles biolégicos

En los ultimos afios, Venturino y col. (2003) y Newman (2014) han destacado la importancia de evaluar la
correlacion de los biomarcadores en su conjunto y no separadamente ya que esta informacién ayuda a entender no sélo la
susceptibilidad de los organismos a los estresores ambientales sino también el modo de accidn y la toxicidad de éstos.
Ademas, sefialan que es necesario focalizarse en aquellos biomarcadores que presenten correlaciones positivas o
negativas con la mortalidad dado que podrén ser utilizados posteriormente como sefiales de alerta temprana en ambientes
perturbados o contaminados por las presencia de estresores ambientales (Venturino y col. 2003, Newman 2014). No
obstante, la informacidn ecotoxicologica que evalua la correlacion de efectos adversos a diferentes niveles de organizacion
biolégica es escasa y de hecho hasta el momento los reportes de la literatura evaluan de forma aislada cada punto final

teniendo poca consideracidn sobre las implicancias que hay en un nivel inferior o superior.

En este trabajo, el andlisis multivariado utilizando una bateria de biomarcadores y correlacionando las respuestas a
diferentes niveles de organizacion biologica permitié generar informacidén novedosa no provista por el analisis individual y
separado de cada biomarcador. Una evidencia clara que soporta esta idea fue encontrar que los efectos adversos en
larvas de anuros responden un gradiente creciente de concentraciones del herbicida y que tales respuestas se suceden de
forma progresiva conforme aumenta el nivel de organizacion bioldgica, esto a su vez permiti6 comprobar que tanto los
biomarcadores citogenéticos como bioquimicos actian como sefiales de alerta temprana antes que la mortalidad ocurra.
Esta informacion ademas demuestra que los puntos finales evaluados responden al concepto de biomarcadores propuesto
por Walker y col. (2009) segun fue explicado en el capitulo 1. Por otra parte, en adultos el PCA utilizando los
biomarcadores evaluados en este trabajo permitié la separacion de aquellas ranas expuestas a IMZT respecto del grupo
control, poniendo de manifiesto que los efectos adversos de IMZT inducen alteraciones en las respuestas fisiolégicas

evidenciado al evaluar biomarcadores en diferentes niveles de organizacion biologica.

El enfoque holistico del analisis multivariado no sélo permite realizar la evaluacion de multiples puntos finales de
manera simultanea sino que también facilita la comprension general y particular sobre los diversos efectos que produce la
exposicion experimental a un estresor ambiental, lo cual constituye una ventaja para este tipo de analisis en contraste con
la informacion separada que brindan los analisis convencionales. En este sentido, cabe destacar que en este trabajo el
analisis de PCA, en particular a matriz de correlacién, demuestra una correlacién significativa entre los diferentes
biomarcadores evaluados en el mismo nivel ecotoxicoldgico tanto en larvas como en adultos de anuros. En conclusion, y
de acuerdo con otros autores (Venturino y col. 2003, Van der Oost y col. 2003, Newman 2014), se debe recomendar el uso
de este tipo de enfoque para estudios ecotoxicolégicos dado que permite discernir los grupos de anuros que fueron

expuestos a estresores ambientales de aquellos que no fueron expuestos utilizando biomarcadores a diferentes niveles
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biolégicos sea individual, histolégico, bioquimico o citogenético y que ademas evaluados en su conjunto comprueban que

los plaguicidas causan estrés fisioldgico en anuros autéctonos.

Finalmente, se propone para un futuro evaluar biomarcadores a diferentes niveles considerando menores tiempos
de exposicion e incorporando nuevos biomarcadores en otros niveles ecotoxicoldgicos para una comprension integral del
modo de acciéon de los nuevos contaminantes ambientales sobre anuros autdctonos. No obstante, estos resultados
constituyen los primeros registros en los cuales se evaluan de manera integral los biomarcadores a distintos niveles de
organizacion luego de la exposicion al herbicida IMZT en larvas y adultos de anuros. Cabe destacar que ambas especies
pampeanas utilizadas en este trabajo son buenos modelos para evaluar una bateria de biomarcadores de efecto y

exposicion a herbicidas.

5.1.6 Relevancia ecotoxicoldgica de los estudios realizados

Las concentraciones de exposicion a IMZT evaluadas en los diferentes disefios experimentales de este estudio
fueron consideradas segun los protocolos estandarizados para estudios de ecotoxicologia y pensando en posibles
escenarios que pueden ocurrir en los ambientes donde estas especies viven y se reproducen. No obstante, cabe sefialar
que en nuestro pais solo se tiene registro de un valor de IMZT en ecosistemas acuéticos, correspondiente a 14 ug/l de
IMZT, encontrado para la cuenca Rio Azul perteneciente a la provincia de Buenos Aires (Argentina) (Peluso y col. 2008).
Cabe destacar que esta concentracidn de IMZT encontrada en esta cuenca de Argentina es casi 7,6 veces mayor que las
concentraciones de IMZT mas altas reportadas para aguas superficiales de Estados Unidos (Mattice y col. 2012) o incluso
51,8 y 40,0 veces mayores que las reportadas para el agua potable y las aguas superficiales de Brasil, respectivamente
(Souza Caldas y col. 2011). En consecuencia, seria esperable que las concentraciones de IMZT empleadas en el presente
estudio no estén presentes en el medio ambiente y que los organismos s6lo estén expuestos luego de un evento especifico
como por ejemplo el drenaje en zanjas o descargas y derrames accidentales.

Sin embargo, es importante considerar que en los agroecosistemas de Argentina la concentracion de aplicacién
recomendada para el producto es de 800 mg/l (Bindraban y col. 2009; CASAFE, 2013) y que ademas se ha demostrado
que cuando se aplica el herbicida alrededor de un 3% de lo aplicado en campo alcanza el medio ambiente acuatico por
escorrentia superficial luego de irrigacién continua o intermitente (Dias Martini y col. 2013). En este contexto, no podemos
descartar la posibilidad de que las poblaciones de anfibios puedan estar en riesgo por exposicion directa o indirecta a
concentraciones cercanas a la HC5 determinada en este trabajo, asi como también se considera un potencial riesgo para
la salud de la poblacion de trabajadores rurales agricolas que entran en contacto con este herbicida durante las
aplicaciones diarias. Sumado a esto, se destaca como importante que futuros trabajos se focalicen en evaluar la presencia

de los nuevos plaguicidas (como IMZT) que se aplican en ambientes pampeanos-agricolas y que presentan una elevada
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toxicidad para organismos no diana. De cualquier forma, se demostré que las metodologias empleadas en el presente

estudio pueden ser utilizadas en futuros estudios ecotoxicologicos cuando se quiere evaluar los efectos adversos de los

estresores ambientales sobre anuros debido a la sensibilidad e informacidn precisa que brindan.

5.2 Conclusiones

5.2.1 Conclusiones generales

Retomando punto a punto las hipotesis especificas planteadas, el presente trabajo de tesis nos permite corroborar que:

VI.

La medicién de los puntos finales propuestos permiti6 detectar en larvas y adultos de anuros pampeanos
respuestas tempranas subletales a nivel bioquimico y citogenético en las concentraciones subletales ensayadas
para el herbicida IMZT.

Los puntos finales bioquimicos y citogenéticos propuestos son herramientas Utiles para detectar efectos adversos
en anuros antes que estos sean irreversibles en larvas y adultos de anuros.

Los biomarcadores citogenéticos utilizando bioensayos especificos con anuros locales permiten detectar e
interpretar el modo de accion de los plaguicidas como IMZT.

Las respuestas histoldgicas-fisiolégicas en organos detoxificadores, como el higado, pueden ser utilizadas como
nuevas herramientas de sefial temprana para detectar efectos adversos por la accion del herbicida IMZT en larvas
y adultos de anuros, corroborando ademas su importancia como biomarcadores de efecto y exposicién.
Finalmente, a partir del anélisis multivariado de los biomarcadores en larvas y adultos de anuros, se puede concluir
que los puntos finales bioquimicos y citogenéticos propuestos se correlacionan entre si y con los puntos finales a
nivel individual e histologico. A su vez, esto permite estimar una progresion de efectos subletales en niveles
crecientes de organizacion biologica conforme aumenta la concentracion de exposicion, respuesta que concuerda
con el concepto de biomarcadores detallado en el capitulo 1.

Fundamentado en el concepto anterior, los biomarcadores bioquimicos y citogenéticos empleados en este trabajo
a diferentes niveles de organizacion y de manera integral pueden ser considerados como herramientas validas de
alerta temprana que permitan realizar predicciones sobre efectos letales y subletales irreversibles en futuros
estudios ecotoxicologicos asi como también pueden ser incorporados en programas de evaluacion y monitoreo
ambiental en sitios perturbados de forma cronica o constante, con eventos de contaminacion accidental o inclusive

en procesos de remediacion.
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5.2.2 Conclusiones particulares

VI.

VIl

Considerando los resultados obtenidos del trabajo de Tesis Doctoral se considera necesario destacar que:
Analizando de manera comparativa e integral todos los puntos finales evaluados destacamos que Leptodactylus
latinasus resulta una especie mas sensible que B. pulchella a IMZT en sus estadios larvales.

Los biomarcadores citogenéticos en anuros son herramientas utiles y vélidas en ecotoxicologia para evaluar en
particular efectos adversos de IMZT en concentraciones subletales y para detectar en general respuestas
tempranas luego de la exposicion a concentraciones subletales de los estresores ambientales. Ademés estos
biomarcadores son Utiles para evaluar efectos a nivel citogenético en especies autdctonas y se consideran validos
para ser incluidos en evaluaciones y monitoreos ambientales al menos de vertebrados acuaticos.

Nuestros estudios soportan la idea propuesta de que el EC es una metodologia mas sensible que el ensayo de
MNs para detectar efectos subletales adversos en dafios del ADN por exposicién a bajas concentraciones de
IMZT. Especificamente, el EC resulté el biomarcador méas sensible respondiendo a diferentes tiempos evaluados y
en las menores concentraciones ensayadas por lo que también se sugiere como herramienta a emplear en
estudios ecotoxicoldgicos a campo ya que no solo es mas sensible que otras técnicas de genotoxicidad sino que
ademas permite detectar efectos genéticos adversos de forma directa. Curiosamente, hasta el momento el EC en
Argentina ha sido escasamente utilizado para evaluar los efectos de los estresores ambientales sobre los anuros.
Mediante el EC modificado fue posible conocer el modo de accién del herbicida en la cadena de ADN. En
particular, se concluye que IMZT causa dafio oxidativo en bases puricas del ADN. Sumado a esto, si consideramos
la alteracion que produce en la actividad de las enzimas antioxidantes tanto en larvas como adultos de ambas
especies, podemos concluir que IMZT deberia ser considerado como un agente oxidante.

El herbicida IMZT en su formulacion comercial Pivot® H resulté un compuesto geno-, cito- y hepatotdxico para
larvas y adultos de anuros pampeanos de las especies aqui evaluadas.

A partir de los pardmetros ecotoxicolégicos obtenidos en este estudio, como los valores de CL50gsn, podemos
asegurar que Pivot® H se clasifica como un herbicida téxico (Categoria Il) a muy toxico (Categoria I) para especies
de anuros pampeanas dependiendo la especie considerada.

Simulando un evento de cese de exposicion a los herbicidas, como ocurre en los agroecosistemas pampeanos, se
pudo constatar la capacidad de recuperacion en larvas por medio de los biomarcadores citogenéticos como
herramientas Utiles para detectar efectos adversos antes que estos sean irreversibles. No obstante, también se

constatd que el gasto implicado en los mecanismos de reparacion celular para restablecer los parametros basales
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VIII.

desencadena efectos adversos irreversibles a nivel de individuo como anormalidades morfologicas y en el
desarrollo a largo plazo, que puede conducir a situaciones de riesgo poblacional.

El herbicida IMZT en una exposicion crénica a bajas concentraciones produce efectos adversos a nivel individual y
citogenético. Sumado a esto, ambos tipos de biomarcadores son utiles para evaluar los efectos de los estresores
ambientales en anuros luego de un evento de exposicion cronica.

Los escenarios de exposicion a IMZT utilizados son facilmente reproducibles y consideran una vision mas realista
sobre la posible exposicion de anfibios adultos a estresores ambientales en los habitats donde estas especies
viven y se reproducen. Ademas, simulando escenarios de exposicion real a herbicidas en la naturaleza se
corrobord para anuros pampeanos la utilidad del disefio experimental y que los biomarcadores evaluados son
eficientes para estudio en laboratorio e in situ.

Se destaca como un punto importante hacer la correlacion de biomarcadores a distintos niveles ecolégicos dado

que nos permiten:

v' Tener un mejor entendimiento del modo de accion de los estresores ambientales a diferentes niveles de

organizacion biologica,

v" Conocer que biomarcador implementar segun la concentracion de exposicion al estresor ambiental,
v’ Estudiar la respuesta de las especies de anuros en distintos estadios de vida y

v" Poder incluir la bateria de biomarcadores en programas de evaluacion y monitoreo ambiental.

En definitiva, aceptando lo planteado en la hipotesis general, los estudios realizados nos permiten afirmar que el

herbicida IMZT introducido directa o indirectamente en los ambientes acuaticos en concentraciones relevantes induce

efectos letales y subletales (a nivel individual, histologico, bioquimico y citogenético) tanto en larvas como en ejemplares

adultos de B. pulchella y L. latinasus presentes en agroecosistemas por lo que este herbicida aplicado en los ambientes

donde las especies viven y se reproducen podria estar afectando de manera significativa su bienestar y las poblaciones de

estos vertebrados.

5.3 Consideraciones finales

Teniendo en cuenta los objetivos planteados y los resultados obtenidos en la presente Tesis Doctoral, podemos

llegar a las siguientes consideraciones finales:

Las especies utilizadas en este trabajo son importantes modelos de estudio para trabajos ecotoxicoldgicos dado
que son las especies de anuros mas abundantes y representativas de los ambientes pampeanos y de los
agroecosistemas, sus poblaciones no se encuentran amenazadas, son de facil mantenimiento y cria en laboratorio

y se puede evaluar la respuesta de un estresor ambiental utilizando una bateria de biomarcadores a varios niveles
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de organizacion biolégica. Ademas, como mencionaron otros autores, estas especies estudiadas representan
buenos modelos de estudio para regiones pampeanas siendo bioindicadoras para evaluar los efectos de los
estresores ambientales en los agroecosistemas donde viven.

ll.  Se destaca la importancia de evaluar biomarcadores en especies de diferente habito de vida debido a que exhiben
diferentes respuestas a los estresores ambientales. Quedan como preguntas a resolver si estas diferencias
observadas en las respuestas pueden deberse a la historia de vida y/o las adaptaciones particulares de las
especies a sus ambientes.

Il Para futuras investigaciones resulta necesario realizar bioensayos que combinen y contemplen la aplicacion de
diversos biomarcadores que permitan dilucidar el modo de accion de los estresores ambientales antes que los
efectos de éstos sean irreversibles y aplicados en las diferentes especies de anuros que habitan diversos
ambientes perturbados.

IV.  Los puntos finales utilizados en este estudio a diferentes niveles de organizacion biologica pueden ser utilizados
como biomarcadores de referencia en futuros estudios ecotoxicolégicos que evallen eventuales exposiciones a
IMZT y también podrian ser evaluados en otros plaguicidas de amplio uso en regiones pampeanas y sobre

especies de anuros locales.

Finalmente, cabe destacar que son necesarios nuevos estudios sobre la toxicidad y las concentraciones de los
nuevos herbicidas como IMZT que se aplican en los ecosistemas pampeanos a fin de evaluar no solo la toxicidad en los
vertebrados acuaticos y terrestres sino también para evaluar los peligros para la salud humana. Sélo en el caso particular
de IMZT, debido a los escasos estudios disponibles sobre este herbicida en otros organismos asi como en el hombre, tanto
la U.S. EPA como el Organismo Provincial para el Desarrollo Sostenible (Buenos Aires, Argentina), han clasificado al
compuesto en sus Ultimos informes como levemente tdxico. Por su parte, la OMS lo clasific6 como ligeramente peligroso
(clase Ill) y para la Superintendencia de Riesgos del Trabajo (Ministerio de Trabajo, Empleo y Seguridad Social) no cumple
los criterios para clasificarse en una clase de peligro (Resolucién 801/2015). No obstante, en base a las categorizaciones
toxicolégicas obtenidas en este estudio para anuros, a los efectos ecotoxicoldgicos reportados en este trabajo y al uso
actual de IMZT en la agricultura en formulaciones simples 0 en mezclas con otros herbicidas se considera que podria estar
comprometiendo la salud de los organismos que habitan los ambientes acuaticos asi como los seres humanos que directa
o indirectamente se encuentran expuestos a las formulaciones comerciales de IMZT. En este sentido, es necesario realizar
mas estudios ecotoxicoldgicos utilizando diferentes herramientas de alerta temprana (biomarcadores) para una correcta
evaluacion toxicoldgica del principio activo de IMZT y de sus formulaciones comerciales antes que el mismo continue

siendo empleado como herbicida no toxico en nuestro pais.
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