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RESUMEN 

La contaminación de los recursos acuáticos es una problemática de creciente importancia. La evidencia 

científica sugiere que una amplia variedad de compuestos químicos alteran el sistema endocrino de los 

animales, razón por la cual no solo provocan efectos adversos a nivel individual sino incluso a nivel 

poblacional y/o de comunidades. Debido a la contaminación registrada en aguas de nuestra provincia 

y al escaso conocimiento sobre las alteraciones que se producen en la fauna autóctona, el objetivo 

general de la presente Tesis Doctoral fue evaluar la respuesta de diversos biomarcadores reproductivos 

a diferentes niveles de organización biológica (celular, tisular, somático y comportamental) en machos 

de Jenynsia multidentata expuestos a compuestos con actividad estrogénica, tanto en condiciones de 

laboratorio como a campo. Se desarrolló además para esta especie íctica un protocolo sencillo de 

obtención y tratamiento para muestras de esperma. A través de la realización de bioensayos se 

analizaron los biomarcadores frente a la exposición a: 17β‐estradiol, 17α‐etinilestradiol, 4n‐nonilfenol y 

17α‐metiltestosterona; mientras que a campo en la cuenca del Río Suquía, se compararon las 

respuestas en individuos provenientes de dos sitios con diferente calidad de agua. Los resultados 

obtenidos en laboratorio demuestran que el comportamiento reproductivo y la ultraestructura de 

gónadas fueron los biomarcadores más sensibles frente a la exposición a xenoestrógenos, 

respondiendo incluso a concentraciones ambientalmente relevantes. Dentro de los parámetros 

espermáticos el recuento y la viabilidad fueron en general los que más cambios evidenciaron en 

individuos expuestos a los tóxicos.  El 17α‐etinilestradiol demostró ser el compuesto estrogénico más 

potente, mientras que la 17α‐metiltestosterona no se comportó como xenoestrógeno a las distintas 

concentraciones ensayadas. A campo se evidenció que la calidad del agua de la cuenca del Río Suquía 

se vio fuertemente afectada luego de que éste atraviesa la ciudad de Córdoba. Los biomarcadores más 

sensibles fueron el comportamiento reproductivo, velocidad de los espermatozoides, histología y 

ultraestructura de gónadas e índices somáticos. Los resultados obtenidos en la presente tesis ponen en 

evidencia la importancia de evaluar el efecto de xenobióticos sobre variables reproductivas a través de 

la utilización de un conjunto de biomarcadores. La capacidad reproductiva de J. multidentata podría 

verse alterada frente a la exposición crónica a contaminantes ambientales y representar, de esta 

manera, una amenaza para la especie. Dado que diversos aspectos del funcionamiento del eje 

hipotálamo-hipófisis-gónada se encuentran conservados entre los vertebrados, incluidos el hombre, las 

alteraciones observadas en esta especie podrían registrarse también en otros organismos. Lo 

anteriormente expuesto vislumbra la necesidad de aplicar mejoras en el tratamiento de efluentes 

urbanos, industriales y agrícolas para lograr disminuir la carga de contaminantes que se liberan a los 

recursos hídricos.  
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SUMMARY 

Pollution of water resources is a problem of growing importance. Scientific evidences suggest 

that a wide variety of chemicals disrupts the endocrine systems of animals and causes adverse 

effects at the individual level but also at the population and/or community level. Due to the 

freshwater contamination registered in Córdoba Province and the limited knowledge about its 

effects on the native fish fauna, the main objective of the present thesis was to evaluate the 

response of reproductive biomarkers at different levels of biological organization (cell, tissue, 

somatic and behavioral) in males of the Jenynsia multidentata exposed to compounds with 

estrogenic activity, under laboratory and field conditions. Also in this work it was developed a 

simple protocol for collection and processing sperm samples for this fish species. Different 

biomarkers were analyzed after the exposure to: 17β-estradiol, 17α-ethinylestradiol, 4n-

nonylphenol and 17α-methyltestosterone. At field, the reproductive responses were compared 

in individuals from two sites with different water quality of Rio Suquía River. The laboratory 

results show that reproductive behavior and the ultrastructure of gonads were the most 

sensitive biomarkers from exposure to xenoestrogens. Among the sperm parameters, the 

sperm count and viability showed in generally more changes in individuals exposed to the 

toxics tested. The 17α-ethinylestradiol was the most potent estrogenic compound, whereas the 

different concentrations of 17α-methyltestosterone used in the present study did not present 

xenoestrogenic activity. At field, the water quality of the Rio Suquía was significantly 

drecreased downstream Cordoba city. The most sensitive biomarkers under such 

environmental degradation were reproductive behavior, sperm velocities, testis histology and 

ultrastructure and somatic indices. The results obtained through the present research 

demonstrate the importance of evaluating the xenobiotics effects on reproductive parameters 

through the application of a set of biomarkers. J. multidentata reproduction could be affected 

after chronic exposure to environmental pollutants and therefore, the water quality 

degradation could represent a threat to the species. The functioning of hypothalamus-

pituitary-gonadal axis is conserved among vertebrates, including humans, thus the alterations 

observed in this species may also be registered in other organisms. Furthermore, the results 

obtained at field reflect the need for improvements in the treatment of municipal, industrial 

and agricultural effluents in order to reduce the amount of pollutants released into the 

freshwater system.  
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1.1.INTRODUCCIÓN 

 

1.1.1. Perturbadores endocrinos químicos: Xenoestrógenos 

 

os ecosistemas de agua dulce son esenciales para el desarrollo y el bienestar 

humano ya que históricamente han sido utilizados para el asentamiento y 

desarrollo de las poblaciones por los servicios que estos brindan, como el aporte 

de agua para el consumo y riego, fuentes de alimentos, recreación, reducción de los desechos 

generados por el hombre y la capacidad de actuar como reguladores del clima. 

Las aguas superficiales están sometidas a contaminación de origen antrópico, tales como 

descargas de residuos domésticos, efluentes de procesos industriales, escorrentía agrícola, 

entre otras fuentes puntuales. De esta manera, la contaminación y/o la sobreexplotación de 

estos recursos impacta negativamente sobre su integridad y la biota que forma parte de los 

mismos, afectando directamente a los servicios que prestan y por lo tanto al bienestar humano 

(PNUMA 2007, 2012).  

La contaminación de los recursos acuáticos, es una problemática de creciente importancia 

en las últimas décadas, debido al intenso incremento en el uso de estos recursos provocado 

por el crecimiento poblacional, el cual no se ve acompañado en igual medida de políticas 

sustentables para garantizar su integridad y el mantenimiento de las funciones ecosistémicas. 

En los últimos años, la evidencia científica sugiere que una amplia variedad de compuestos 

químicos introducidos al ambiente, producen efectos adversos, tanto en la salud humana 

como en la de los ecosistemas en general. Aunque la diversidad de sustancias determina una 

amplia variedad de mecanismos de acción, se destacan aquellas que alteran el sistema 

endocrino de animales y poblaciones humanas, ya que interfieren con la síntesis, liberación, 

transporte, unión, ingreso, metabolismo o acción de las hormonas naturales. Dichas 

sustancias se las conoce bajo el nombre de perturbadores endocrinos “PEs” (en inglés “endocrine 

disrupting chemicals”, EDCs) (Curtis & Skaar 2002, Jobling & Owen 2013). Los PEs pueden 

alterar el crecimiento, comportamiento, reproducción y actividad inmune de los organismos, 

provocando efectos adversos, no solo a nivel individual sino incluso en la progenie o a nivel 

poblacional (Mills & Chichester 2005, Ortiz-Zarragoitia & Cajaraville 2005).  

Existen fuertes evidencias de que las concentraciones ambientales de PEs afectan 

adversamente la diferenciación sexual, el desarrollo y reproducción de los organismos 

expuestos a ellos (Vos et al. 2000, Schweer et al. 2002, Mills & Chichester 2005, Vajda et al. 

2011, Wen et al. 2013). Además, estos compuestos son lipofílicos y resistentes a la 

L
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biodegradación, por lo que pueden acumularse en los organismos expuestos (Tyler et al. 

1998). Dentro de los PEs, los esteroides fueron los primeros compuestos reportados en 

sistemas de aguas servidas y por ende, fueron los primeros que captaron la atención de los 

investigadores desde el punto de vista ambiental. Por otro lado, los xenoestrógenos, 

compuestos que mimetizan la acción de hormonas naturales estrogénicas, merecen una 

particular atención tanto por su alto nivel de actividad biológica como por su potencial para 

provocar efectos indeseables en los organismos expuestos, ya que son capaces de alterar el 

desarrollo y la maduración sexual, tanto de invertebrados como vertebrados (Gillesby & 

Zacharewski 1998, Vos et al. 2000, Mills & Chichester 2005, Vajda et al. 2011, Wen et al. 

2013). Diversos estudios han demostrado que muchos xenoestrógenos pueden unirse a los 

receptores de estrógeno con una afinidad idéntica o similar a la hormona endógena 17β-

estradiol (E2), y de esta manera, estimular una respuesta biológica similar al E2. Esto ha 

llevado a que distintos estudios definan a estos receptores como “promiscuos”´ (Jobling & 

Sumpter 1993, Korner et al. 2000, Mills & Chichester, 2005).  

Los estrógenos naturales (17β-estradiol, estrona y estriol) son excretados en la orina en 

forma inactiva debido a procesos de conjugación en el hígado. Sin embargo, las bacterias 

presentes en las plantas de tratamientos de residuos cloacales (PTRC) los degradan a 

compuestos no conjugados y biológicamente activos. El proceso más importante para 

eliminar los esteroides es la degradación microbiana. La sorción y en menor medida la 

fotodegradación pueden desempeñar también un papel en la eliminación de estas hormonas. 

Por ejemplo el 17β- estradiol (E2) es oxidado a estrona (E1) en un primer paso. La vida media 

de este compuesto es de alrededor de 4 a 12 horas en agua y suelo aeróbico. Sin embargo, las 

tasas de degradación de las hormonas esteroideas en sedimentos anaeróbicos son mucho más 

pequeñas. La vida media de la degradación anaerobia del E2 está en el rango de decenas de 

días. Compuestos como la E1 y el 17α- etinilestradiol (EE2) a menudo no pueden ser 

degradados en condiciones anaeróbicas, por lo tanto estas sustancias se acumulan en estos 

ambientes (Moschet 2009). Esto sumado a que estas hormonas ejercen su toxicidad sobre los 

organismos a concentraciones muy bajas (ng/L) pone de manifiesto las consecuencias 

ambientales que estos compuestos acarrean (Batty & Lim 1999, Ying et al. 2002, Mills & 

Chichester 2005, Vajda et al. 2011, Jobling & Owen 2013).  

En los ambientes acuáticos, los compuestos con actividad estrogénica provienen de una 

gran variedad de fuentes tales como papeleras, industrias, la actividad agrícola/ganadera y 

principalmente de los efluentes provenientes de plantas de tratamiento de líquidos cloacales 

(Johnson et al. 2005) (Fig. 1.1). Es importante destacar que los compuestos estrogénicos son 
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utilizados intensamente en terapias de sustitución de estrógenos, en anticonceptivos orales y 

en medicina veterinaria. En general, la lipofilicidad de estas hormonas es suficientemente alta, 

por lo que una gran parte son removidas vía procesos de sorción en el tratamiento de aguas 

servidas y, por lo tanto, quedan retenidos en el lodo. Sin embargo, las bajas concentraciones 

que quedan en el efluente pueden ejercer efectos fisiológicos en la biota acuática (Henriquez 

Villa 2012).  

Dentro de los xenoestrógenos también se incluyen a los fitoestrógenos y micoestrógenos 

(presentes en plantas y hongos, respectivamente), a los compuestos alquilfenólicos 

(surfactantes no iónicos), ptalatos y numerosos pesticidas (Desbrow et al. 1998, Korner et al. 

2000).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig 1.1. Vías de ingreso de los xenoestrógenos en los ambientes acuáticos y biomagnificación dentro de 
los ambientes acuáticos (adaptado de Zaharin Aris et al. 2014).  
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La habilidad de los PEs para ejercer su acción puede depender de un gran número de 

factores inherentes a cada compuesto (potencia, eficacia y concentración), a la biota (estadío 

de vida, sensibilidad, movilidad del individuo) y/o a factores ambientales (presencia de otros 

PEs, estación del año, temperatura). Aunque las rutas de exposición a estos compuestos para 

la vida silvestre son diversas, el agua contaminada es una de las más importantes. Los 

organismos acuáticos pueden encontrarse expuestos crónicamente a bajas concentraciones de 

estas sustancias en el ambiente (Jobling et al. 1996, White et al. 1994). Los mismos ingresan en 

los individuos principalmente a través de las branquias, la superficie corporal y/o a través de 

la ingestión de alimentos contaminados (Lewis 1996, Tsuda et al. 2000, Van Der Kraack et al. 

2001). 

Si bien el mecanismo exacto a través del cual cada químico ejerce su función en los 

organismos es poco claro, se ha señalado que la concentración de esteroides circulantes en 

sangre, la esteroidogénesis y el metabolismo esteroideo hepático son susceptibles a sufrir 

alteraciones químicas inducidas, cuyos efectos dependen tanto de la dosis como de la especie 

expuesta (Milnes et al. 2006). Por otra parte, algunos trabajos han demostrado que los 

xenoestrógenos pueden alterar las secreciones hipotálamo-hipofisiarias en machos, o la 

capacidad de las células de Leydig de sintetizar testosterona en cantidades y tiempo apropiado 

(Kime & Nash 1999), provocando alteraciones en la morfología de las gónadas, viabilidad de 

las gametas y por lo tanto afectando el comportamiento reproductivo (Kime & Nash 1999, 

Jalabert et al. 2000, Milnes 2006).  

Los ambientes acuáticos que más preocupan respecto a la contaminación son aquellos 

donde las descargas de efluentes tienen un caudal significativo respecto al caudal del curso 

receptor (Garcia et  al. 2012). Esta situación es evidente en el Río Suquía (Córdoba, 

Argentina), el cual recibe la descarga puntual de la Estación Depuradora de Aguas Residuales 

de la Ciudad de Córdoba (EDAR-Bajo Grande) y numerosos contaminantes provenientes de 

fuentes difusas (Wunderlin et al. 2001, Nimptsch et al. 2005, Contardo-Jara et al. 2009).  

Diversos estudios han demostrado que la ciudad de Córdoba realiza el principal aporte de 

contaminantes a este río, provenientes de efluentes industriales, municipales, aguas de 

escorrentía y vertidos clandestinos, tanto industriales como domésticos. Esto provoca graves 

impactos ambientales que aceleran los procesos de degradación de la calidad de sus aguas, lo 

que repercute en la biota acuática, habiéndose detectado cambios a nivel bioquímico, 

molecular y morfológico en diversos organismos por acción de la contaminación, así como 

también variaciones en la estructura de las comunidades de peces (Pesce & Wunderlin 2000, 

Hued & Bistoni 2002, 2005, Hued et al. 2012, Guzmán et al. 2004, Cazenave et al. 2005, 
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Merlo et al. 2011, Monferrán et al. 2011, Guyón et al. 2012b, Maggioni et al. 2012). La 

contaminación de la cuenca del Río Suquía se acentúa aguas abajo de la Planta de tratamiento 

de residuos cloacales (PTRC) Bajo Grande, donde debido al constante volcamiento de los 

líquidos cloacales se ha detectado en agua y sedimento compuestos tales como, lindano, 

diclorobencenos y metales (Pesce & Wunderlin 2000, Monferrán et al. 2009, 2011, Merlo et al. 

2011, Bonansea et al. 2013) como así también diferentes hormonas naturales y sintéticas y 

fármacos (estrona, dihidrotestosterona (Valdés et al. 2014). Por otra parte, la expansión de la 

frontera agrícola contribuye con el aporte al río de diversos pesticidas utilizados en los 

campos aledaños. A raíz de esto se han detectado compuestos tales como atrazina, 

endosulfán-sulfato, acetoclor, clorpirifos y cipermetrina, (Ballesteros et al. 2009, Merlo et al., 

2011, Bonansea et al. 2012), algunos de los cuales presentan una reconocida actividad 

estrogénica (Kojima et al. 2004).  

Dada la potencial amenaza que los xenoestrógenos representan para los organismos y 

sus poblaciones, en las últimas décadas se ha evidenciado un intenso esfuerzo global por 

identificar y desarrollar marcadores biológicos adecuados para el monitoreo de los recursos 

hídricos (Bayley et al. 1998, Vanderberg et al. 2012, Sun et al. 2013).  

 

 

 1.1.2. Jenynsia multidentata como bioindicador  

 

En estudios de evaluación ambiental es frecuente el uso de bioindicadores es decir especies o 

grupos de especies que nos brindan información sobre ciertas características físico-químicas, 

micro-climáticas, biológicas, funcionales y ecológicas del medio ambiente, o sobre el impacto 

de ciertas prácticas en el medio (van der Oost et al. 2003). El crecimiento, desarrollo y 

reproducción de los organismos acuáticos son eventos ecológicamente relevantes y 

sumamente sensibles a las alteraciones ambientales (Goede & Barton 1990). Entre los 

bioindicadores más utilizados se destacan los peces, ya que son sensibles a las alteraciones 

ambientales de los ecosistemas acuáticos. Estos organismos son blancos primarios para la 

acción de los PEs. La alta fecundidad que estos organismos presentan, sumado a la facilidad 

de exposición de los mismos a concentraciones de tóxicos conocidas, ya sea a través del agua 

o alimento, reflejan la importancia de estos organismos en el monitoreo de la degradación de 

ríos y lagos (Fausch et al. 1990). Así los peces se constituyen en excelentes bioindicadores de 

las potenciales amenazas que ejercen los PEs (Kime 1999, 2001). Debido a que el sistema 
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endocrino de los peces es similar al de los mamíferos es posible extrapolar y predecir riesgos 

en vertebrados superiores incluyendo los humanos (Ankley & Johnson 2004).  

A pesar que en las últimas décadas se evidencia un marcado esfuerzo global por encontrar 

biomarcadores para la evaluación de los efectos de compuestos estrogénicos, este esfuerzo de 

investigación se ha limitado, en general, a un pequeño número de especies del hemisferio 

norte. Considerando que la mayoría de los cursos de agua recibe algún tipo de descarga de 

efluentes, industriales y/o rurales, se hace evidente la necesidad de identificar biomarcadores 

en peces nativos que puedan ser utilizados como centinelas, para contribuir a comprender 

como los PEs, pueden afectar parámetros reproductivos y finalmente impactar sobre las 

poblaciones naturales.  

Dentro de los peces sudamericanos Jenynsia multidentata (Anablepidae, 

Cyprinodontiformes), conocida vulgarmente como “orillero o madrecita de agua” (Fig. 1.2), 

posee importantes ventajas para ser utilizada como modelo ecotoxicológico. Es una especie 

de amplia distribución Neotropical, desde la ciudad de Río de Janeiro (Brasil) a la provincia de 

Río Negro (Argentina) (Malabarba et al. 1998), lo que posibilita su utilización como especie 

indicadora en estudios ambientales para una extensa área de América del Sur. Además, 

presenta la habilidad de adaptarse a una gran variedad de ambientes, incluyendo aquellos 

contaminados (Haro & Bistoni, 1996, Malabarba et al. 1998; Hued & Bistoni 2005) y puede 

ser fácilmente mantenida en condiciones de laboratorio. Su marcado dimorfismo sexual 

constituye una ventaja importante para el estudio de aspectos reproductivos. En particular los 

machos adultos presentan una modificación en la aleta anal, llamada gonopodio, la cual es 

utilizada para la transferencia de esperma durante la cópula.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1.2 Fotografía de un macho de la especie Jenynsia multidentata (Anablepidae, Cyprinodontiformes). 
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El comportamiento reproductivo de J. multidentata ha sido descrito por Bisazza et al. 

(2000). Según estos autores, el comportamiento sexual de los machos es coercivo y 

estereotipado. Consiste exclusivamente en intentos de cópulas forzadas a través de embestidas 

con el gonopodio. Cuando los machos se acercan a las hembras, ellos se colocan 

inmediatamente detrás y debajo de la misma, para luego acercarse por un costado y de esta 

manera extender su gonopodio hacia delante para que poder contactar con el gonoporo de la 

hembra. Estas últimas usualmente se alejan para evitar ser copuladas y a menudo, bajo una 

intensa persecución, pueden reaccionar atacando a los machos. 

Debido a las características particulares de esta especie y a las ventajas que presenta para 

su utilización como especie bioindicadora, J. multidentata ha sido utilizada en diversos estudios 

con el fin de evaluar los efectos de diferentes compuestos químicos sobre diversos aspectos 

biológicos (Cazenave et al. 2005, 2008, Ballesteros et al. 2007, 2009a, 2009b, Pesce et al. 2008, 

Amé et al. 2009, Monferrán et al. 2011, Hued et al. 2012, 2013, Maggioni et al. 2012, Guyón 

et al. 2013).  

 

 

1.1.3. Biomarcadores 

 

En un ambiente acuático degradado, los organismos están expuestos de manera crónica a 

los contaminantes, provocando en ellos cambios en las funciones fisiológicas antes que 

eventos de mortalidad en masa. De esta manera, los efectos que los tóxicos producen pueden 

medirse a través de respuestas detectables a distintos niveles de organización biológica (Fig 

1.3). Estas respuestas se denominan biomarcadores y se definen como un cambio en la estructura 

celular o bioquímica, en la función o comportamiento que es medible en un organismo o parte 

del mismo (Di Giulio & Hinton 2008). Los biomarcadores indican una desviación del estado 

normal de la variable biológica en estudio y permiten detectar de manera temprana, las 

alteraciones de los recursos hídricos que pueden impactar en un futuro a los ecosistemas 

acuáticos (Hansen 2003, van der Oost et al. 2003).  

Los biomarcadores pueden clasificarse como biomarcadores de exposición y de efecto 

(van der Oost et al. 2003, Di Giulio & Hinton 2008). El primer tipo de ellos comprende a 

cualquier sustancia exógena, sus metabolitos o el producto de interacción del xenobiótico, que 

puede ser medido o detectado dentro de algún compartimiento en el organismo. Estos 

biomarcadores pueden ser utilizados para confirmar y evaluar la exposición de individuos o 

poblaciones a una sustancia en particular, proveyendo una relación entre el medio externo 
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(exposición) y el medio interno (medición de una respuesta). Los biomarcadores de efecto, en 

cambio, se definen como un cambio en la estructura celular o bioquímica, función o 

comportamiento que es medible en un organismo o parte del mismo. El uso de estos 

marcadores biológicos permite brindar información sobre la salud de los organismos y de esa 

manera evaluar la calidad del agua de los recursos hídricos.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1.3.  Representación esquemática en orden secuencial de las respuestas al estrés de contaminación dentro 

de un sistema biológico. Extraído de Mussali-Galante et al. (2013).  

 

 

 

Dentro de los biomarcadores de efecto, el comportamiento de los individuos relaciona los 

procesos fisiológicos con los ecológicos, por lo que lo convierte en una herramienta útil para 

el estudio de los efectos de la calidad del agua. Dado que el éxito reproductivo depende de la 

habilidad para desarrollar un comportamiento sexual apropiado, se ha sugerido que cambios 

en el comportamiento sexual evaluado tras una exposición a PEs, pueden predecir efectos a 

nivel poblacional (Bayley et al. 1999). Diversos estudios han demostrado que diferentes 

variables comportamentales ofrecen biomarcadores sensibles de exposición a compuestos 

estrogénicos, tales como, la disminución en la tasa e intensidad del comportamiento sexual, el 

Niveles de organización donde pueden 
medirse las Respuestas biológicas 
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número de acercamientos hacia la hembra, cópulas exitosas y disminución en 

comportamientos de cortejo (Bayley et al. 1999, Bjerselius et al. 2001, Schoenfuss et al. 2002). 

De esta manera, la evaluación del comportamiento reproductivo de los peces brinda 

información útil sobre aspectos ecológicamente relevantes que pueden ser fácilmente 

observados y cuantificados (Scott & Slogan 2004, Söffker & Tyler 2013). 

Además de la relevancia del comportamiento para una reproducción exitosa, los 

parámetros de calidad espermática son importantes en la capacidad de fertilización de los 

organismos. El recuento espermático, viabilidad y parámetros dinámicos tales como 

porcentaje de motilidad y velocidad han sido utilizados para evaluar los efectos de diversos 

contaminantes sobre la calidad espermática (Haubruge et al. 2000, Van Look & Kime 2003, 

Rurangwa et al. 2004).  

Por otra parte, los índices órgano-somáticos, proveen una estimación relativamente simple 

y rápida sobre la salud general del pez en su ambiente. Los patrones de variación en sus 

valores pueden reflejar alteraciones bioquímicas y fisiológicas debidas a cambios en la calidad 

del medio que los rodea (Goede & Barton 1990). Entre ellos, el factor de condición de Fulton 

(K), relaciona el peso total del pez con su longitud (Fulton 1904). En general, cuanto mayor 

es K, mayor es el contenido de grasa del pez y por consiguiente hay más energía disponible 

para utilizar en los diferentes procesos (Neff & Cargnelli 2004). El índice Hepatosomático 

(IHS) relaciona la masa del hígado respecto a la masa del pez y se utiliza de manera general 

para evaluar el estado reproductivo y el daño hepático (Schweer 2002). Se ha observado un 

incremento en el valor de IHS en peces expuestos a diversas sustancias, entre ellos a 

compuestos estrogénicos (Herman & Kincaid 1988, Nimrod & Benson 1996, Thorpe et al. 

2000, Harries et al. 1997). Este incremento ha sido relacionado a procesos de síntesis de 

vitelogenina, a la hipertrofia e hiperplasia de las células hepáticas en relación a la activación de 

procesos de detoxificación (Van Boheman et al. 1998, Almeida et al. 2005). Estos últimos 

autores interpretan la disminución del IHS, como una depleción de las reservas de glucógeno 

en el hígado relacionadas con el aumento en la demanda de energía producto del estrés 

producido por la contaminación. 

Por otro lado, el índice Gonadosomático (IGS) relaciona la masa de las gónadas respecto a 

la masa del pez y es utilizado para identificar estadios reproductivos y detectar alteraciones en 

estos órganos. Tanto machos como hembras son susceptibles a los efectos de los PEs, y en 

ambos sexos se ha registrado una disminución en el valor del IGS en peces expuestos a 

xenoestrógenos (Jobling et al. 1996, Christiansen et al. 1998, Kinnberg et al. 2000, Sohoni et 

al. 2001, Toft et al. 2001, Schweer 2002, Martyniuk 2006, Velasco Santamaria et al. 2010). La 
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inhibición del crecimiento de los testículos en los machos es un biomarcador muy utilizado 

ante una exposición a estrógenos. Diversos estudios han demostrado una correlación entre la 

potencia estrogénica de un PE y el grado de inhibición de crecimiento de los testículos, 

registrándose hasta un 50 % de reducción en el crecimiento de estos órganos (Billard et al. 

1981, Jobling et al. 1996).  

Los xenoestrógenos pueden actuar inhibiendo la espermatogénesis, actuando en uno o 

más niveles de la cascada de hormonas que regulan el desarrollo de los testículos. Existen 

numerosos trabajos que reflejan diversos problemas reproductivos en peces expuestos a 

xenohormonas tales como: alteraciones en el proceso de espermatogénesis (Metcalfe et al. 

2001, Van den Belt et al. 2003, Martyniuk et al. 2006, Velasco-Santamaria et al. 2010), 

cambios en la histología gonadal como variaciones en la proporción de tipos celulares (Weber 

et al. 2003, Pawlowsky et al. 2004, Silva et al. 2012), muerte de células germinales e hipertrofia 

de células de Sertoli (Kinnberg et al. 2000), disminución del esperma eyaculado o de la 

movilidad espermática (Gronen et al. 1999, Baatrup & Junge, 2001, Bayley et al. 2002, Van 

den Ven et al. 2003) e incluso presencia de ovocitos en testículos (Gray & Metcalfe 1997, 

Metcalfe et al. 2001).  

Las alteraciones anteriormente detalladas pueden afectar la reproducción de los 

organismos y por ende las poblaciones naturales tal como fue evidenciado por Kidd et al 

(2007) en un trabajo a gran escala, reflejando las implicancias ambientales de la exposición 

crónica a compuestos xenoestrogénicos. 

De acuerdo a los antecedentes mencionados sobre la presencia de compuestos con 

actividad estrogénica en la cuenca del Río Suquía y el efecto que los mismos pueden producir 

en los peces, el propósito de la presente investigación fue evaluar el efecto de xenoestrógenos 

sobre diferentes aspectos de la biología reproductiva de la especie ínctica J. multidentata, a 

través de ensayos de laboratorio y a campo.  
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OBJETIVOS 

 

1.2.1. Objetivo general  

 

Evaluar la respuesta de diversos biomarcadores reproductivos en machos de la especie 

íctica autóctona Jenynsia multidentata, expuestos a compuestos de diferente naturaleza química 

con actividad estrogénica, en condiciones de laboratorio y a campo. 

 

 
 

1.2.2 Objetivos específicos 

 

1. Caracterizar parámetros morfológicos y dinámicos de espermatozoides en individuos de J. 

multidentata bajo condiciones controladas de laboratorio y a campo. 

2. Evaluar alteraciones en el comportamiento reproductivo a través de diferentes parámetros 

de actividad sexual en machos de J. multidentata expuestos a xenoestrógenos en ensayos de 

laboratorio y a campo. 

3. Determinar cambios en parámetros morfológicos y dinámicos de espermatozoides de J. 

multidentata expuestos a compuestos xenoestrogénicos en laboratorio y en individuos 

provenientes de sitios contaminados. 

4. Evaluar cambios histológicos y ultraestructurales en testículos de individuos de J. 

multidentata expuestos a xenoestrógenos en ensayos de laboratorio y a campo. 

5. Determinar cuáles son los biomarcadores de exposición más sensibles ante la exposición 

de compuestos estrogénicos. 

 

 

1.3. HIPÓTESIS GENERAL DE TRABAJO 

 

La exposición a xenoestrógenos provoca en machos de la especie J. multidentata, 

alteraciones en el comportamiento sexual, parámetros espermáticos y diversos daños 

histológicos en gónadas, las cuales podrán ser utilizadas como biomarcadores de la presencia 

de compuestos con actividad estrogénica en agua. 



 

 

 

 

 

 

CAPÍTULO II 

 

Estructura histológica del testículo y caracterización de parámetros 

espermáticos de J. multidentata en condiciones controladas de 

laboratorio. 
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2.1. INTRODUCCIÓN 

 

 pesar de la gran variabilidad de estrategias reproductivas presentes en peces, la 

organización básica del testículo en este grupo se encuentra notablemente 

conservada. Los testículos están envueltos por una capa de tejido conectivo 

llamada cápsula testicular. Como ocurre en otros vertebrados, estos órganos están constituidos 

por un compartimento germinal e intersticial, ambos separados por una membrana basal. El 

primero comprende un epitelio seminífero compuesto por células germinales y células 

somáticas (células de Sertoli). El segundo, está compuesto por tejido conectivo que contiene 

células esteroidogénicas (células de Leydig), fibroblastos, fibras colágenas, células mioides, 

células sanguíneas, vasos sanguíneos y fibras amielínicas. Una membrana basal separa al 

epitelio germinal del intersticio (Grier 1993, Lo Nostro et al. 2004, Grier & Uribe Aranzabal 

2009) (Fig. 2.1. A-B).  

La supervivencia de las células germinales y su desarrollo durante la espermatogénesis 

depende estrictamente de su íntima asociación con las células de Sertoli, sin embargo a 

diferencia de mamíferos, las células de Sertoli no envían prolongaciones citoplasmáticas que 

separen las células germinales (Loir et al. 1995).  En los peces (y otros amniotas vertebrados), 

la etapa inicial de una unidad de este tipo es una sola espermatogonia primaria que está 

envuelta por unas pocas células de Sertoli. Dicha unidad se denomina espermatocisto, y estos 

forman el epitelio germinal del testículo de peces teleósteos. Las células germinales que se 

dividen sufren una citocinesis incompleta, de modo que los puentes citoplasmáticos conectan 

las células hijas, formando un clon de células isogénicas, lo que permite que todas se 

encuentren en la misma etapa de diferenciación. (Loir et al. 1995). 

Se describen en peces diferentes fases del ciclo espermatogénico (Fishelson et al. 2006). La 

espermatocitogénesis, que incluye la maduración mitótica y la división de la células germinales con 

la consiguiente formación de las espermatogonias B, la espermatogénesis, que incluye la 

formación de espermatocistos a través de extensiones de las células de Sertoli y la división 

meiótica y maduración de los espermatocitos, y la espermiogénesis que incluye la maduración de 

las espermátidas-espermatozoides. El proceso de espermatogénesis presenta patrones 

característicos con una limitada variación estructural entre las especies animales. Sin embargo 

los procesos de espermiogénesis y la estructura de los espermatozoides muestran una gran 

diversidad de variaciones morfológicas que pueden ser explicadas por la diversidad de modos 

de reproducción. Por ejemplo la espermiación en peces con fecundación externa sucede luego 

de la maduración del esperma, mientras que en peces que presentan fecundación interna las 

A 
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células son liberadas en un estadio de espermátide, donde la maduración final sucede en 

vesículas seminales o es espermatozeugma en caso de que este se forme (Lahsteiner & Patzner 

2009).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2.1 Representaciones gráficas de testículo de peces. Los segmentos de túbulos espermatogénicos son 
mostrados para ilustrar las diferencias entre la relación de células Sertoli/germinales. El epitelio germinal contiene 
células de Sertoli (SE) y células germinales delimitadas por una lámina basal y células peritubulares mioides (MY). 
Se muestran células de Leydig y vasos sanguíneos (BV). (A) Representación gráfica de la composición del tejido 
seminífero e  intersticial modificada de Billard et al. 1982; (B) Representación gráfica de un tipo testicular donde 
se observa la distribución de cistos dentro del túbulo. Espermatogonias A indiferenciadas (Aund), 
Espermatogonias A diferenciadas (Adiff), espermatogonia tipo B (b), espermatocitos primarios en 
leptotene/cigotene (L/Z), espermatocitos paquiténicos (P), espermatocitos diploténicos en metafase I (D/MI), 
espermatocitos secundarios en metafase II (S/MII). Extraido de Lahsteiner & Patzner 2009 

 

 

La espermatogénesis dentro del testículo toma lugar en el epitelio germinal, el cual se 

encuentra organizado en divisiones lobulares compuestas por tubos o sacos ciegos. En peces 

teleósteos los testículos pueden presentar dos tipos principales de organización de acuerdo a la 

disposición del compartimiento germinal: tubular anastomosado y lobular, tipologías que 

muestran una clara distribución filogenética (Parenti & Grier 2004) (Fig. 2.2). 

 Los testículos tubulares anastomosados se encuentran presentes en los taxa menos 

evolucionados tales como Acipenseriformes, Cypriniformes y Salmoniformes. En ellos los 

compartimentos germinales no están presentes en la periferia del órgano y los túbulos forman 

rulos interconectados de aspecto muy irregular, formando una red anastomosada. La cápsula 

testicular está bien desarrollada y los espermatocistos no guardan un ordenamiento sino que se 

disponen entremezclados y por consiguiente se pueden encontrar cistos en distintos estadios 

de desarrollo a cualquier altura del lóbulo (Parenti & Grier, 2004, Lahnsteiner y Patzner, 2009) 

(Fig. 2.2A y 2.3 A).  

 

A 
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Fig. 2.2. Esquema general de la estructura de los dos diferentes tipos de testículos (A) testículo tubular 
anastomosado (B) testículo lobular. Referencias TC: túbulo colector, TA: sistema tubular anastomosado y L: 
lóbulo. Extraído de Dietrich & Krieger (2004). 

 
 

 
 

En los testículos lobulares los lóbulos se desarrollan desde la periferia del testículo hacia el 

ducto central (Fig. 2.2 B). Los cistos, que contienen las células espermatogénicas, se 

desarrollan a lo largo de la longitud del lóbulo, mientras que los espermatozoides maduros son 

finalmente liberados dentro de una cavidad o lumen central (Dietrich & Krieger 2004). Los 

testículos lobulares a su vez pueden clasificarse en restrictos o irrestrictos de acuerdo a la 

disposición de las cistos a lo largo de los lóbulos (Fig. 2.3 B-C). En el testículo lobular 

irrestricto, el compartimiento germinal se extiende cerca de la túnica albugínea, terminando 

ciegamente cerca de la periferia de la formación de un lóbulo. Cada lóbulo se abre en el 

conducto testicular. Los cistos espermatogénicos permanecen en aproximadamente la misma 

posición a lo largo del lóbulo a medida que se desarrollan. Cistos en diferentes etapas de 

desarrollo se distribuyen a través de los lóbulos, sin ningún patrón espacial evidente de 

distribución. Los lóbulos presentan una luz virtual hacia la que se abrirán camino los 

espematocistos y donde serán liberados los espermatozoides durante el proceso de 

espermiación (Grier 1993, Parenti & Grier 2004; Grier & Uribe Aranzabal 2009) (Fig. 2.3B). 

Finalmente el taxa Atherinomorpha, grupo al cual pertenece la especie en estudio, se 

caracteriza por presentar un testículo lobular restricto. La característica definitoria de este 

testículo es que las espermatogonias sólo se producen alrededor de los extremos ciegos de los 

lóbulos, cerca de la túnica albugínea y a medida que la espermatogénesis progresa, los cistos 

migran hacia los conductos testiculares y liberan los espermatozoides en ellos.  Así, dentro de 

los lóbulos, los distintos estadios de la espermatogénesis se encuentran en orden creciente de 

TC 

TA 

TC 
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maduración. Las espermatogonias A, rodeadas por procesos de las células de Sertoli, se 

encuentran en el extremo ciego del lóbulo. A continuación espermatocistos conteniendo las 

espermatogonias B, luego los espermatocitos primarios y secundarios y finalmente las 

espermátidas y espermatozoides. En este tipo de testículo los lóbulos son sólidos y no poseen 

luz (Grier 1981, 1993, Parenti & Grier 2004) (Fig 2.3C). 

Las tres modalidades diferentes de testículos muestran un patrón filogenético claro, pero 

aún no se conoce si estas diferencias tienen un significado adaptativo en relación con la 

producción de esperma (Parenti & Grier 2004). Una característica que distingue a los 

teleósteos de mamíferos, es que en peces se repone la población de células de Sertoli. Esto, 

sumado a la reposición mitótica de espermatogonias, evidencia que el epitelio germinal está 

activo durante toda la vida del individuo. 

 
 



Capítulo II                                          Parámetros espermáticos e histología del testículo de J. multidentata 
 

21 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 2.3. Microfotografías de cortes de testículo y representación esquemática donde puede observarse la 
distribución del epitelio germinal a lo largo de un testículo (A) tubular anastomosado. Se evidencian túbulos 
continuos e interconectados. Esta imagen corresponde a un pez reproductivamente activo, donde prevalecen 
espermatozoides maduros. No se observan células germinales en desarrollo, (B) lobular irrestricto donde se 
observan células en distinto estadio de desarrollo a lo largo de la longitud del lóbulo y (C) lobular restricto donde 
se observan como los estadios espermatogénicos van madurando a lo largo del lóbulo desde la periferia hacia la 
región central, donde son liberados en el ducto espermático. (Figuras  y esquemas extraídos de Nagahama 1983 y 
Norris & Lopez 2004). 
 
 
 
 
 

Al igual que en los demás vertebrados, la espermatogénesis en peces comienza cuando las 

células germinales son estimuladas por las gonadotropinas pituitarias, las hormonas folículo 

estimulante (FSH) y luteinizante (LH), para seguir dos vías: la de renovación (atravesando 
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procesos de mitosis o meiosis) o de maduración. La hormona FSH actúa en los estratos 

primordiales de espermatogonias mientras que la hormona LH en los estadíos finales. A 

diferencia de los amniotas, tanto en peces como anfibios la espermatogénesis sucede en cistos 

formados por células de Sertoli (Schulz et al. 2010). 

En las figuras 2.4 y 2.5 se muestran las diferentes hormonas que regulan el proceso 

espermatogénico.  Los Andrógenos y la FSH son las hormonas más importantes que regulan 

la espermatogénesis. La principal función de estas hormonas es permitir a las células de Sertoli 

crear un microambiente que responda a las necesidades cambiantes de las células germinales 

durante su desarrollo (Schulz et al. 2002). Un papel importante de la FSH es que modulan la 

liberación de factores de crecimiento las células de Sertoli tales como factores de 

transformación β (TGFβ) (Miura et al. 2002), factor de crecimiento similar a la insulina (IGF) 

(LeGac et al. 1996), factores de crecimiento de fibroblastos (FGF) (Watanabe & Onitake 

1995) que participan en sistemas de señalización tanto autócrina como parácrina. 

A diferencia de mamíferos, donde los estrógenos cumplen un papel relevante en la 

espermatogénesis, en peces esta proliferación está fuertemente influenciada por la acción de 

andrógenos, particularmente la 11-ketosterona (11-KT) y es necesario un correcto balance 

entre la testosterona (T) y la 11-KT, porque se ha visto que la T puede inhibir diversos pasos 

de la espermatogénesis, ya que ejerce un efecto inhibitorio en la liberación de la FSH y la 

esteroidogénesis, mientras que luego de la conversión a E2 juega un rol más directo 

estimulando la renovación de las células madre (Miura et al. 1991, 1999, Cavaco et al. 2001). 

Durante la espermatogénesis, bajas dosis de E2 estimulan la renovación de espermatogonias 

(Sg), la hormona 11-KT controla la maduración de los células mientras que la 17,20 

dihidroxiprogesterona es crítica para el comienzo de meiosis y para la espermiación (Schulz & 

Miura 2002) (Fig. 2.5). Se ha visto que muchos mensajeros químicos pueden influenciar en 

diversas funciones testiculares (Le Gac et al. 1996).  

La duración total del proceso de espermatogénesis y el número de veces que las Sg se 

dividen se encuentra determinado por el genoma de las células germinales (França et al. 1998). 

En vertebrados no amniotas, se conoce que la temperatura es un factor que influye en la 

duración de este ciclo. En peces vivíparos se ha estimado el ciclo espermatogénico es de 

alrededor de 30 días para las especies Gambusia affinis (Koya & Iwase 2004) y para Poecilia 

reticulata (Billard & Escaffre 1969). Billard (1969) estimó que en P. reticulata las Sg atraviesan 14 

ciclos de divisiones mitóticas mientras que la transición de Sc a St requiere 4.6 días y de St a Sz 9.7 

días a 25°C.   
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Es de destacar que en peces, a diferencia de los mamíferos, la solidez de la barrera testicular 

varía a lo largo del ciclo espermatogénico (Batlouni et al. 2009). Sólo los cistos que contienen 

células haploides presentan uniones estrechas entre las células de Sertoli, formando así una 

barrera que protege a estas células espermatogénicas de los compuestos químicos que 

pudieran existir en el plasma. Sin embargo este tipo de uniones no existen en estadios 

primordiales, lo que provoca que las espermatogonias queden expuestas a cualquier 

compuesto químico que se encuentre en el plasma, como pueden ser los PEs. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 2.4. Esquema que sintetiza las diferentes hormonas que regulan el proceso  espermatogénico y la síntesis de 
hormonas esteroideas en el testículo de peces (extraído de Norris & Lopez 2010). 
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Fig. 2.5. Esquema de las principales influencias hormonales en el proceso de espermatogénesis en teleósteos. 

Los niveles de ploidía de las células germinaes se indican como 2n ó n. Círculos con flechas indican proliferación 
celular (espermatogonias A o B). La 11-ketosterona esta represnetada fuera de la célula de Leydig para reflejar 
otros sitios de síntesis por fuera del testículo. Referencias: 17-α OHP4: 17 a-hidroxiprogesterona; 17,20 βP: 
17,20b-hidroxipregnelona; AMH: hormona anti-Mülleriana; E2: estradiol, P450c17: 17α−hidroxilasa (extraído de 
Norris & Lopez 2010). 

 
 
 
 
 

La estructura de los espermatozoides se ha estudiado en un número limitado de especies de 

peces teleósteos y revela una alta diversidad, principalmente entre familias alejadas 

sistemáticamente (Fishelson 2006) y principalmente de acuerdo a los modos de reproducción 

(Billard 1977, Lahnsteiner & Patzner 1990).  

Si se considera el segundo criterio, la morfología de los espermatozoides respondería a dos 

grandes grupos: especies con fertilización externa e interna. El primer grupo presenta una 

organización simple, caracterizada por un núcleo ovoide o esférico, una pieza media pequeña 

con sólo unas pocas mitocondrias y cortos períodos de motilidad. Las especies con 

fecundación interna, en cambio, presentan espermatozoides con núcleo alargado, pieza 

intermedia de mayor longitud y la capacidad de permanecer móviles durante largos períodos, 

para desplazarse a través del tracto de la hembra (Yao & Crim 1995, Lahnsteiner & Patzner 

2008)  
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La caracterización del testículo y la morfología espermática no solo es importante en 

estudios de sistemática y filogenia, sino que además tiene numerosas aplicaciones prácticas 

relacionadas con la fertilización y preservación de esperma (Furbock et al. 2010) y es clave 

para el entendimiento de los efectos de compuestos tóxicos sobre la reproducción de las 

especies. 

El orden Cyprinodontiformes, que comprende a la especie en estudio, incluye varias 

especies con fecundación interna (Parenti 2005). Dentro del mismo, la mayor parte de los 

trabajos sobre las características espermáticas se han centrado en la familia Poeciliidae 

(Constantz 1984, Meffe & Snelson 1989, Meyer & Lydeard 1993, Evans et al. 2003), mientras 

que para la familia Anablepidae se ha descripto la ultraestructura del espermatozoide de 

Anableps anableps (Greven & Schmahl 2006). En la especie Jenynsia multidentata solo se ha 

descripto la estructura del testículo y las características básicas de la ultraestructura del 

espermatozoide (Grier et al. 1981, Dadone & Narbaitz 1967), no conociéndose en detalle la 

organización testicular, el proceso espermatogénico, ni medidas morfométricas y dinámicas de 

los espermatozoides. Los machos de esta especie presentan un gonopodio tubular formado 

por todos los radios de la aleta anal (Turner 1950, Grier et al. 1981, Malabarba et al. 1998). Por 

lo tanto los espermatozoides no son empaquetados en espermatóforos como sucede en los 

Poecílidos, aunque son liberados junto a material mucilaginoso (Grier et al. 1981).  

En los últimos años diversos parámetros espermáticos tales como el recuento espermático, 

viabilidad, y análisis de velocidad de espermatozoides han sido utilizados para caracterizar 

aspectos reproductivos de peces. Estos parámetros adquieren suma importancia en estudios 

de acuicultura y reproducción artificial de especies. 

A partir de lo expuesto, en el presente capítulo se propone describir la histología y 

ultraestructura del testículo de J. multidentata y caracterizar parámetros morfológicos y 

dinámicos de sus espermatozoides, a través de un simple protocolo de recolección de esperma 

apropiado para la especie en estudio. Estas caracterizaciones nos permitirán adquirir un 

conocimiento de base para evaluar a continuación los efectos producidos por los 

xenoestrógenos. 
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2.2. METODOLOGÍA 

 

2.2.1. Recolección de especímenes 

 

Machos adultos de J. multidentata fueron recolectados durante la época reproductiva 

Septiembre 2008 a Febrero de 2009 en el Río Yuspe, provincia de Córdoba (31° 14´ S; 64° 31´ 

W), área caracterizada por la buena calidad de sus aguas (Pesce y Wunderlin, 2000; Hued y 

Bistoni, 2005). Los ejemplares fueron capturados con un equipo de pesca eléctrica y 

transportados en bidones de 15 litros al laboratorio para su aclimatación por un lapso de 15 

días en condiciones controladas de temperatura (21º C) y fotoperíodo (12:12 horas 

luz/oscuridad). Se les suministró alimento deshidratado en escamas dos veces al día. 

 

2.2.2. Histología del testículo 

 

Las gónadas procedentes de 20 individuos (longitud estándar 27.34 ± 2.32 mm; peso 

corporal 0.403 ± 0.172 g) fueron fijadas en formaldehído al 10% y posteriormente procesadas 

según técnicas histológicas de rutina y teñidas con hematoxilina-eosina (H&E). Los cortes 

fueron examinados con microscopio óptico (Olympus® CX31), el cual se encuentra acoplado 

a una cámara fotográfica (MotiCam). De cada corte histológico se analizaron tres fetas 

longitudinales de 4-6 µm de espesor obtenidas de la región central del testículo, a partir de las 

cuales se determinó el porcentaje de estadios primordiales (espermatogonias y espermatocitos) 

y estadios maduros (espermátidas y espermatozoides).  

 

2.2.3. Ultraestructura del testículo 

 

Para el análisis ultraestructural del testículo muestras de 5 individuos fueron fijadas con una 

solución de glutaraldehído (2%) y formaldehído (4%) y preparadas para su visualización 

mediante microscopía electrónica de transmisión según protocolo establecido por el centro de 

Microscopía Electrónica de la Universidad Nacional de Córdoba. Brevemente, cada muestra 

fue embebida en buffer cacodilato 0.1 M durante 2 horas, posteriormente fijada con tetraóxido 

de osmio al 1%, deshidratadas y embebida en Araldito. Con ultramicrótomo JEOL JUM-7 se 

obtuvieron secciones finas que fueron montadas en grillas de níquel, contrastadas con alcohol 

uranil acetato seguido de citrato y examinadas con microscopio electrónico Zeiss LEO 906E. 
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2.2.4. Obtención y tratamiento de muestras de semen 

 

Para la caracterización de parámetros espermáticos fueron procesados 45 machos adultos 

(longitud estándar 28.83 ± 3.41mm; peso corporal  0.479 ± 0.131g). Las muestras de esperma 

fueron obtenidas de acuerdo a la técnica propuesta por Matthews et al. (1997) con 

modificaciones. Cada individuo fue anestesiado mediante inmersión en tricaína metanosulfato 

MS222 (5g/l). El gonopodio fue colocado dentro de un tubo microcapilar y se masajeó la 

zona abdominal desde la mitad del abdomen hasta el inicio del gonopodio, de manera de 

favorecer la salida del esperma hacia el tubo. Posteriormente se lavó el gonopodio con 80 µl 

de medio HAM F-10 en tubo de microcentrífuga, con el fin de recuperar el semen. Se 

procedió de la misma manera para recuperar la solución contenida en el microcapilar. Con 

ayuda de una micropipeta se provocó la separación de los espermatozoides.  

Cabe destacar que se realizaron pruebas con dos medios diferentes: PBS y HAM F-10 de 

manera de seleccionar el más adecuado. Se registró la viabilidad de los espermatozoides en 

ambos medios registrándose los mayores porcentajes de viabilidad (79 ± 8.4 %) en  HAM F-

10 frente a 45 ± 10.4 % para PBS (n= 5). Por consiguiente todo el estudio fue realizado 

utilizando el primer medio.  

 

2.2.5. Parámetros espermáticos  

 

Una vez obtenida la muestra se procedió a determinar parámetros de motilidad 

espermática, porcentaje de espermatozoides vivos y recuento espermático. Debido a que la 

temperatura es un factor clave que incide de manera directa en la motilidad espermática 

(Rurangwa et al. 2004, Hadi Alavi & Cosson 2005), se analizaron 5 rangos de temperatura (ver 

tabla 1). Para ello cada muestra obtenida de 10 individuos fue colocada en medio HAM F-10 y 

mantenida a una temperatura específica. 

Los diferentes parámetros de motilidad espermática de los espermatozoides de J. 

multidentata no mostraron diferencias significativas entre las temperaturas ensayadas (Tabla 

2.1). A partir de lo registrado y  teniendo en cuenta la temperatura utilizada en el laboratorio 

para la aclimatación, se eligió trabajar a 21 ± 2°C. 
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Temperatura VL VCL LIN % Cél. Vivas 

10 ± 2°C 81.89 ± 13.19     87.20 ± 14.10       94.00 ± 1.00 60.54 ± 8.49 

16 ± 2° C 68.49 ±15.85 72.22 ± 16.02    94.60 ± 1.70 52.21 ± 20.08 

21 ± 2°C  76.21 ± 18.67 85.17 ± 22.07    95.50 ± 1.90 62.71 ± 20.00 

26 ± 2°C 74.23 ± 21.53 78.12 ± 20.30    94.56 ± 2.70 57.27 ± 20.25 

32 ± 2°C  50.21 ± 39.56 53.51 ± 41.77    70.00 ± 2.70 40.84 ± 12.14 

 

Tabla 2.1 Parámetros espermáticos de machos adultos de J. multidentata obtenidos a diferentes temperaturas del medio 
HAM F-10. Media ± D.E.; n = 4. Referencias: VL, velocidad lineal expresado en µm/s; VCL,velocidad curvilineal 
expresado en µm/s y LIN- linearidad VL/VCL.  

 
 

 

2.2.5.1. Motilidad espermática. 

 

Inmediatamente finalizada la extracción del esperma se tomó una alícuota de 12 µl de la 

muestra y se la colocó en un portaobjeto. La misma fue analizada a través de un sistema de 

videomicroscopía integrado por un microscopio de contraste de fase (Olympus® CX41) junto 

con una cámara digital (ICAM 1500; Labomed). Se registraron diferentes campos consecutivos 

de 5 segundos de duración. El tiempo total de filmación fue de 4 minutos. Cuando las 

muestras contenían una gran concentración de espermatozoides se realizó una dilución 1 en 

100.  

Los siguientes parámetros dinámicos fueron evaluados a través de videomicroscopía y 

análisis computarizado de imágenes (Fabro et al. 2002): 

Velocidad Lineal (VL) (µm/s): Distancia total que el espermatozoide recorrió, medida en línea 

recta desde el comienzo hasta el final de su trayectoria en el tiempo analizado.  

Velocidad Curvilineal (VCL) (µm/s): determinada como la longitud total de la trayectoria 

marcada por la célula en el tiempo de análisis.  

Linearidad (LIN): Representa el cociente entre la VL y la VCL. Este valor es adimensional y su 

rango varía de 0 y 1. 

 

2.2.5.2. Viabilidad espermática 

 

La viabilidad de los espermatozoides fue analizada utilizando el test de tinción eosina-Y 

(WHO, 2010). En espermatozoides vivos, las cabezas se observan de color blanco/amarillento 

ya que por presentar sus membranas celulares íntegras no absorben el colorante. 
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Contrariamente, los muertos presentan una tonalidad rosada ya que absorben el colorante 

debido a la ruptura de sus membranas celulares. Para determinar el porcentaje de 

espermatozoides vivos 10 µl de la muestra fueron colocados en un portaobjeto. Se le adicionó 

1 µl de eosina (0.5% peso/vol) y se mezcló suavemente para favorecer la distribución 

uniforme del colorante. Un minuto luego de la adición de la eosina la muestra fue cubierta con 

un cubreobjeto y examinado bajo microscopio óptico (100x). Se contaron 100 células al azar 

determinando el número de células vivas (móviles e inmóviles) y muertas.  

 

2.2.5.3. Recuento espermático 

 

Se realizó una dilución 1:10 de la muestra con agua destilada con el fin de inhibir la 

motilidad de los espermatozoides y facilitar así su posterior contaje. Se determinó la 

concentración de los mismos en la cámara de Neubauer contando los espermatozoides en 

ambas grillas de la retícula de conteo. Los dos valores obtenidos fueron promediados. Se 

calculó la cantidad total de espermatozoides por microlitro de muestra.  Debido a que en esta 

especie no se forman paquetes espermáticos se dificulta el cálculo del volumen final del 

eyaculado. Sin embargo, se determinó como volumen aproximado de semen obtenido en 

todas las muestras 2µL, marcando el nivel del fluido dentro del microcapilar.  

 

2.2.5.4. Morfometría de los espermatozoides 

 

Veinte microlitros de cada muestra fueron fijados con formaldehido al  2% y luego teñidos 

con azul de Coomassie (220% peso/volumen) para posteriormente ser examinadas a 1000x 

bajo microsocopio óptico (Olympus® CX31) y microfotografiadas utilizando una cámara 

digital (Moticam 2300). Se determinó longitud total de los espermatozoides (LT), de la cabeza 

(LC) y de la pieza media (LPM), mediante el software Image J (ver. 1.42q, NIH, USA). Se 

analizaron 20 espermatozoides por muestra y se obtuvo un valor promedio para cada 

individuo.  

No fue posible realizar microscopía electrónica sobre las muestras de esperma debido al 

escaso volumen obtenido (aún realizando un pool con muestras de 5 individuos). Por 

consiguiente, para corroborar las mediciones a nivel ultraestructural, los gonopodios de 5 

machos adultos fueron procesados de acuerdo a los protocolos de microscopía electrónica de 

la Universidad Nacional de Córdoba (detallado en la sección 2.2.3). De esta manera se asegura 

encontrar espermatozoides maduros. Se obtuvieron microfotografías de 10 espermatozoides 
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maduros por individuo, donde se registraron las medidas de LT, LC y LPM según lo descripto 

anteriormente. Para asegurar una adecuada medición, sólo se consideraron aquellos 

espermatozoides en los que se pudo observar una correcta inserción del flagelo en la cabeza. 

 

 

2.3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

2.3.1. Histología del testículo de J. multidentata 

 

La estructura histológica básica del testículo de J. multidentata ha sido descripta por Grier et 

al. (1980) y Parenti & Grier (2004). Estos autores señalan que el testículo en esta especie es un 

órgano bilobulado localizado en la región posterior de la cavidad corporal a dorsal del tubo 

digestivo rodeado del epitelio mesenterial. La pared está formada por una envolvente túnica 

albúginea de tejido conectivo, debajo de la cual se extiende el epitelio germinal. Este epitelio se 

compone de células madres gametogénicas y células de Sertoli primordiales. La 

espermatogénesis dentro de los testículos ocurre en el epitelio germinal, el cual se encuentra 

dividido en lóbulos compuestos de túbulos cerrados o sacos. Tal como se mencionó 

anteriormente, esta especie presenta un testículo lobular restricto, al igual que en otros 

Atherinomorpha, no hay lumen entre los lóbulos, y en su lugar se disponen las células de 

Sertoli encargadas de conformar los bordes de los espermatocitos, formando puentes entre los 

lóbulos. En este tipo de modelo, las células espermatogénicas se organizan en cistos 

periféricos (también denominados espermatocistos), los cuales subsecuentemente aumentan 

de tamaño y se extienden a lo largo del lumen del túbulo a medida que la espermatogénesis 

ocurre (Fig. 2.6 A-B). Cada cisto se halla formado por una célula de Sertoli que rodea a un 

clon de células germinales en el mismo estadío espermático y maduran de manera sincrónica 

mientras migran simultáneamente hacia el túbulo o conducto central. Es ampliamente 

conocido el papel clave de las células de Sertoli en el proceso de la espermatogénesis (Sharpe 

1994, Griswold 1998).  

En el presente estudio se evidenció una fuerte asociación epitelioide entre las células de 

Sertoli y las células germinales tal como ha sido registrado en otros Atherinomorfa incluidos 

los géneros Anableps y Poecilidae (Grier 2000,  Grier & Lo Nostro 2000). Se sabe que estas 

células están unidas lateralmente por interdigitaciones citoplasmáticas (desmosomas) y uniones 

estrechas (Grier 1993, 2000). La función fagocítica por parte de las células de Sertoli denota 

una homología entre estas células en los diferentes taxa de vertebrados (Grier 1993). En 
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especies con testículos lobulares se ha visto que el número de células de Sertoli se incrementa 

a medida que progresa la espermatogénesis (Billard 1969) y dentro de los Atherinomorpha 

todas las células de Sertoli se transforman en las células del ducto eferente, convirtiéndose en 

células secretoras columnares (Grier 1993, Parenti 2004, Parenti & Grier 2004).   

Cada cisto se halla separado de los restantes por finos cordones de tejido conectivo. Este 

tejido intersticial contiene células de Leydig (de gran tamaño y aspecto poligonal, con un 

núcleo redondeado-ovalado), las cuales producen esteroides cuando son estimuladas por la 

hormonas gonadotrópicas liberadas por la glándula pituitaria (Nagahama, 1983). También se 

encuentran en este tejido intersticial células de aspecto mioide (que forman una capa 

incompleta alrededor de la superficie de los lóbulos), capilares sanguíneos, fibras nerviosas, 

fibroblastos y macrófagos. Los cistos ubicados hacia la periferia de la gónada se encuentran 

rodeados por una fina capa de tejido intersticial, y a medida que los mismos se aproximan al 

túbulo central, el tejido intersticial aumenta de grosor.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2.6. Fotografía de testículo de J. multidentata teñido con H&E. (A) Organización del testículo en lóbulos 

(flecha) (40x) (B) Cistos con células en un mismo estadio espermatogénico. La flecha señala el núcleo de la célula 

de Sertoli (1000x). 

 

 

 

 

 

 

El epitelio germinal consiste en la asociación entre la membrana basal, las células 

germinales (espermatogonias, espermatocitos, espermátidas y espermatozoides) y las células de 

Sertoli (Parenti & Grier 2004). Las espermatogonias A o primarias (SgA) se encuentran 

directamente por debajo de la túnica albugínea. Estas células germinales constituyen una 

A B 
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continua fuente de células espermatogénicas, lo que permite la renovación del tejido 

espermático. Se caracterizan por ser células grandes, con citoplasma eosinófilo y prominente 

núcleo hipocromático (Fig 2.7A), rodeadas individualmente por una célula de Sertoli. Tras una 

serie de divisiones mitóticas originan grupos de espermatogonias B o secundarias (SgB) 

encapsuladas dentro de espermatocistos en grupos de dos, cuatro o más células. Las 

extensiones de las células de Sertoli forman la envoltura de los espermatocitos que rodean 

pequeños grupos de SgB. Las espermatogonias B (de menor tamaño y con núcleo más grande) 

dan origen a través de otra ronda de mitosis a los espermatocitos primarios (Scp), de menor 

tamaño, con escaso citoplasma y núcleo prominente y más basófilo (Fig. 2.7B). Los Scp, 

sufren la primera división meiótica para producir los espermatocitos secundarios (Scs), más 

pequeños aún y con núcleo basófilo más denso (Fig. 2.7B), los cuales tras la segunda meiosis 

darán como resultado las espermátidas haploides (St) (Fig 2.7C).  Éstas atraviesan eventos de 

maduración que incluyen cambios en la forma del núcleo, desarrollo de flagelo, pérdida de 

citoplasma previo a ser liberadas en el lumen del lóbulo como espermatozoides (Sz). Estos 

últimos difieren de las espermátidas porque se disponen con los flagelos apuntando hacia el 

lumen del cisto (Fig. 2.7D). Cabe destacar, que a diferencia de otras especies vivíparas, los 

espermatozoides no son empaquetados sino que se liberan inmersos en una matriz de 

glucopolisacáridos (Martinez & Monasterio Gonzo, 2002).  

Cuando la espermatogénesis se completa, la membrana que rodea a cada cisto se abre de 

manera de permitir la liberación del esperma maduro en el lumen tubular (espermiación) (Fig 

2.8) (Parenti & Grier 2004). Hacia el lóbulo distal, cerca de los ductos eferentes, los 

espermatozoides maduros forman agrupaciones que luego se desplazarán hacia los ductos 

eferentes y luego al conducto central que desembocará en el gonopodio. Cerca de los 

espermatocitos los ductos presentan un diámetro pequeño con masas compactas de 

espermatozoides. Luego el diámetro comienza a aumentar en el ducto central, donde las 

células del mismo se observan hipertrofiadas (células cilíndricas o cúbicas). De cada testículo 

emergen dos ductos espermáticos que confluyen en un ducto simple que se extiende a lo largo 

del gonopodio.  
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Fig 2.7. Cortes histológicos de testículo de J. multidentata teñidos con H&E donde se observan los diferentes 
estadios espermatogénicos: (A) Espermatogonias B; (B) Cisto con espermatocitos primarios y cisto con 
espermatocitos secundarios, (C) Cistos conteniendo espermátides en diferentes grados de maduración y (D) Cisto 
con espermatozoides donde se observa como las cabezas se alinean en la pared del cisto. Cortes a 1000x 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig 2.8. Representación gráfica del proceso de espermatogénesis y espermiación (extraído de Parenti & Grier, 

1994). 
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2.3.2 Ultraestructura del testículo 

 

En la Fig. 2.9 se observa la ultraestrucura del testículo de J. multidentata. Se describe a 

continuación las características principales de los diferentes estadios. Las espermatogonias 

presentan un diámetro que varía entre 5,5 - 6,5 µm de diámetro y se disponen solas o en 

pequeños grupos (Fig. 2.9A). Los Scp (4 - 4,5 µm de diámetro) se caracterizan por presentar 

un núcleo central con diferentes estados de condensación de la cromatina, un centríolo 

cercano al núcleo y distribuidas de manera homogénea, se distinguen mitocondrias y pequeñas 

vesículas (Fig. 2.9B). Los Scs de menor tamaño (3-3.5 µm) muestran un gran núcleo con 

cromatina condensada, citoplasma con numerosas mitocondrias y estructuras vesiculares 

similares al aparato de Golgi. En estas células el complejo centriolar, constituido por dos 

centriolos se encuentra cercano al núcleo.  En la diferenciación espermátida-espermatozoide 

se manifiesta una marcada modificación en la estructura del núcleo. Las espermátidas, con un 

diámetro aproximado de 3 µm, presentan el complejo centriolar cercano al núcleo y en el lugar 

donde se insertará el flagelo se evidencian pequeñas vesículas. El axonema, formado por 

microtúbulos con el típico patrón de 9 + 2, se comienza a formar cercano al núcleo. Por otra 

parte, la condensación de la cromatina comienza con la rotación del núcleo. A media que éste  

rota 90° el eje flagelar se dispone de manera perpendicular a la base del núcleo. El centriolo 

próximo se localiza en la fosa nuclear, mientras que el centriolo distal se asocia con la 

membrana plasmática y forma el canal citoplasmático. El núcleo se arriñona, generando una 

profunda fosa central que contiene el complejo centriolar, donde se inserta el aparato flagelar 

en formación. Este último consiste en la fusión del al menos 5 mitocondrias que rodean el 

axonema (Fig. 2.9C-D).  

La ultraestructura del espermatozoide fue descripta en 1967 por Dadone & Narbaitz. En 

coincidencia con estos autores se observa que el espermatozoide carece de acrosoma, al igual 

que la mayoría de peces teleósteos, y es uniflagelar. Se destaca una gran pieza media. 

Rodeando el axonema, debajo de la mitocondrias, se observa un patrón de fibrillas 

electrodensas en forma de zig-zag (Fig. 2.9F), cuya función es desconocida. En relación con el 

tejido intersticial, entre los cistos se han identificado con frecuencia fibroblastos y células de 

Leydig donde claramente se distinguen del resto por la estructura del las mitocondrias (Fig 

2.9G). 

Se sabe que la supervivencia y desarrollo de las células germinales son críticamente 

dependientes del contacto con las células de Sertoli. Éstas son además, las responsables de 

fagocitar el material citoplasmático producto de la maduración de las espermátidas, células 
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germinales degeneradas y espermatozoides envejecidos que no fueron liberados (Schulz & 

Miura 2002). Esta actividad fagocítica usualmente resulta en células de Sertoli con citoplasma 

repleto de lisosomas y vacuolas digestivas (Miles-Richardson et al. 1999). En los cortes 

ultraestructurales se observó como la célula de Sertoli se hipertrofia a medida que avanza la 

espermatogénesis, lo que refleja la marcada actividad fagocítica de las mismas (Fig. 2.10A-C). 

De acuerdo a lo observado en el presente trabajo y a lo descripto previamente en la 

bibliografía se destaca el papel clave de las células de Sertoli en el proceso de espermatogénesis 

de esta especie. 
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Fig. 2.9 Microfotografías de testículo de J. multidentata. (A) Cisto con espermatogonias B donde se observa la célula de Sertoli formando el cisto (4600x); (B) Espermatocitos primarios 
(6000x), (C-D) diferenciación de espermátides-espermatozoides donde se observa el arriñonamiento del núcleo con la consiguiente formación e inserción del aparato flagelar (16700x y 
10000x), (E) espermatozoide donde se muestra una larga pieza media (10000x) y (F) se señalan la red de fibrillas electrodensas por debajo de las mitocondrias (16700x). Referencias: cc, 
complejo centriolar, f, flagelo; g, complejo de Golgi; N, núcleo; n, nucléolo; PM, pieza media; Se, célula de Sertoli, Scp, espermatocitos primarios; Sg, espermatogonias; St, espermátides; Sz, 
espermatozoides. Flechas gruesas indican núcleo de células de Sertoli; flechas finas indican fibrillas electrodensas en forma de zig-zag; asterisco indica mitocondrias; triángulo corte 
transversal por pieza media. 
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Fig. 2.10. Microfotografías de testículo de J. multidentata que muestran las modificaciones en la estructura de la 
célula de Sertoli a medida que avanza el proceso espermatogénico. (A) Célula de Sertoli fagocitando un 
espermatocito 7750x; (B) Marcada hipertrofia de célula de Sertoli en cistos con células en avanzada etapa del 
ciclo espermatogénico, donde se evidencian numerosos restos celulares fagocitados 6000 x (C) Cisto 
conteniendo espermatozoides, donde se observa que la célula de Sertoli regresa a su morfología básica ya que ya 
ha fagocitado los remanentes celulares 6000x. Referencias: nSc, núcleo de espermatocito; nSc, núcleo de Sertoli;  
Se, célula de Sertoli, Sc, espermatocitos; St, espermátides; Sz, espermatozoides.  
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2.3.3. Parámetros espermáticos 
 

En la figura 2.11 se muestran dos espermatozoides de J. multidentata teñidos con Azul de 

Coomassie, donde puede evidenciarse la gran pieza media que estos poseen. Los valores 

promedios de las medidas morfológicas registradas para los espermatozoides de esta especie se 

exponen en la Tabla 2.1, mientras que las frecuencias relativas de estos valores se representan 

en la figura 2.12. El 65% de los individuos presentó espermatozoides con una longitud total 

que varió entre 46 y 49 µm. Cuando se compara con otras especies vivíparas dentro del mismo 

orden, el espermatozoide de J. multidentata es más largo que en Anableps anableps (40 µm) 

(Greven & Schmahl 2006), pero más corto que en Poecilia reticulata (54.56 µm) (Skinner & Watt 

2007) y Xiphophorus nigrensis (57.7 µm) (Smith & Ryan 2010). Longitudes similares (cercanas a 

50 µm) se han registrado en peces vivíparos de otros órdenes, como Cymatoguster aggregata 

(Perciformes, Embiotocidae) (Gardiner 1978). Por el contrario, en peces de fecundación 

externa se ha registrado una alta heterogeneidad, pero siempre con longitudes inferiores que 

van desde 18 a 30 µm (Lahnsteiner & Patzner 2008). Estas diferencias pueden radicar en la 

menor longitud de la pieza media registrada en estos últimos.  

De las partes constitutivas del espermatozoide de J. multidentata, el flagelo es la región de 

mayor longitud.  En cuanto a la longitud de la cabeza, se registró un valor promedio de 3.5 µm 

(tabla 2.1). Esto coincide con lo descripto para especies de fecundación interna (Lahnsteiner & 

Patzner 2008), ya que los peces con fertilización externa presentan longitudes de cabeza 

menores a 2 µm (Hadi Alavi et al. 2009). Un cabeza alargada, proporciona ventajas al esperma 

para poder desplazarse dentro del tracto reproductor femenino, permite la aglutinación de las 

células espermáticas de manera que puedan fluir juntos y promueve el aumento de la 

direccionalidad del movimiento celular (Ginzburg 1968, Gardiner 1978).  

Longitudes de pieza media comprendidas entre 9 y 10 µm fueron registradas en el 50% de 

los machos de J. multidentata. Esta longitud es similar a la de X. nigrensis (8.94 µm 

aproximadamente)(Smith & Ryan 2010), pero mayor a los valores registrados para P. reticulata 

y A. anableps (4.79 y 3.9 µm, respectivamente) (Greven & Schmahl 2006, Skinner & Watt 

2007). Sin embargo, es notable la diferencia cuando se compara con los peces de fertilización 

externa, donde la pieza media es menor que 2 µm (Lahnsteiner & Patzner 2008, Hadi Alavi et 

al. 2009). Los peces vivíparos presentan una mayor pieza media en comparación con los peces 

de fertilización externa. Su longitud se relaciona de manera directa con la capacidad de generar 

energía por parte de los espermatozoides, facilitando la dispersión de estas células dentro de 
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tracto reproductivo femenino y ayudando a prolongar la vida útil de las mismas durante el 

almacenamiento en el ovario (Fawcett 1970, Pecio & Rafirisky 1994, Yao et al. 1995).  

 

 

 

 

 

Fig. 2.11. Microfotografía de espermatozoides de J. multidentata mostrando la cabeza, pieza 
media y pieza principal (tinción con azul de Coomassie) (1000x). Referencias: H, cabeza; 
MP, pieza media; PP pieza principal 

 
 
 
 
 
 
 

Region Media E.E Min Max 

LT (µm ) 46.65 0.57 42.20 50.00 

LC (µm) 3.46 0.09 2.32 4.59 

LPM (µm) 9.71 0.18 8.08 11.98 

 
Tabla 2.1. Medidas morfométricas de espermatozoides de J. multidentata. Se muestran los valores 
medios, error estándar, valores mínimos y máximos de las siguientes regiones de los 
espermatozoides de J. multidentata: LT: longitud total; LC: Longitud de cabeza y LPM: longitud de 
pieza media. Los datos derivan del análisis de 20 espermatozoides por individuo (n=45). 
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Fig. 2.12. Frecuencia relativa de distribución de (A) longitud total del espermatozoide (µm); (B) longitud 
de cabeza (µm) y (c) de pieza media (µm). Los valores fueron obtenidos a partir de la medición de 20 
espermatozoides por macho (n =45). 
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Los valores promedios de VL y VCL registrados fueron de 81.67µm/s ± 3.53 y 85.73µm/s 

± 3.55, respectivamente. De todas las muestras analizadas el 89% presentó un patrón lineal de 

movimiento, registrándose en los espermatozoides una linealidad que varió entre 94 y 98% 

para 75% de las muestras (Fig. 2.13 A-B). La motilidad del esperma es un parámetro de 

calidad integral que combina la calidad de varios compartimentos celulares responsables de la 

activación de la motilidad y el movimiento progresivo sostenido (Bobe & Labbé 2010). La alta 

linealidad registrada en J. multidentata es similar a los valores registrados para otras especies de 

peces tanto con fertilización externa como interna (Lahnsteiner & Patzner 2008). Estos 

autores propusieron que la forma del complejo cabeza/pieza intermedia no tendría efecto 

sobre el patrón de natación de los espermatozoides, ya que al comparar el patrón de motilidad 

de muchas especies con una amplia diversidad de formas de los espermatoxoides, éstos 

presentaron predominantemente un movimiento lineal. Cosson et al. (1999) postula que el 

patrón de motilidad es principalmente modulado por la simetría de la onda flagelar y el 

tamaño del flagelo es muy constante dentro de los peces. Lahnsteiner & Patzner (2008) 

postularon que el flagelo presenta en general un tamaño diez veces mayor que el complejo 

cabeza-pieza intermedia. En J. multidentata se ha registrado longitudes de flagelo de 

aproximadamente 36 µm, es decir una proporción 3 veces mayor al complejo cabeza-pieza 

media.  

Una proporción de espermatozoides vivos mayor al 60% fue registrada en el 85% de los 

individuos analizados (Fig. 2.13C). El porcentaje promedio de espermatozoides móviles e 

inmóviles fue de 68.28% ± 8.32% y 9.46% ± 4.56% respectivamente. El porcentaje de 

viabilidad varía de acuerdo al medio utilizado para los análisis. En Poecílidos se han registrado 

valores de viabilidad superiores de alrededor del 89% en un medio de NaCl utilizando la 

misma tinción que en la presente tesis (Locatello et al. 2006). 

El recuento espermático mostró una alta variabilidad entre los machos, presentando en 

promedio un valor de 5524 ± 728 células/µl de muestra. En la figura 2.13D se detalla la 

distribución de frecuencia del recuento espermático. Esta alta heterogeneidad registrada 

concuerda con lo reportado por Rurangwa et al. (2004), quienes postulan que la concentración 

puede variar mucho dentro de una misma especie de pez y a lo largo de toda la temporada 

reproductiva. Birkhead & Moller (2005) han señalado que en los poecílidos, donde la cópula es 

rápida (<1 s) y no implica montaje o sujeción por parte del macho, no existe un control por 

parte de este último sobre la transferencia del esperma, sino que serían las hembras las que 

limitan el tamaño del eyaculado transferido. El comportamiento de cópula ha sido descripto 

para J. multidentata. (Bisazza 2000) y corroborado en este estudio, destacando la similitud 
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observada con los poecílidos.  Smith & Ryan (2010) postulan que evolutivamente, en aquellas 

especies donde los machos tienen bajo control sobre la cantidad de esperma eyaculado, se 

habrían favorecido los parámetros que aumentan la calidad del esperma y no la cantidad del 

mismo. Entre estos parámetros se puede mencionar la viabilidad del esperma, y la velocidad.  

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig 2.13. Frecuencias relativas de VL (velocidad lineal), VCL (velocidad curvilineal), porcentaje de 

espermatozoides vivos y recuento espermático (número de espermatozoides/ µl) caracterizadas en 45 machos de 

J. multidentata recolectados en Río Yuspe y aclimatados una semana en laboratorio a 21°C y 12:12 horas 

luz:oscuridad. VL: velocidad lineal, VCL: velocidad curvilineal.  

 

 

En el presente capítulo se caracterizó la estructura del testículo y parámetros dinámicos y 

morfológicos de espermatozoides de J. multidentata a través de un simple protocolo de 

recolección de esperma. El mismo no es invasivo, no provoca estrés al animal debido a que 

previamente es anestesiado y evita la contaminación del eyaculado con materia fecal.  
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CAPÍTULO III 

 

Análisis de biomarcadores de efecto en machos de J. multidentata 

expuestos xenoestrógenos  
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3.1. INTRODUCCIÓN  

 

n las últimas décadas una creciente evidencia científica demuestra que las 

poblaciones silvestres de animales acuáticos están siendo expuestas a 

compuestos químicos que afectan la homeostasis de las hormonas naturales y 

por lo tanto alteran severamente la fisiología de los organismos. Esto impacta no solo a nivel 

individual sino también a escala poblacional. Como fue mencionado en el capítulo I, diversos 

compuestos químicos son conocidos como “perturbadores endocrinos” (PEs). Hasta el 

momento, el grupo mejor caracterizado de PEs son los estrógenos ambientales y 

xenoestrógenos. Estos últimos pueden imitar los efectos de los estrógenos endógenos, en 

particular de la hormona 17β−estradiol (E2), y por lo tanto son capaces de unirse a receptores 

de estrógenos produciendo efectos similares a ellos (Korner et al. 2000).  

Los organismos acuáticos son importantes especies receptoras de compuestos con 

actividad estrogénica y para poder establecer la influencia de los mismos sobre la biota, los 

ensayos en laboratorio cobran una notable importancia, ya que permiten establecer una 

relación causa-efecto directa (Safe 2000). Los peces han demostrado ser modelos útiles en 

ensayos de laboratorio, ya que son sensibles al impacto de xenobióticos. Además, tienen una 

función ecológica importante como transportadores de energía de niveles inferiores a 

superiores en la cadena trófica (van der Oost et al. 2003).  

El riesgo de toxicidad aguda para la biota acuática por xenoestrógenos es bajo, pero sí se 

conocen efectos subletales en condiciones crónicas de exposición a los mismos. En la 

bibliografía existentente se han evaluado cambios en biomarcadores a diferentes niveles de 

organización, en organismos expuestos a diversas sustancias con actividad estrógenica, entre 

los que se destacan biomarcadores comportamentales, y aquellos que evalúan índices 

somáticos y estructura de gónadas (Jobling et al. 1996, Gray & Metcalfe 1997, Baatrup & 

Junge 2001, Kinnberg et al. 2000, Bjerselius et al. 2001, Bayley et al. 2002, Metcalfe et al. 2001, 

Schweer 2002, Van den Ven et al. 2003 Weber et al. 2003, Pawlowsky et al. 2004). Los 

biomarcadores y su relevancia fueron descriptos en Capítulo I. (Sección 1.1.3). Debido a la 

especificidad con que responden las diferentes especies de peces, al ser expuestos a diferentes 

tóxicos, es de fundamental importancia establecer los efectos que estas sustancias causan 

sobre representantes de la fauna nativa.  

Teniendo en cuenta lo anteriormente expuesto, en la presente tesis se propone evaluar los 

efectos de diversos compuestos xeneostrogénicos sobre (a) el comportamiento reproductivo, 

E 
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(b) parámetros espermáticos, (c) índices somáticos e (d) histología y ultraestructura del 

testículo de machos adultos de la especie íctica autóctona J. multidentata.  

 

3.2. HIPÓTESIS  

  

Como hipótesis general del presente capítulo se plantea que machos de la especie autóctona 

J. multidentata expuestos en laboratorio a diversos compuestos con actividad estrogénica 

manifiestan alteraciones en el comportamiento reproductivo, tales como una disminución en 

el interés hacia la hembra y un menor número de intentos de cópula y cópulas. Además, la 

exposición a estos compuestos provoca una menor viabilidad y recuento espermático, una 

disminución en el IGS y diversas alteraciones en la histología y ultraestructura de los testículos, 

principalmente en los estadios primordiales y en células de Sertoli.  

 
 
3.3. METODOLOGÍA 

 

3.3.1. Recolección de peces y aclimatación 

 

Para cada ensayo de exposición se recolectaron machos adultos de J. multidentata en un sitio 

no contaminado, seleccionado por la buena calidad de sus aguas, (Río Yuspe, Córdoba, 

Argentina (31° 14’ 18’’; 64° 31’ 14’’) (Wunderlin et al. 2001, Hued & Bistoni 2005). Los peces 

fueron capturados durante los meses de diciembre-enero durante los años 2010 y 2011, 

utilizando un equipo de pesca eléctrica (Coffelt, Model Mark 10), transportados al laboratorio 

en tanques de 15 L y aclimatados durante 14 días a condiciones controladas de temperatura 

(21±1 ºC) y fotoperíodo (12:12 horas luz/oscuridad). Se les suministró alimento deshidratado 

en escamas (TetraMin®) dos veces al día.  

 

3.3.2. Compuestos químicos 

 

Se detallan a continuación los compuestos seleccionados para evaluar el efecto sobre diversos 

biomarcadores reproductivos.  

� 17β−estradiol (E2) (98% de pureza). 

� 17α−etinilestradiol (EE2) (99.1% de pureza). 

� 4n-nonilfenol (4n-NP) (99.9% de pureza). 

� 17α-metiltestosterona (MT). 
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3.3.3. Condiciones de Exposición 

 

Se realizaron bioensayos semi-estáticos y crónicos, de 28 días de duración. Teniendo en 

cuenta la vida media de cada compuesto, el medio de cada pecera fue totalmente renovado 

cada 24 o 48 horas. 

Las concentraciones de los diferentes xenoestrógenos utilizados en los bioensayos fueron 

seleccionadas de acuerdo a lo registrado en ambientes naturales. Las mismas se detallarán a lo 

largo de cada sección. Para cada tratamiento, se expusieron 20 individuos en cada 

concentración ensayada. Cinco individuos seleccionados al azar fueron colocados en peceras 

de 5 L, (Fig. 3.1). Se realizaron 4 réplicas para cada tóxico.  

 
 

 
 

Fig. 3.1. Fotografía donde se muestra un ensayo de exposición. 
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3.3.4. Biomarcadores 

 

3.3.4.1. Comportamiento reproductivo 

 

Transcurridos los 28 días de exposición, la mitad de los individuos de cada concentración 

(n= 10) fueron seleccionados al azar con el fin de registrar su comportamiento reproductivo. 

Para ello cada macho fue colocado junto a una hembra no expuesta a los compuestos a 

evaluar en una pecera de 5 litros. Transcurridos 10 minutos (tiempo que se destinó para que el 

individuo se habitúe a la pecera y a la presencia de la hembra) se registró el comportamiento 

sexual durante 20 minutos a través de observaciones directas y filmaciones (utilizando una 

filmadora Sony CCD TR818). Cuando los machos no mostraron interés hacia la hembra, la 

misma fue removida y reemplazada por otra, realizando hasta un máximo de 4 reemplazos. Si 

el macho no manifestó interés hacia ninguna de estas hembras, se consideró que el mismo no 

presentó actividad sexual.  

De acuerdo a la descripción del comportamiento sexual de J. multidentata realizada por 

Bisazza et al. (2000) se propuso evaluar las siguientes variables: 

- Tiempo total de persecución (TP): Tiempo (expresado en segundos) en que el macho persigue a la 

hembra, con el objetivo de hacer contacto con el gonoporo de la misma. 

- Número total de persecuciones (NP): Número de veces que los machos inician un 

comportamiento de persecución tras la hembra. 

- Intentos de cópula (IC): número de veces que los machos extienden su gonopodio para 

establecer contacto con el gonoporo de la hembra, logrando o no la cópula. 

 - Cópulas (C): número de contactos directos entre el gonopodio del macho y el gonoporo de la 

hembra.  

- Cópulas sostenidas: Contacto directo entre el gonopodio y gonoporo durante un lapso mayor a 

5 segundos. 

A partir de estas variables se calcularon los siguientes índices relativos: 

- Número de persecusiones en función al tiempo total de persecución (NP/TP). 

- Intentos de cópula en función al tiempo total de persecución (IC/TP). 

- Porcentaje de persecuciones que comprenden intentos de cópulas (IC/NP). 

- Cópulas en función al tiempo total de persecución (C/TP). 

- Porcentaje de persecuciones que finalizaron en cópulas (C/NP). 

- Proporción de cópulas en función del total de intentos de cópula (C/IC).   
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3.3.4.2. Parámetros espermáticos 

 

Para la caracterización de los parámetros espermáticos se utilizó la metodología descripta 

en el capítulo II (apartado 2.2.4). Los parámetros espermáticos fueron analizados tanto en los 

individuos a los cuales se les registró el comportamiento reproductivo (CC; n=10) (descripto 

en el apartado 3.3.4.1) como aquellos en los que no se evaluó dicho comportamiento (SC; 

n=10). 

 

 

3.3.4.3. Índices somáticos 

Una vez analizado el comportamiento y obtenida la muestra de esperma los peces fueron 

sacrificados por inmersión en sobredosis de tricaina metanolsulfonato (MS222 500 mg/L). Se 

registró la longitud estándar (mm) y el peso de cada individuo (g) con el fin de evaluar su 

estado general mediante el Factor de Condición de Fulton (K=[W/L3]*100.000, donde 

W=peso corporal y L=longitud) (Anderson & Newman 1996). El peso de las gónadas se 

utilizó para calcular el Índice Gonadosomático (IGS= [Wtgónada/Wpeso toal])*100. Los hígados 

también fueron removidos y pesados con el fin de calcular el Índice Hepatosomático (IHS= 

[Whígado/Wpeso total])*100 (Goede & Barton 1990, Strange 1996).  

 

 

3.3.4.4. Análisis histológico del testículo  

 

 De cada tóxico evaluado se fijaron por concentración cinco gónadas en formaldehído al 

4%, las cuales fueron procesadas tal como se describió en el capítulo II. Debido a la baja 

proporción de cistos con espermatogonias (< 5%) sumado a la dificultad de diferenciar al 

microsopio óptico espermátidas, en estadío avanzado de desarrollo, de espermatozoides 

maduros; para la cuantificación de las proporciones de estadios celulares se consideraron dos 

grandes grupos: cistos con estadios primordiales de desarrollo (espermatogonias y 

espermatocitos) y cistos conteniendo células maduras (espermátides y espermatozoides). 

Además se evaluó la organización tisular de cada gónada. Se identificaron diversas alteraciones 

histológicas a través de microscopía óptica. Se utilizó el término células vacuolares propuesto 

por Wolf et al. (2004), en aquellos casos en que las células presentaron un gran tamaño y con 

cantidades variables de vacuolización citoplasmática, no pudiéndose identificar en detalle la 

alteración subcelular.  
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3.3.4.5. Análisis ultraestructural del testículo 

 

Para la caracterización de la ultraestructura del testículo se utilizó la metodología descripta en 

el capítulo II, apartado 2.2.3. Se analizó un individuo por concentración para cada tóxico. 

 

3.3.4.6. Análisis estadístico 

 

Los resultados se expresan como media y desvío estándar. Para establecer si los parámetros 

estimados se diferenciaron entre los tratamientos, se aplicó análisis de varianza a una vía 

(ANOVA), utilizando el test a posteriori DGC. Previamente se analizó si los datos 

presentaban distribución normal mediante el test de Shapiro Willks, mientras que el test de 

Levene se utilizó para probar la homogeneidad de varianzas. Cuando los datos no cumplieron 

con los supuestos de normalidad se realizó análisis no paramétrico de Kruskal Wallis, seguido 

por el test a posteriori de Dunn. La significancia fue aceptada para valores de p < 0.05. Los 

datos expresados en porcentaje fueron comparados a través del Test de diferencias de 

proporciones.  

Dado que el comportamiento reproductivo fue registrado sólo en el 50% de los machos 

expuestos a cada tratamiento, se evaluó si este comportamiento influyó sobre los parámetros 

espermáticos. Para ello se realizó un análisis de varianza con interacción, tomando como 

factor a cada tratamiento y el registro o no del comportamiento reproductivo. De esta manera 

se analizó la posible existencia de interacciones entre ambos factores.  

Con el fin de discriminar si cada tóxico genera respuestas diferentes en la especie estudiada, 

se procedió a realizar un Análisis Discriminante Lineal para cada compuesto, utilizando como 

variables de agrupamiento a los diferentes tratamientos. Este análisis multivariado clasifica a 

todos los individuos basándose en combinaciones lineares de las variables discriminantes, que 

maximizan la separación entre grupos, mientras se minimiza la variación dentro del grupo. 

Debido a que el comportamiento reproductivo solo fue analizado en la mitad de los 

individuos de cada tratamiento (n=10 por tratamiento), el análisis discriminante se realizó sólo 

considerando esos individuos  

Todos los análisis estadísticos fueron realizados utilizando el Infostat Software Package 

(Infostat, 2003). 
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3.4.Sección A 

17β- estradiol (E2) 
 

 

 

3.4.A.1. INTRODUCCIÓN 

 

os esteroides sexuales, como la hormona natural 17β-estradiol (E2), están 

involucrados en el control de una gran cantidad de funciones fisiológicas. Esta 

hormona, es el estrógeno natural más importante en los vertebrados y, aunque es 

llamado comúnmente “hormona femenina”, juega un rol central en numerosos procesos 

fisiológicos, tanto de hembras como de machos, incluyendo ovogénesis, vitelogénesis, 

producción de gonadotrofina, desarrollo testicular y otros aspectos de la reproducción, 

crecimiento y homeostasis (Arcand-Hoy & Benson 1998, Zhang & Trudeau 2006, Martyniuk 

et al. 2006). Debido a que esta hormona es un compuesto lipofílico difunde dentro de la célula 

y se une a receptores intracelulares (RE) para inducir la transcripción de genes específicos 

(Hall et al. 2002). La distribución específica en los tejidos de dichos receptores para el estradiol 

(REα y REβ) sugiere que estos pueden regular subconjuntos específicos de genes sensibles a 

estrógenos en diferentes compartimentos celulares, causando de esta manera una amplia gama 

de efectos (Loven et al. 2001). La unión a su ligando, facilita la activación y dimerización del 

receptor y la unión a elementos de respuesta a estrógenos (ERE) localizados en la región 

promotora de la mayoría de los genes blanco para estrógenos que han sido estudiados. De esta 

manera, modulan la transcripción a través de interacciones con otros factores de transcripción 

(Hall et al. 2002). Este tipo de mecanismo genómico requiere desde horas hasta días para 

llevarse a cabo. Sin embargo, además de unirse a receptores nucleares, las hormonas 

interactúan con receptores transmembrana para ejercer efectos inmediatos, ya sean 

bioquímicos y/o fisiológicos, en algunas células (Levin 2001, Zhang & Trudeau 2006). En 

peces se ha comprobado la expresión de este receptor en los testículos, en las células de Sertoli 

(Miura et al. 1999, Amer et al. 2001, Wu et al. 2001), lo que sugiere que los estrógenos juegan 

un rol importante en la espermatogénesis. 

La hormona 17β-estradiol (E2) es un esteroide de 18 carbonos, que contiene un anillo 

fenólico A (con un grupo hidroxilo en el carbono 3), y un grupo β-hidroxilo o cetona en la 

posición 17 del anillo D (Fig 3.2). El anillo fenólico A es la principal característica estructural, 

L
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de la cual depende la unión selectiva y la alta afinidad a receptores de estrógenos (Jordan et al. 

1985, Duax et al. 1988). Los estrógenos esteroideos se forman a partir de androstenediona o 

testosterona como precursores inmediatos. La reacción comprende aromatización del anillo A, 

catalizada en tres pasos por un complejo de enzima monooxigenasa (aromatasa) que utiliza la 

forma reducida NADPH y oxígeno molecular como sustratos (Miller 1988) (Fig. 3.3). 

 

   Fig. 3.2. Forma estructural del 17β-Estradiol. 

 

 

 

Fig. 3.3. Biosíntesis de hormonas esteroideas (adaptado de Bellido 1999). 
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La excreción de los estrógenos naturales por parte del hombre constituye el principal 

aporte de esta hormona en los ambientes acuáticos. En Europa y Norteamérica el E2 ha sido 

detectado en ambientes acuáticos (ríos y lagos) en concentraciones que van desde los 10 a 80 

ng/L (Desbrow et al. 1998, Lee & Peart 1998, Belfroid et al. 1999, Ternes et al. 1999, 

Rodgers-Gray et al. 2000) mientras que en Asia, se han registrado concentraciones mucho más 

elevadas (343 ng/L; Shore et al. 1993). En nuestro país existen pocos estudios que hayan 

registrado y cuantificado hormonas en cuerpos de agua. Valdés et al. (2015), cuantificaron en 

arroyos de la provincia de Buenos Aires concentraciones de hasta 362 ng/L, mientras que en 

efluentes cloacales se detectaron concentraciones de hasta 631 ng/L. Específicamente para la 

cuenca del río Suquía se detectó la presencia de estrona (E1), cuantificándose 6 ng/L (Valdés 

et al. 2014).  

A pesar que las concentraciones ambientales se encuentran en el rango de ng/L, se conoce 

que dichas concentraciones afectan la fisiología reproductiva de peces (Halm et al. 2002, Kidd 

et al. 2007). Estudios a campo y en laboratorio han demostrado que exposiciones a bajas 

concentraciones de E2 provocan alteraciones en el desarrollo sexual y comportamiento 

reproductivo de machos, así como alteraciones en la fertilidad y reversión sexual (Bayley et al. 

1999, Bjerselius et al. 2001, Blázquez et al. 1998, Schoenfuss et al. 2002, Toft & Baatrup 2003, 

Blazquez et al. 1998, Gimeno et al. 1996). También se han registrado diversas alteraciones en 

testículo tales como disminución en los valores de IGS (Kinnberg et al. 2000, Zaroogian et al. 

2001), alteraciones en las células de Sertoli (Christiansen et al. 1998, Kinnberg et al. 2000), 

interrupción en el proceso de espermatogénesis (Condeca-Canario et al. 1999, Zaroogian et al. 

2001, Van der Ven et al. 2003), vacuolización y fibrosis (Gimeno et al. 1998b), e incluso 

desarrollo de ovocitos en el tejido testicular (Chang et al. 1995, Joon Kang et al. 2002). 

 

3.4.A.2. Condiciones de Exposición y determinación de E2 en agua 

 

Los peces utilizados en el ensayo fueron recolectados en los meses de enero y febrero de 

2010. Los valores promedio de longitud estándar y peso de los individuos utilizados fue de: 

28.80 ± 2.57 mm y 0.52 ± 0.15 g, respectivamente. Las concentraciones nominales utilizadas 

de E2 (98% de pureza) fueron 50, 100 y 250 ng/L. 

Durante el bioensayo se determinaron las concentraciones de E2 en el agua de las peceras a 

través de inmunoquímica mediante detección por electroquimioluminiscencia (ECL) 

utilizando un analizador Cobas 4000 e411 (Roche Diagnostics, USA). Los porcentajes de 

recuperación fueron evaluados con muestras de agua de acuario a las que se les adicionó 25 y 
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100 ng E2/L. Los porcentajes de recuperación obtenidos para ambas concentraciones fueron 

90 ± 4.7% y 92 ± 4.6%, respectivamente. El procedimiento de calibración fue realizado con 

soluciones estándar de E2 en un rango de 5 a 4,000 ng/L, alcanzando un límite de 

cuantificación de 7.5 ng/L. Se recolectaron muestras de agua de las peceras para cuantificar la 

concentración de EE2 antes y después del reemplazo de la misma. 

 

3.4.A.3. Resultados 

 

3.4.A.3.1. Contenidos de E2 en agua 

 

La estabilidad del E2 en solución fue independiente de la concentración ensayada, 

mostrando niveles residuales del 44.7 ± 6.2% luego de 48 horas, por lo que el recambio del 

agua de las peceras se realizó cada 24 horas. 

 

3.4.A.3.2. Mortalidad e Índices somáticos 

 

Finalizado el tiempo de exposición se registró solo un deceso en el grupo control, mientras 

que en los tratados con 50, 100 and 250 ng E2/L murieron dos, tres y un individuo 

respectivamente. Por lo tanto se asumió que la mortalidad observada no está relacionada con 

la exposición al E2. Los índices somáticos estimados no mostraron diferencias significativas 

con el grupo control ni entre los individuos tratados con E2 (tabla 3.1). 

 

Tabla 3.1. Valores medios y error estándar de los índices somáticos evaluados en machos 
adultos de J. multidentata luego de 28 días de exposición a 0 (control), 50, 100 y 250 ng E2/L. 
Referencias: K: Factor de condición; IHS: Índice hepatosomático; IGS: Índice gonadosomático. 

  
Índice 0 ng E2/L 50 ng E2/L 100 ng E2/L 250 ng E2/L F p 

K 1.94 ± 0.14 2.14 ± 0.06  2.09 ± 0.03  2.09 ± 0.03  0.30 0.7810

IHS 1.84 ± 0.17  1.70 ± 0.09 1.78 ± 0.14  1.99 ± 0.16  0.55 0.6525

IGS 2.56 ± 0.22  3.12 ± 0.18  3.04 ± 0.21     3.30 ± 0.15  3.01 0.0572

 

 

 3.4.A.3.3. Comportamiento Reproductivo    

 

Todos los individuos analizados para cada tratamiento mostraron comportamiento 

reproductivo. El 100% de los machos expuestos a 50 ng E2/L mostraron actividad sexual de 

manera inmediata ante la presencia de la primera hembra, siendo la diferencia significativa en 
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relación a los otros tratamientos (z= -2,58 p= 0.009). Esta situación no fue observada en los 

otros tratamientos (incluyendo los controles), donde fue necesario, reemplazar al menos una 

vez a la hembra para incentivar el comportamiento sexual del macho (en los controles en un 

50% de los casos fue necesario el reemplazo de la primera hembra, mientras que en un 60% 

en las demás concentraciones). Estos últimos porcentajes no muestran diferencias 

significativas entre ellos (z= -0.55; p=0.58). 

En la tabla 3.2 se muestran las diferentes variables comportamentales analizadas. Se registró 

un incremento significativo en las proporciones de diversas variables a la concentración más 

baja (50 ng E2/L). De las variables comportamentales registradas en las concentraciones más 

altas (100 y  250 ng/L), sólo la relación C/IC se diferenció significativamente del grupo 

control, mostrando una disminución significativa en sus valores.  

Tanto en el grupo control como en los individuos tratados se registraron cópulas 

sostenidas. Esto fue observado en el 50% de los machos expuestos a 50 ng E2/L mientras que 

para los tratamientos restantes (incluido el grupo control) solo se registró este tipo de cópula 

en el 20% de los casos, siendo la diferencia significativa (z= -1.98; p=0.04). 

 

Tabla 3.2. Valores promedio y error estándar de las variables comportamentales registradas en machos de J. 
multidentata luego de 28 días de exposición a 0, 50, 100 y 250 ng E2/L. Referencias: TP: tiempo de persecución 
(seg), P: número de persecuciones,  IC: intentos de cópula, C: cópulas. Letras diferentes indican diferencias 
significativas (p<0.05). 
 

Variables  
 

0 ng E2/L 50 ng E2/L 100 ng E2/L 250 ng E2/L F p 

TP 110.42 ± 32.55  
 

210.18 ± 69.74  115.74 ± 21.22  105.24 ± 27.19  0.82 0.5013 

NP    32.38 ± 8.55  
 

37.00 ± 7.94   37.38 ± 5.92  29.88  ± 4.94  1.45 0.2624 

IC 61.13 ± 16.63  
 

 73.71 ± 11.94     59.13 ± 11.05   64.38  ± 19.98  0.51 0.6809 

C 15.13 ± 5.50  
 

16.00  ±  3.93      9.13 ± 2.89  8.00 ± 2.30  2.96 0.6809 

NP/TP  0.40 ± 0.08  
 

 0.37 ± 0.08     0.37 ± 0.05  0.38 ± 0.04  0.16 0.9230 

IC/TP 0.56 ± 0.04a   
 

 2.13 ± 1.07b      0.31 ± 0.19a     0.58 ± 0.15a   3.31 0.0436 

C/TP 0.14 ± 0.06a   
 

 0.75 ± 0.39b      0.06 ± 0.0b4a    0.08 ± 0.05a   3.35 0.0378 

IC/NP 1.60 ± 0.53a   
 

4.79 ± 1.12b     1.73 ± 0.52a   1.66 ± 0.74a   4.76 0.0129 

C/NP 0.37 ± 0.14a  
 

1.66 ± 0.89b      0.30 ± 0.23a  0.21 ± 0.09a  4.84 0.0122 

C/IC 0.24 ± 0.06a  
 

0.30 ± 0.14a  0.16 ± 0.07b  0.12 ± 0.11b  2.11 0.0133 
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3.4.A.3.4. Parámetros espermáticos 

 

Debido a que los parámetros espermáticos no fueron afectados por la actividad sexual 

previa del macho (F=1.45; p=0.24), se analizó de manera conjunta los datos provenientes de 

los individuos cuyo comportamiento reproductivo fue registrado previamente con los 

obtenidos a partir de aquellos cuyo comportamiento sexual no fue registrado. El recuento 

espermático fue el único parámetro afectado significativamente tras la exposición a E2, 

observándose una disminución significativa solo en los individuos expuestos a 50 ng E2/L. 

(Tabla 3.3). 

 

Tabla 3.3. Parámetros espermáticos registrados en machos de J. multidentata tras 28 días de exposición a 0 
(control), 50, 100 y 250 ng/L de E2. Referencias: Parámetros de motilidad: VL: Velocidad lineal (µm/seg); 
VCL: Velocidad curvilineal (µm/seg); LIN: porcentaje de linealidad; Recuento espermático (cel/µl); 
Viabilidad: VM: porcentaje de células móviles; VI: porcentaje de células inmóviles y M=porcentaje de 
espermatozoides muertos. Se muestran los valores medios ± errores estándar. Letras diferentes indican 
diferencias significativas entre los distintos parámetros (p<0.05) 
 

Parámetros  0 ng E2/L  50 ng/L E2     100 ng/L E2    250 ng/L E2 F      p 

 VL 110.10 ± 11.03 110.60 ± 12.12 111.12 ± 3.42 116.33 ± 32.29 0.45 0.6443 

 VCL 112.89 ± 12.29 114.56 ± 12.43 114.60 ± 1.60 118.43 ± 32.85 0.48 0.6532 

 LIN    98.00 ± 2.00     97.00 ± 2.00 97.00 ± 3.00   98.00 ± 1.00 0.54 0.4276 

 VM 79.24 ± 2.39           78.26 ± 8.27      69.94 ± 9.42 74.29 ± 2.54 1.67 0.1857 

 VI 16.04 ± 2.06        14.71 ± 5.68       24.53 ± 9.82 18.69 ± 2.58 1.77 1.1810 

 M   4.48 ± 1.22          5.85 ± 3.10 5.58 ± 0.82 8.42 ± 1.82 1.98 0.1292 

 Recuento    1714 ± 180 a          1369 ± 53 b   2098 ± 172 a 1932 ± 196 a 3.15 0.0327 

 

 

3.4.A.3.5. Análisis histológico del testículo 

 

 En los testículos de individuos control se evidenciaron todos los estadios celulares de la 

espermatogénesis, registrándose una proporción similar de estadios espermatogénicos 

primarios (Sg-Sc) (50%) y tardíos (St y Sz) (50%).  De la misma manera, en los individuos 

expuestos a las diferentes concentraciones de E2 se observaron todos los estadios celulares. 

Sin embargo,  a 50 y 250 ng E2/L se registró una disminución del 15% de cistos con estadios 

maduros con respecto al control, aunque la misma no fue significativa (z=-0.5697; p= 0.5688); 

mientras que, por el contrario, a 100 ng E2/L se registró un incremento significativo de estos 

cistos con respecto a las demás concentraciones de esta hormona (76 %) (z=-0.5697; p= 

0.0338). La proporción de cada estadio celular se visualiza en la figura 3.4. 
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En cuanto al análisis cualitativo de gónadas, los individuos control no evidenciaron 

alteraciones en la estructura tisular de los testículos y los cistos se encontraron bien definidos 

(Fig 3.5 A-B).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3.4. Proporciones de cistos conteniendo estadios primarios: espermatogonias (Sg) y 

espermatocitos (Sc) (color azul) y estadios maduros: espermátides (St) y espermatozoides 

(Sz) color rojo, para cada concentración de E2 y grupo control (o ng/L) 

.  

 

En los individuos expuestos a 50 ng E2/L se evidenció desorganización del tejido testicular 

(mezcla de cistos en diferentes estadios) y presencia de vacualización en los diferentes estadios 

de espermatogénesis. Frecuentemente se registraron Sg alteradas, con diferente grado de 

vacuolización citoplasmática y  cistos donde se evidenció pérdida de conexión entre Sc (Fig 

3.5 C-D).  

A 100 ng E2/L se registró una notable desorganización interna del tejido testicular, con 

pérdida de la estructura normal de los cistos y mezcla de los diferentes estadios 

espermatogénicos (Fig. 3.5 E-F). Además aquellos cistos que contenían estadios con Sg y Sc 

presentaron células con un mayor grado de vacuolización. En numerosos casos se evidenció 

una desincronización en la diferenciación de las espermátides, ya que se evidencia la formación 

de flagelo sin el correspondiente arriñonamiento del núcleo (Fig. 3.5 F). 

Finalmente en los individuos expuestos a 250 ng E2/L se registraron alteraciones a lo largo 

de la espermatogénesis, principalmente pérdida de estructura de los cistos, desincronización 

dentro de los mismos (presencia de células en distinto estado de maduración) y una mayor 

cantidad de sistemas de vacuolas (Fig. 3.5 G-H).  

 

%    a  a        b              a 
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3.4.A.3.6. Análisis ultraestructural del testículo 

 

En los individuos controles la ultraestructura testicular responde a la descripta en el 

Capítulo 2, no registrándose alteraciones celulares. 

En individuos expuestos a la concentración más baja (50 ng E2/L) se registró la presencia 

de cuerpos multivesiculares en regiones no asociadas al complejo de Golgi en el estadio de St, 

y numerosas mitocondrias alteradas, que en cortes transversales se evidencian engrosadas 

hacia los extremos (tomando una forma semejante a “auriculares”) (Fig 3.6 A). Además, se 

registró una gran hipertrofia de las células de Sertoli e incluso numerosos procesos de muerte 

celular en las mismas (Fig 3.6 B-C). 

A 100 ng E2/L se evidenciaron mitocondrias con espacios dilatados entre crestas (Fig. 3.7 

A) y una marcada hipertrofia de células de Sertoli, que a diferencia de la concentración más 

baja, se evidencia en cistos pertenecientes a estadios primordiales (Fig. 3.7 B). Por otro lado se 

observaron con frecuencia espermatogonias trinucleadas (Fig. 3.7 C), como así también 

apoptosis de estas células (Fig. 3.7 D). En cortes transversales y longitudinales de 

espermatozoides se observaron ondulaciones a nivel de la pieza media (Fig. 3.7 E). 

A la concentración más alta de E2 se observaron numerosos sincitios de células en estadios 

primordiales (Fig. 3.8 A). Además, se destacan numerosos cistos con St con núcleos 

fragmentados (cariorrexis) o bien con espermatozoides apoptóticos (Fig. 3.8 B-C). Se registró 

una marcada actividad fagocítica de las células de Sertoli en cistos maduros, en concordancia 

con numerosos espermatozoides que presentaron alteraciones morfológicas (principalmente a 

nivel de la pieza media).  
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Figura 3.4. Histología de testículo de ejemplares adultos de J. multidentata pertenecientes a (A-B) grupo control donde 
puede observarse cistos en diferentes estadios espermatogénicos (magnificación 400x);  (C-D) 50 ng E2/L donde puede 
observarse espermatogonias y espermatocitos con características anormales y presencia de vacuolares (magnificación 
400x); (E-F) 100 ng E2/L  donde puede observarse mezcla de cistos de diferentes estadíos espermatogénicos y presencia 
de espermatogonias y espermatocitos con características anormales (magnificación 400x); (G-H) 250 ng E2/L  donde se 
evidencia una desincronización en la división y diferenciación de células espermatogénicas  y grandes procesos de 
vacuolización y apoptosis celular (H). Referencias: Sc: espermatocitos; Sg: espermatogonias; St: espermátidas; Sz: 
espermatozoides, Asteriscos: células vacuolares; Flecha blanca: Núcleo de célula de Sertoli; Flecha negra: célula 
apoptótica. 
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Fig 3.6 Microfotografías del testículo de J. multidentata expuestos a 50 ng E2/L donde puede 
observarse: (A) cisto con espermátidas con presencia de cuerpos multivesiculares (cv), en regiones no 
asociadas al Golgi y alteraciones en la morfología de mitocondrias en forma de auriculares (asteriscos) 
(17000x); (B) marcada hipertrofia de células de Sertoli donde se evidencia fagocitosis de 
espermatozoides (4600x) y (C) célula de Sertoli que está sufriendo una muerte celular y presencia de 
una gran cantidad de espermatozoides fagocitados (triángulo blanco) (4600x). Referencias: cv: cuerpos 
multivesiculares; Se: Células de Seroli; St: espermátidas; Sz: espermatozoides. Triángulo blanco 
indica espermatozoides fagocitados.  
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Fig 3.7. Microfotografías de testículo de J. multidentata expuestos a 100 ng E2/L donde se observa: (A) 
Espermatocitos con mitocondrias (m) con crestas dilatadas (asteriscos) (10000x); (B) Hipertrofia de células 
de Sertoli en estadios primordiales (3500x); (C) Espermatogonias trinucleadas (4600x) (D) Sincitio de 
espermatocitos apoptóticos  (4600x) y (E) alteraciones a nivel de la pieza media de espermatozoides donde 
se observan ondulaciones a nivel de la mitocondria (6000x) Referencias: N: núcleo; PM: pieza media; m: 
mitocondrias; Se: células de Sertoli; Sg: espermatogonias; Sc: espermatocitos. Asteriscos indican 
alteraciones mitrocondriales; Flecha negra indica células trinucleadas; Flecha blanca sincitio de Sc 
apoptóticos. 
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Fig 3.8. Microfotografías de testículo de J. multidentata expuestos a 250 ng E2/L donde se observa (A) 
Sincitios de espermatocitos debido a una citocinesis incompleta (4600x); (B) cariorrexis en espermátidas 
que indicarían procesos de necrosis o apoptosis (4600) y (C) cistos con espermatozoides muertos () 
(7750x). Referencias: N: núcleo; PM: pieza media; m: mitocondrias; Sc: espermatocitos; St: espermátidas. 
Referencias: Flecha negra indica cariorrexis; Flecha blanca: espermatozoides muertos. 
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3.4.A.3.7 Análisis discriminante 
 
 

El Análisis Discriminante arrojó un 77.5% de asignación correcta. En el procedimiento de 

validación cruzada, los individuos fueron asignados correctamente en su respectivo 

tratamiento en un 80% para el grupo control, 90% para la concentración de 50 ng E2/L y 70% 

para los tratamientos de 100 y 250 ng E2/L (tabla 3.4). Se establecieron dos ejes canónicos que 

explicaron: el primero de ellos el 67% de la variabilidad total, mientras que el segundo el 33%. 

Las variables que mejor explicaron las diferencias entre grupos fueron para el 1° eje canónico  

IC/TP, mientras que para el 2° eje canónico fue C/NP. En la fig. 3.9 puede observarse que la 

concentración más baja de E2 se diferencia del resto de los tratamientos.  

 
Tabla 3.4. Matriz de clasificación cruzada de la variación la respuesta de biomarcadores de acuerdo a las distintas 
concentraciones de E2 ensayadas. 

 
Grupo 0 ng 

 
50ng 100ng 250ng Total % de asignación 

correcta 
0 ng 8 0 1 1 10 80 

50ng 
0 9 1 0 10 

 
90 

100ng 1 0 7 2 10 70 

250ng 1 0 2 7 10 70 

Porcentaje de asignación correcta  77.5 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
 

 
Fig. 3.9. Representación de distribución de centroides de los 4 tratamientos definidos a 
priori, en el espacio discriminante conformado por los ejes canónicos 1 y 2 .  

50 ng/L 

0 ng/L 
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3.4.A.4. DISCUSION 
 

Los biomarcadores utilizados para evaluar los efectos del E2 sobre aspectos reproductivos 

de J. multidentata mostraron respuestas diferenciales de acuerdo a las concentraciones 

utilizadas.  

En relación al comportamiento reproductivo, se registró una exacerbación en la actividad 

sexual de los machos expuestos a la concentración más baja utilizada (50 ng/L), ya que el 

100% de los individuos comenzó su actividad sexual inmediatamente después de la 

introducción de la primera hembra, porcentaje superior al registrado en los individuos 

controles. Además, en estos individuos se observó un incremento significativo en la mayoría 

de los índices comportamentales. En las concentraciones más elevadas (100 y 250 ng E2/L) 

sólo se registró una disminución significativa en la eficiencia de los intentos de cópula. La 

exacerbación en el comportamiento reproductivo observada a 50 ng/L, coincide con un 

incremento marcado en la expresión de la enzima esteroidogénica Citocromo P450 aromatasa 

cerebral en individuos machos de J. multidentata expuestos a las mismas concentraciones y 

condiciones que en este estudio (Guyón et al. 2012).  Es ampliamente conocido que esta 

enzima regula el comportamiento reproductivo en peces (Pasmanik et al. 1988) y se expresa en 

áreas del cerebro relacionadas, entre otras funciones, con el control de la reproducción y el 

comportamiento sexual (Balthazart & Ball 1998, Menuet et al. 2005, Strobl-Mazzula et al. 

2005). Por otra parte, la aromatasa participa en los procesos de olfacción procesando señales 

en partes del cerebro relacionadas con el comportamiento sexual de los machos (Hallgren et 

al. 2006). Schoenfuss et al. (2002) registraron en machos de Carasius auratus expuestos a 1 

µg/L del xenoestrógeno 4n-nonilfenol, un efecto aparentemente benéfico en su habilidad para 

defender el nido (respuesta excitatoria), mientras que aquellos expuestos a concentraciones 

más altas sufrieron efectos adversos. Se conoce que los machos son estimulados para 

desarrollar una performance reproductiva por las feromonas secretadas por las hembras 

inmediatamente antes y después de la ovulación (Sorensen & Stacey 1987). De esta manera, las 

bajas concentraciones de xenoestrógenos en el ambiente podrían actuar como un estímulo 

exógeno para el macho. Probablemente la concentración de  (50 ng/L) evaluada en este 

trabajo esté actuando como un estímulo exógeno que promueve el comportamiento sexual en 

los machos de J. multidentata en conjunto con el aumento señalado en la aromatasa cerebral.  

Sin embargo, otros estudios han documentado efectos adversos sobre el comportamiento 

reproductivo de los peces ante la exposición a compuestos con actividad estrogénica, 

mostrando en general una disminución de la performance reproductiva de los machos y una 

demasculinización comportamental (Bjerselius et al. 2001, Doyle & Lim 2005, Oshima et al. 
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2003). Reducciones en la actividad sexual han sido registradas o bien, en estudios a largo plazo 

(más de 10 semanas de exposición) en machos de Carassius auratus tras una exposición a 50 ng 

E2/L (Schoenfuss et al. 2002), en P. reticulata luego de la exposición a concentraciones elevadas 

de E2 (10 µg /L) (Bayley et al. 2002) y en Gambusia affinis expuestos a 20 ng E2/L (Doyle & 

Lim 2005) o a menor tiempo de exposición (28 días) pero a dosis mayores (0, 1 y 10 µg E2/l) 

(Bjerselius et al. 2001). Las discrepancias en las respuestas comportamentales registradas por 

diferentes autores se relacionan con la sensibilidad de la especie en estudio, el tiempo de 

exposición y las dosis ensayadas. 

En el presente trabajo solo se registró una disminución significativa del recuento 

espermático en los individuos expuestos a 50 ng/L. A pesar que estos machos fueron los que 

presentaron una mayor actividad sexual, el análisis estadístico no arrojó un efecto significativo 

del comportamiento sexual sobre el recuento espermático. Por tal motivo,  la disminución en 

esta variable no estaría relacionada al mayor porcentaje de cópulas presentes en este 

tratamiento. Este resultado podría atribuirse a las alteraciones registradas en la célula de Sertoli 

(discutida posteriormente).  

Los resultados registrados en la bibliografía sobre la relación entre la producción de 

esperma y la exposición a E2 son diversos y contradictorios. Nielsen & Baatrup (2006) 

observaron una gran producción de esperma en peces expuestos a bajas concentraciones de E2 

(10 ng/L), la cual disminuía notablemente a concentraciones más altas (50 ng/L). Estos 

autores postularon que el aumento de los niveles de E2 provoca un “feedback” positivo en la 

hipófisis ocasionando un incremento de la liberación de gonadotrofinas (GtH1 y GtH2), 

responsables de la iniciación y mantenimiento de la espermatogénesis, lo cual ocasiona una 

mayor producción de esperma. Esta estimulación actúa hasta un cierto límite de exposición, 

sugiriendo un cambio en la función dependiendo de la concentración. Sin embargo, Doyle & 

Lim (2005), no registraron diferencias significativas en la cantidad de espermatozoides 

eyaculados en G. affinis expuestos a concentraciones de E2 que van desde los 20 a 500 ng/L.  

Por otra parte, la viabilidad y motilidad de los espermatozoides no se vio afectada por la 

exposición a E2. Cabe destacar que las alteraciones ultraestructurales registradas en las 

mitocondrias a nivel de la pieza podría sugerir alteraciones a nivel de la motilidad, pero esto no 

fue evidenciado. Estos resultados reflejarían que las concentraciones ensayadas o el tiempo de 

exposición  no son suficientes para provocar efectos visibles sobre estos parámetros. Sin 

embargo puede señalarse un mayor porcentaje de espermatozoides muertos en los grupos 

tratados aunque este valor no fue significativo. La ausencia de efectos sobre estos parámetros 

espermáticos está en concordancia con lo registrado por Schoenfuss et al. (2002) en P. promelas 
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luego de 21 días de exposición a 50 ng E2/L y por Lahnsteiner et al. (2006) en individuos de 

O. mykiss expuestos durante 35 días a 0.5-2.5 ng E2/L. Estos autores consideran que el tiempo 

de exposición o las concentraciones ensayadas no son suficientes para evidenciar efectos sobre 

la motilidad. 

Los índices somáticos K, IHS e IGS tampoco fueron afectados tras la exposición a E2. Sin 

embargo, un estudio llevado a cabo en la misma especie, reflejó que exposiciones a 

concentraciones más elevadas de  E2 (1 µg/L) por un período de 14 días, produjo un aumento 

significativo en el valor de K (Roggio et al. 2014). Estos autores mencionan que los individuos 

bajo este tratamiento evidenciaron, abundante tejido adiposo en la cavidad abdominal, lo cual 

podría deberse a una alteración en el metabolismo, estimulando la acumulación de lípidos y 

proteínas.  

Diversos autores han demostrado que la exposición a estrógenos afecta la 

espermatogénesis en distintas especies de peces, a saber: disminuyendo el número de cistos 

con células espermatogénicas, alterando la morfología de células espermáticas, provocando 

alteraciones en células de Sertoli, etc. (Jobling et al. 1996, Gimeno et al. 1998, Kinnberg et al. 

2000, Schoenfuss et al. 2002). En el presente trabajo se registraron numerosas alteraciones 

histológicas y ultraestructurales en las gónadas, pero ésto no se vio reflejado en una 

disminución en el valor del IGS. Esto no coincide con lo registrado en la bibliografía donde se 

evidenció una disminución en este índice en Pimephales promelas y Carassius auratus (Goldfish) 

expuestos durante tres semanas a altas concentraciones de Ε2  (320 a 1000 ng/L y 1, 10 µg/L 

 respectivamente) (Panter et al. 1998, Bjerselius et al. 2001) y en guppies (P. reticulata), luego de 

60 días de exposición a concentraciones de 30 a 100 ng/L (Toft & Baatrup 2001). De la 

misma manera, machos de J. multidentata expuestos durante 14 días a concentraciones elevadas 

de esta hormona (1000 ng Ε2/L) también mostraron una disminución en este índice (Roggio 

et al. 2012). La ausencia de efectos observada en el presente trabajo podría deberse a que las 

concentraciones utilizadas son inferiores a las reportadas en la bibliografía. Es importante 

también considerar el tiempo de exposición de los ejemplares al tóxico.  

Se registraron numerosas alteraciones histológicas en los individuos expuestos a E2 en 

todas las concentraciones estudiadas, evidenciando un aumento en la incidencia y gravedad de 

las mismas en relación con la concentración. Entre los cambios histológicos observados en 

esta tesis se menciona la presencia de cuerpos vacuolares, desorganización del tejido testicular 

y pérdida de la estructura de los cistos. En particular, las espermatogonias presentaron el 

mayor grado de alteración, registrándose procesos apoptóticos en ellas. Los daños observados 

podrían estar relacionados a alteraciones en las células de Sertoli, tal como fue demostrado a 
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través de los análisis ultraestructurales. Diversos autores han señalado que exposiciones a E2 

afectan a las células de Sertoli, produciendo hipertrofia e hiperplasia de las mismas 

(Christiansen et al. 1998; Kinnberg et al. 2000). La falla en la función de estas células es crítica 

durante la espermatogénesis, dado que uno de los roles más importantes que ellas cumplen es 

la regulación de este proceso. La identificación de los receptores estrogénicos en estas células 

las convierte en células blanco de compuestos xenoestrogénicos (Callard & Mak 1985, Ho et 

al. 1987). 

Los análisis a nivel ultraestructural mostraron alteraciones comunes a todas las 

concentraciones aunque se evidencia un incremento en severidad de las mismas de manera 

concentración-dependiente. En las concentraciones de 50 y 100 ng E2/L se registraron 

ondulaciones a nivel de la pieza media que reflejan alteraciones a nivel de las mitocondrias, 

que podrían relacionarse con procesos de oxidación y/o muerte celular (Stevens & Lowe 

2001). Por otra parte, la presencia de Sg trinucleadas con la consiguiente formación de 

sincitios, observadas en individuos expuestos a  100 y 250 ng E2/L podría deberse a una 

citocinesis incompleta, indicando alteraciones a nivel de la meiosis. El registro de vacuolas 

citoplasmáticas reflejan procesos degenerativos, los cuales sumado a la observación de 

procesos de muerte celular (apoptosis y necrosis) a 100 y 250 ng E2/L, indicarían un claro 

efecto del E2 sobre la espermatogénesis. 

La marcada hipertrofia que se registró en las células de Sertoli, que indica una gran 

actividad fagocítica, concuerda con lo señalado por otros autores (Christiansen et al. 1998). 

Esta exacerbación de la actividad fagocítica es un indicador indirecto de alteraciones en las 

células espermatogénicas, ya sea durante los procesos de división/diferenciación o por efectos 

directos del E2 sobre dichas células. Se cree que el registro de apoptosis en células de Sertoli en 

la concentración más baja de E2 podría deberse a que estas se ven sobrepasadas ante una 

excesiva actividad fagocítica. 

El análisis multivariado discriminante arrojó a las variables comportamentales como 

aquellas que mejor explican la variabilidad observada en el presente ensayo. Este análisis, 

además, reafirma que los individuos expuestos a 50 ng/L respondieron diferencialmente en 

comparación con los demás tratamientos.  

Por otro lado, si bien no se incluyeron a las variables histológicas y ultraestructurales de los 

testículos dentro de este análisis, éstas respondieron de manera sensible aún a las 

concentraciones más bajas ensayadas. 
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3.5. Sección B 

17α-etinilestradiol (EE2) 

 

 

3.5.B.1. INTRODUCCIÓN 

 
 

Los estrógenos sintéticos han sido utilizados durante años en animales y humanos para 

una amplia variedad de propósitos. Se los utiliza principalmente en píldoras anticonceptivas, 

terapia de reemplazo hormonal durante la menopausia y en tratamientos contra el cáncer. 

Dentro de estos compuestos podemos citar al grupo de los estrógenos (17α -etinilestradiol y 

su éster 3-metilo, mestronal) y los progestágenos (como el levonorgestrel) (Flórez 2003).  

El 17α-etinilestradiol (EE2) (Fig. 3.10) ha sido seleccionado como modelo de PEs en 

bioensayos, dada su relevancia ambiental así como también por sus efectos confirmados sobre 

el sistema reproductivo a través de las vías mediadas por receptores de estrógeno (Turan 

1995, Ankley et al. 2001, Metcalfe et al. 2001, MacLatchy et al. 2003). 

En general las hormonas sintéticas se metabolizan en los organismos más lentamente que 

las hormonas naturales ya que, el grupo 17α -etinil o el grupo metilo están diseñados 

específicamente para evitar la conversión metabólica a estrona o androstenediona 

respectivamente, siendo éstos menos activos (Kime 1998). En los humanos la afinidad de 

unión del EE2 a los receptores de estrógenos (RE) es 1 a 2 veces mayor que la de la hormona 

natural E2 (Flórez 2003), y se ha demostrado que en algunas especies de peces puede ser de 10 

a 50 veces más potente que el E2 (Thorpe et al. 2003, Nash et al. 2004, Tilton et al. 2005, 

Zhang et al. 2009, Segner et al. 2010). Esta gran afinidad por los RE indica que el EE2 posee 

una mayor potencia estrogénica para ejercer una respuesta con respecto a la hormona 

endógena (Nash et al. 2004). Las vías de excreción de estas hormonas es a través de la orina o 

las heces.  

Luego de ser excretado por los humanos, el EE2 ingresa a las plantas de tratamientos 

cloacales donde permanece relativamente estable durante los procesos de tratamiento de 

aguas residuales (Ternes et al. 1999). Este compuesto es más persistente que los esteroides 

naturales en aguas superficiales y su potencial para adsorberse a los sedimentos es mayor. Se 
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encuentra ampliamente distribuido en los cursos de agua, en concentraciones que 

generalmente van desde 0.05 a 15 ng/L, sin embargo en algunos casos se ha llegado a detectar 

concentraciones excepcionalmente altas (831 ng/L) (Desbrow et al. 1998, Ternes et al. 1999, 

Kolpin et al. 2002, Yin et al. 2002,  Cargouët et al. 2004, Zuo et al. 2006). En Argentina,  

Valdés et al. (2015) registraron en el Río de la Plata y zona aledañas concentraciones de EE2 

que oscilaron entre 65 a 187 ng/L.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3.10 Forma estructural del 17α- etinilestradiol. 

 

 

La potencia estrogénica de este esteroide, su persistencia ambiental y la habilidad para 

bioconcentrarse en los tejidos de los peces, convierten al EE2 en un riesgo potencial para 

éstos y otros organismos acuáticos (Lange et al. 2001, Schultz et al. 2001, Nash et al. 2004). 

En la bibliografía se evalúan los efectos de altas dosis de este compuesto en cortos períodos 

de tiempo (2-7 días), o de bajas concentraciones pero en períodos prolongados (generalmente 

desde el nacimiento hasta el estadio adulto). En estos trabajos se citan los efectos negativos de 

la exposición a EE2 sobre la expresión y actividad de la enzima aromatasa (Kazeto et al. 2004, 

Lyssimachou et al. 2006, Vosges et al. 2010, 2011), sobre el comportamiento reproductivo 

(Kristensen et al. 2005, Colman et al. 2009, Saaristo et al. 2009), histología de gónadas (Weber 

et al. 2003, Velaszco-Santamaría et al. 2010), fecundidad y éxito reproductivo (Balch et al. 200, 

Parrott & Blunt 2005) e incluso reversión sexual (Lange et al. 2009) y  alteraciones a nivel de 

las poblaciones de peces  (Kidd et al. 2007). 

De acuerdo a los antecedentes expuestos el objetivo principal que se desarrolla en esta 

sección fue evaluar los efectos de concentraciones ambientalmente relevantes de EE2 sobre el 

comportamiento reproductivo, variables espermáticas, índices somáticos, histología y 

ultraestructura de gónadas en machos de la especie autóctona J. multidentata expuestos durante 

14 días.  
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3.5.B.2. Condiciones de Exposición y determinación de EE2 en agua 

 

Los peces utilizados en el ensayo fueron recolectados durante el mes de febrero de 2011. 

Los valores promedio de longitud estándar y peso de los mismos fueron: 29.01 ± 2.33 mm y 

0.49 ± 0.13 g, respectivamente. Las concentraciones nominales de EE2 (99.1% de pureza) 

utilizadas fueron: 10, 75 y 150 ng EE2/L. Se contó con un grupo control sin EE2. 

Se utilizó el compuesto 17α-etinilestradiol (EE2) (99,1 % de pureza) marca Sigma- Aldrich. 

La solución madre EE2 (6,7 x10-4 M) se preparó en acetona (Merck Químico). Teniendo en 

cuenta que la vida media del EE2 es de 33 ± 13 h (Nagpal & Meays 2009), las soluciones se 

renovaron cada 24 horas. La concentración de EE2 en las peceras se verificó mediante 

cromatografía líquida de alto rendimiento acoplada a espectrometría de masas usando un 

triple cuadrupolo analizador, con una fuente de ionización por electrospray que opera en 

modo positivo (HPLC-ESI-MS/MS) después de la extracción de muestra (Yan et al. 2009; 

Vulliet et al. 2008). El porcentaje de recuperación fue evaluado en muestras de agua de 

acuario a las que se les adicionó 50 ng/L EE2, registrando un valor de recuperación del 59%, 

siendo el límite de cuantificación de 5 ng/L. Se recolectó muestras de agua de las peceras para 

cuantificar la concentración de EE2 antes y después del reemplazo del agua 

 

3.5.B.3. RESULTADOS 

 

3.5.B.3.1 Contenido de EE2 en agua  

 

A tiempo 0 h, los niveles residuales de EE2 registrados para cada concentración fueron: 5 ± 

6 ng para la concentración más baja de EE2, 64 ± 8 para 75ng/L y 127 ± 15 para la 

concentración más alta de este compuesto. Luego de 24 h de exposición, los niveles de EE2 

residuales fueron entre 15 y 55% para las concentraciones más altas ensayadas (75 y 150 

ng/L). Sin embargo, los niveles residuales de EE2 (10 ng /L) estuvieron por debajo del límite 

de detección.  

 

3.5.B.3.2. Mortalidad e Índices somáticos 

 

Luego de la exposición de ejemplares de J. multidentata a EE2 no se registró ningún deceso 

en el grupo control, mientras que en los grupos tratados con 10, 75 y 150 ng EE2/L murieron 
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uno, tres y dos individuos, respectivamente. Por lo tanto se asume que la mortalidad 

observada no está relacionada con la exposición al tóxico. 

No se observaron cambios significativos en el factor de condición (K) e índice 

hepatosomático (IHS) entre tratamientos, incluido el grupo control (tabla 3.5). Por otra parte, 

el índice gonadosomático (IGS) se diferenció significativamente de manera dependiente de la 

concentración. Los machos expuestos a 75 y 150 ng EE2/L mostraron una disminución 

significativa del índice con respecto a la concentración más baja (10 ng/L) y al grupo control.  

 

 

Tabla 3.5. Índices somáticos evaluados en machos adultos de J. multidentata tras 28 días de exposición a 0 
(control), 10, 75 y 150 ng EE2/L. Referencias: K: Factor de condición; IHS: Índice hepatosomático; IGS: 
Índice gonadosomático. Se muestran los valores medios ± errores estándar. Letras distintas indican 
diferencias significativas entre los tratamientos. 

 

Índices 0 ng EE2/L 10 ng EE2/L 75 ng EE2/L 150 ng EE2/L F p 

K 1.95 ± 0.14 1.98 ± 0.03 1.99 ± 0.03 1.89 ± 0.04 1.40 0.2529 

IHS 2.47 ± 0.64 2.59 ± 0.20 2.39 ± 0.13 2.53± 0.25 0.17 0.9179 

IGS 2.74 ± 0.76a 2.55 ± 17a 1.90 ± 0.12b 1.18 ± 0.17c 17.01 <0.0001 

 

 

3.5.B.3.3. Comportamiento Reproductivo 

 

El 100% de los machos del grupo control tuvo un comportamiento sexual ante la 

presencia de la hembra, disminuyendo este porcentaje significativamente en los individuos 

expuestos a todas las concentraciones de EE2. A la menor concentración ensayada, un 60% 

de individuos tuvo actividad sexual (z=-2.58; p=0.009), mientras que esto fue observado en 

un 70% a 75 ng EE2/L (z=-2.07; p=0.038), y en un 50% a la concentración más alta evaluada 

(z=-3.16; p=0.002). 

Al considerar solo los individuos que mostraron comportamiento reproductivo, se registró 

que el 80% de los machos control inició su actividad sexual ante la primera hembra, mientras 

que este porcentaje disminuyó en las otras concentraciones, registrándose valores de 50% a 10 

ng EE2/L (z=-1.362; p=0.173), 43% para 75 ng EE2/L (z=-1.98, p=0.047) y 40% para la 

concentración más alta (z=-1.70; p=0.088). En cuanto a número de machos en los que se 

registró al menos una cópula sostenida fue de 6 para el grupo control, 1 para 10 ng EE2/L y 

ninguno en las concentraciones más altas. 

En todas las concentraciones de EE2 se observó una disminución significativa de las 

variables TP, IC y C con respecto al grupo control (tabla 3.6). Teniendo en cuenta la relación 
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entre estas variables se registró una disminución significativa en las proporciones C/TP, IC/P 

y C/P para todas las concentraciones de EE2 ensayadas. A 75 y 150 ng EE2/L la efectividad 

de los intentos de cópulas (C/IC) disminuyó de manera significativa en más del 50% respecto 

a 10 ng EE2/L y el grupo control.  

 

Tabla 3.6.  Variables de comportamiento reproductivo registradas en machos de J. multidentata tras 28 días de 
exposición a 0, 10, 75 y 150 ng EE2/L. Referencias: TP: tiempo de persecución (seg), P: número de 
persecuciones,  IC: intentos de cópula, C = cópulas. Se muestran los valores medios ± errores estándar. Letras 
diferentes indican diferencias significativas entre los distintos parámetros (p<0.05). 

 

Variables  0 ng EE2/L 10 ng EE2/L  75 ng EE2/L 150 ng EE2/L F   p 

TP 72.40 ± 6.80 a 36.80 ± 10.89 b 20.80 ± 9.04 b  42.2 ± 11.34 b 3.80 0.0273  

P 23.83 ± 1.96   18.60 ± 5.53  10.80 ± 4.22    17.60 ± 3.97  1.66 0.2082  

IC 45.60 ± 8.78 a 18.00 ± 16.35 b   5.40 ± 0.81 c   18.20 ± 6.76 b 5.81 0.0054  

C 17.60 ± 5.0 a 3.25 ± 1.31 b   0.80 ± 0.37 b 2.80 ± 1.59 b  4.91 <0.0001  

P/TP   0.34 ± 0.04      0.55 ± 0.07    0.49 ± 0.01     0.45 ± 0.04  2.09 0.1367  

IC/TP   0.62 ± 0.09  0.42 ± 0.07    0.34 ± 0.09     0.37 ± 0.07  2.73 0.0745  

C/TP   0.24 ± 0.05 a 0.14 ± 0.05 b   0.07 ± 0.02 b 0.05 ± 0.02 b 3.53 0.0360  

IC/P   1.98 ± 0.51 a 0.85 ± 0.22 b   0.58 ± 0.14 b 0.87 ± 0.20 b 3.73 0.0471  

C/P   0.80 ± 0.30 a 0.32 ± 0.16 b 0.11 ± 0.04 b 0.13 ± 0.06 b 2.61  0.0833  

C/IC   0.37 ± 0.04 a 0.33 ± 0.19 a 0.15 ± 0.06 b 0.13 ± 0.05 b 3.81  0.0400  

 

 

3.5.B.3.4. Parámetros espermáticos 

 

El comportamiento sexual previo no afectó a la motilidad (F= 2.90, p=0.124) ni a la 

viabilidad espermática (F= 2.50, p=0.072). Por este motivo el análisis estadístico se realizó de 

manera conjunta entre los individuos CC y SC. Sin embargo, el comportamiento sexual 

influenció el recuento espermático (F= 2.86, p= 0.011), por lo que dichos datos se analizaron 

de manera independiente (tabla 3.7) 

Los individuos controles, a los cuales se les registró el comportamiento reproductivo (CC), 

mostraron un menor número de espermatozoides que aquellos a los que no (SC). Esto se 

correlacionaría con el alto porcentaje de cópulas registrado para este grupo (p=0.003; r2= -

0.75). Sin embargo, en los individuos tratados con EE2 no se evidenciaron diferencias 

significativas en el recuento entre los ejemplares con CC y SC, aunque para la concentración 

más baja, se registró un menor recuento en los individuos con actividad sexual. No se 

evidenció tampoco, una correlación entre el porcentaje de cópulas y el recuento en las 

diferentes concentraciones de EE2 ensayadas (p=0.18, r2=-0.46 (10 ng/L); p=0.91, r2=-0.0575 
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(75ng/L); p=0.22, r2=0,67 (150 ng/L). En cuanto a los parámetros dinámicos, no se 

registraron diferencias significativas en los valores de VL, VCL y linealidad en las diferentes 

concentraciones. Sin embargo si se observó un efecto negativo del EE2 sobre la viabilidad 

espermática a la concentración más alta de EE2 (150 ng/L) (F= 3.75; p=0.0258), 

evidenciándose un menor porcentaje de espermatozoides móviles y un consecuente 

incremento en el porcentaje de espermatozoides inmóviles y muertos con respecto a los 

demás tratamientos. 

 
 
Tabla 3.7. Parámetros espermáticos registrados en machos de J. multidentata tras 28 días de exposición a 0 
(control), 10, 75 y 150 ng/L de E2. Referencias: Parámetros de motilidad: VL: Velocidad lineal (µm/seg); 
VCL: Velocidad curvilineal (µm/seg); LIN: porcentaje de linealidad; Recuento espermático (cel/µl) SC: sin 
comportamiento reproductivo previo, CC: con comportamiento reproductivo previo; Viabilidad: VM: 
porcentaje de células móviles; VI: porcentaje de células inmóviles y M=porcentaje de espermatozoides muertos. 
Se muestran los valores medios ± errores estándar. Letras diferentes indican diferencias significativas entre los 
distintos parámetros (p<0.05). 
 

Parámetros      0 ng EE2/L      10 ng EE2/L 75 ng EE2/L     150 ng EE2/L F p 

VL 100.81 ± 4.32 105.42 ± 3.57 102.54 ± 3.87 109.37 ± 2.88 1.15 0.3125 

VCL 102.97 ± 4.54 108.50 ± 3.57 106.94 ± 4.44 106.11 ± 7.79 1.31 0.2954 

LIN  99.00 ± 0.05  99.00 ± 0.21  98.00 ± 0.54   99.00± 0.35 0.54 0.8453 

VM  82.09 ± 2.66a  75.35 ± 4.34a  76.16 ± 4.55a   65.34 ± 3.77b  4.36   0.0265 

VI  12.11 ± 2.61a  18.85 ± 3.06a  17.31 ± 3.20a 24.09 ± 3.99b  4.30 0.0288 

M    5.84 ± 0.74a   6.15 ± 1.23a    6.53 ± 2.49a 10.57 ± 1.56b 5.52 0.0227 

Recuento SC     2387 ± 564a 2199 ± 744a 2221 ± 78 a 1983 ± 629 a 3.86 0.0434 

Recuento  CC 893 ± 101b 1290 ± 187a 1904 ± 782 a 1704 ± 595 a   

 

 

3.5.B.3.4. Análisis histológico del testículo 

 

Todos los estadios celulares de la espermatogénesis estuvieron representados tanto en el 

grupo control como en los individuos expuestos a EE2. En el grupo control se registró un 

promedio de 85% de cistos conteniendo estadios maduros de desarrollo (St-Sz). Al comparar 

este resultado con lo observado en los individuos expuestos, si bien en ninguno de los casos 

arrojó diferencias significativas, en la concentración más baja ensayada se observó una 

tendencia a un menor porcentaje de cistos maduros ( 58%; Z=-1.09, p= 0.049), mientras que 

entre las concentraciones más altas de EE2 el porcentaje fue similar al grupo control, 
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registrándose para 75 ng EE2/L un promedio de 84% (Z=-0.05, p= 0.95), mientras que para 

150 ng EE2/L un 90% (Z=0.28, p= 0.77) (Fig. 3.11). 

El análisis histológico de gónadas reveló que los testículos de los individuos control 

presentaron una estructura tisular normal, sin alteraciones evidentes (Fig. 3.12 A-B). A la 

concentración más baja ensayada se registraron las siguientes alteraciones histológicas: 

vacuolización celular, principalmente a nivel de las Sg donde además se observaron que en 

muchos casos éstas que pierden la conexión con células vecinas modificándose también su 

morfología. Se han evidenciado numerosos cistos con Sc alterados y desorganización del 

tejido testicular donde se mezclan cistos pertenecientes a distintos estadios celulares. Por otro 

lado, se observó con frecuencia una desincronización en los procesos de división y/o 

diferenciación dentro de los cistos, principalmente a nivel de las St, donde se divisa la 

formación del flagelo pero no el arriñonamiento del núcleo (Fig. 3.12 C-D). 

Los individuos expuestos a 75 ng EE2/L presentaron frecuentemente Sg y Sc muy 

alteradas, con diferente grado de vacuolización, pérdida de conexión entre células, formación 

de sincitios y necrosis; presencia de cistos con células inmaduras en la región donde se 

encuentran St-Sz y desincronización dentro de cistos maduros (St con flagelo pero núcleo no 

arriñonado) (Fig. 3.12 E-F). Finalmente, los individuos expuestos a la concentración más alta 

(150 ng EE2/L) registraron todas las alteraciones halladas en las concentraciones inferiores, 

pero la extensión y frecuencia de las lesiones fue mayor. Además se observó vacuolización y 

fagocitosis de cistos completos por parte de las células de Sertoli (Fig. 3.12 F-G). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 

Fig. 3.11. Proporciones de cistos conteniendo estadios primordiales de desarrollo: 
espermatogonias (Sg) y espermatocitos (Sc) (color azul) y estadios maduros: espermátides (St) y 
espermatozoides (Sz) (color rojo), para cada concentración de E2 y grupo control (0 ng/L). 
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3.5.B.3.5 Ultraestructura del testículo 
 

 

En los individuos controles la ultraestrucutra testicular responde a la descripta en el  Cap. 

2., donde no se registraron alteraciones celulares. En cambio, individuos expuestos a la 

concentración más baja de EE2 mostraron una marcada actividad fagocítica por parte de las 

células de Sertoli (Fig. 3.13A) y desincronización en el proceso espermatogénico, ya que se 

observan cistos conteniendo células en diferentes estadios espermatogénicos. Se observaron 

además, células de Sertoli con una gran cantidad de retículo endoplásmico, (Fig. 3.13B) y la 

presencia de material dentro de los cistos que podría provenir de la desnaturalización de 

proteínas o ser secreciones provenientes de las células de Sertoli (Fig. 3.13C).  

A 75 ng EE2/L se registró una marcada pérdida de conexión entre las células de un mismo 

cisto, numerosos cistos apoptóticos y, al igual que en la menor concentración de EE2, se 

registró la presencia de material dentro de los cistos, de naturaleza desconocida (Fig. 3.13 D-

F). 

A la concentración más alta (150 ng EE2/L) se evidenció con frecuencia fagocitosis de 

cistos enteros (Fig. 3.13G) y numerosas fibras de colágeno tipo I en el espacio intersticial. 

Esto denota injurias del tejido espermatogénico el cual es reemplazado por células estromales 

(Fig. 3.13H). Además se observó desincronización en la diferenciación celular especialmente a 

nivel de espermátidas, donde la formación del aparato flagelar carece del característico 

arriñonamiento del núcleo (Fig. 3.13I). 
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Fig. 3.12. Cortes histológicos de testículo de ejemplares adultos de J. multidentata pertenecientes a: (A-B) grupo control donde puede observarse cistos en diferentes estadios 
espermatogénicos;  (A, 40x y B 400X); (C-D) 10 ng EE2/L donde puede observarse la presencia de espermatogonias alteradas (flechas delgadas) y células apoptóticas (flechas gruesas) 
(ambas magnificación 400x); (E-F) 75 ng EE2/L  donde puede observarse pérdida de estructura de cistos, presencia de espermatogonias y espermatocitos con características anormales, 
células apoptóticas (flechas gruesas), vacuolización (asteriscos)  y congestión vascular (e)(magnificación 400x); (G-H) 150 ng E2/L donde se evidencia cistos alterados principalmente en 
estadios primordiales y una marcada presencia de vacuolización (magnificación 400x).  Referencias: e: eritrocitos, Sc: espermatocitos; Sg espermatogonias; St: espermátidas; Sz: 
espermatozoides; Asteriscos indican células vacuolares; Flecha delgada: espermatogonia alterada; Flecha gruesa: célula apoptótica; Triángulo: Célula de Sertoli. 
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Fig. 3.13. Microfotografías de testículo de J. multidentata expuestos a (A-C) 10 ng EE2/L; (D-F) 75 ng EE2/L  y (G-I) 150 ng EE2/L. Magnificación de (A) 4600x (B) 6000x (C) 7750x (D) 6000x (E-F) 4600x 
(G) 4600x (H) 4600x (I) 7750x Referencias: cf: complejo flagelar; cr: cuerpos residuales; fb: fibras de colágeno; núcleo;  nSe: núcleo célula de Sertoli; Sc: espermatocitos; Sg: espermatogonias; St: espermátidas; Sz: 
espermatozoides, Asteriscos: fagocitosis de células; numeral:  pérdida de conexión de células; Flecha negra fina: material dentro del cisto; Flecha blanca fina: límite entre dos cistos; Flecha gruesa: 
fagocitosis de cisto enteros. 
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3.5.B.3.7 Análisis Discriminante 
 

El Análisis Discriminante arrojó un 90 % de asignación correcta. En el procedimiento de 

validación cruzada, los individuos fueron asignados correctamente en su respectivo tratamiento en 

un 80% para el grupo control y la concentración más baja, y en un 100% para los tratamientos 75 

y 150 ng EE2/L (tabla 3.8). Se establecieron dos ejes canónicos que explicaron, el primero de 

ellos, el 76.26% de la variabilidad total, mientras que el segundo el 23.74%. Las variables que 

mejor expresaron las diferencias entre grupos fueron para el primer eje canónico IC/NP, mientras 

que para el segundo eje fue C/TP, ambas variables comportamentales. En la fig. 3.14 puede 

observarse que las concentraciones más altas de EE2 se diferencian del control y la concentración 

más baja de EE2 (Fig. 3.9).  

 
 
Tabla 3.8. Matriz de clasificación cruzada de la variación la respuesta de biomarcadores de acuerdo 
a las distintas concentraciones de EE2 ensayadas. 
 

Grupo 0 ng 
 

10ng 75 ng 150ng Total % de asignación 
correcta 

0 ng 8 2 0 0 10 80 

50 ng 2 8 0 0 10 80 

75 ng 0 0 10 0 10 100 

150 ng 0 0 0 10 10 100 

Porcentaje de asignación correcta  90 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 3.9. Representación de distribución de centroides de los 4 tratamientos definidos a 
priori, en el espacio discriminante conformado por los ejes canónicos 1 y 2 .  

 10 ng/L 
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3.5.4. DISCUSIÓN 

 
A través del presente ensayo se observó que el compuesto sintético EE2 (en las 

concentraciones utilizadas en este estudio) afectó negativamente diversos parámetros 

reproductivos de la especie íctica J. multidentata.  

De las variables reproductivas analizadas, el comportamiento reproductivo fue el biomarcador 

más sensible ante la exposición a EE2. Una menor actividad sexual y una disminución 

significativa en la mayoría de las variables comportamentales, fueron registradas en todas las 

concentraciones de EE2 ensayadas, observándose una notable falta de interés del macho hacia la 

hembra. Demski & Hallgren et al. (2006) postularon que la exposición a compuestos estrogénicos 

disminuye la capacidad de los machos para identificar señales olfativas femeninas lo que 

provocaría una reducción en el interés hacia las hembras. Este hecho podría ser una de las causas 

que incidiría en la falta de interés del macho hacia la hembra registrada en este estudio. Diversos 

autores además han comprobado que la exposición a compuestos estrogénicos provoca una 

reducción de las hormonas androgéncias circulantes, ya que alteran el proceso de 

esteroidogénesis, afectando aspectos de la conducta sexual masculina (Toft & Baatrup 2003, 

Martinovic et al. 2007). 

 Para la variable IC se registró un menor valor en la concentración de 75 ng/L. Si bien para las 

otras variables no se observaron diferencias significativas entre las concentraciones de EE2, se 

evidencia una tendencia a una disminución en el comportamiento reproductivo a la 

concentración mencionada. Esto concuerda con los resultados obtenidos en un estudio realizado 

de manera paralela con J. multidentata en relación a la expresión de la aromatasa cerebral, donde se 

registró un pico de esta enzima a 75 ng/L (Guyón et al. 2014). Melo & Ramsdell (2001) han 

sugerido que la exposición a estrógenos produce en machos una feminización en el fenotipo del 

cerebro, que incluye una elevación de los niveles totales de actividad de aromatasa y un 

incremento de actividad de esta enzima en áreas en las cuales las hembras exhiben mayores 

niveles. Si bien algunos autores señalan que la función del proceso de aromatización en la 

regulación del comportamiento sexual en peces no está completamente dilucidado (Blázquez & 

Somoza 2010, Vizziano-Cantonnet et al. 2011), otros atribuyen cambios en el comportamiento 

sexual en individuos expuestos a EE2, a variaciones en la expresión de la aromatasa cerebral 

(Hallgren et al. 2006). 
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Al analizar la efectividad de los intentos de cópulas (C/IC), se evidenció que los individuos 

expuestos a las dos concentraciones más elevadas de EE2 (75 y 150 ng/L) disminuyeron los 

valores a más del 50% respecto a la concentración de 10 ng EE2/L y al grupo control. La 

disminución en el número y efectividad de las cópulas registradas para las concentraciones más 

elevadas de EE2 impactarían negativamente sobre la reproducción de esta especie ya que Bisazza 

et al. (1996) señalan que en los peces que presentan alta tasa de cópulas, entre los que se 

encuentra la especie en estudio, sólo una pequeña proporción de las cópulas tienen éxito en la 

transferencia de esperma.  

Las alteraciones comportamentales registradas tras la exposición a EE2 coinciden con la 

bibliografía. Bell et al. (2001) demostraron que los machos de Gasterosteus aculeatus expuestos a 

concentraciones de 10 a 50 ng EE2/L durante un periodo de 8 a 32 días disminuyeron el 

comportamiento de cortejo y mostraron un menor interés por las hembras. Por otra parte, Larsen 

et al. (2008) indicaron que machos de D. rerio expuestos a concentraciones de 0.05 a 5 ng EE2/L 

durante 4 meses visitaron con menor frecuencia el área de desove y disminuyeron su 

comportamiento agresivo ante otros machos. Un estudio llevado a cabo por Kristensen et al. 

(2005) demostró que la exposición a EE2, desde el nacimiento hasta la madurez de machos de P. 

reticulata, provocó una disminución en la duración y frecuencia de determinados comportamientos 

sexuales y casi la total supresión de la reproducción cuando los peces tuvieron que competir con 

machos no expuestos para conseguir pareja.  

Con respecto a los parámetros espermáticos, no se observaron diferencias significativas en la 

velocidad de desplazamiento de los espermatozoides entre los diferentes grupos. Diversas 

investigaciones han evaluado los efectos del EE2 sobre estas variables arrojando resultados 

contradictorios y, en general, corresponden a peces con fertilización externa. En coincidencia con 

nuestro estudio, Schultz et al. (2003) no registraron diferencias significativas en la velocidad de 

los espermatozoides de O. mykiss expuestos a diferentes concentraciones de EE2 (10, 100 y 1000 

ng /L) durante 28 días. En contraposición, Hashimoto et al. (2009) demostraron un incremento 

en las velocidades de los espermatozoides de O. latipes expuestos durante 3 semanas en 

concentraciones que van desde los 60 a 480 ng EE2 /L. Por otra parte, diversos autores señalan 

una disminución de la motilidad en Betta splendens expuestos durante 4 semanas a 100 ng EE2/L 

(Montgomery et al. 2012), en estudios crónicos realizados desde el nacimiento en individuos de 

Danio rerio expuestos a 2 y 10 ng /L durante 180 d luego de la eclosión (Xu et al. 2008) y en 

ejemplares de P. reticulata expuestos desde el nacimiento hasta la edad adulta (108 días) a 112 
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ng/L (Kristensen et al. 2005). Estos resultados ponen de manifiesto que los efectos del EE2 

sobre la velocidad de natación de los espermatozoides serían dependientes de la especie en 

estudio y del tiempo de exposición. 

El EE2 afectó la viabilidad de los espermatozoides, registrándose una disminución significativa 

en el número de espermatozoides móviles, con un consecuente incremento en el porcentaje de 

espermatozoides inmóviles y muertos en la concentración más alta. Esta reducción implica que 

un menor porcentaje de espermatozoides se desplace hacia el oocito, lo que conduciría a que el 

éxito de la fertilización se reduzca. En cuanto al recuento de espermatozoides, es importante 

destacar el efecto que la actividad sexual tuvo en este parámetro. Machos pertenecientes al grupo 

control, a los cuales se les registró el comportamiento sexual, presentaron un menor número de 

espermatozoides que aquellos no expuestos ante las hembras, lo que se relaciona directamente 

con el mayor número de cópulas que estos individuos presentaron en relación a los expuestos a 

EE2. En los individuos a los cuales no se les registró actividad sexual, la exposición a EE2 no 

produjo una reducción en el recuento del esperma. Sin embargo estudios llevados a cabo en P. 

reticulata a tiempos mayores de exposición (3 meses) revelaron una disminución en el recuento de 

espermatozoides en concentraciones de 200 ng EE2/L (Nielsen & Baatrup 2006). 

En relación a los índices somáticos, no se registraron efectos de esta hormona sintética sobre 

el índice K, en concordancia con los resultados registrados para D. rerio expuestos durante 14 días 

a concentraciones de EE2 similares a las utilizadas en nuestro estudio (Versonnen & Janssen 

2004) y en Z. viviparus expuestos a 5 ng/L durante 21 días (Velasco- Santamaría et al. 2010). Con 

respecto al IHS tampoco se observó variación entre grupos controles y tratados coincidiendo con 

lo registrado por Versonnen & Janssen (2004) y Saaristo et al (2009), aunque otros autores han 

descrito un incremento en el valor de este índice en exposiciones más prolongadas a este 

compuesto (Van den Belt et al. 2002, Zha et al. 2007).  

En cuanto al IGS en este estudio se registró una disminución significativa en individuos 

expuestos a las concentraciones más altas de EE2 (75 y 150 ng/L), no así en la concentración más 

baja. Este resultado coincide con los observado por otros autores en Oncorhynchus mykiss (Schultz 

et al 2003); Carassius auratus (Martyniuk et al. 2006) y P. reticulata (Kristensen et al. 2005) a 

concentraciones similares. Por otra parte, Velasco-Santamaría et al. (2010), evidenciaron cambios 

incluso en concentraciones de hasta 2 ng/L. En todos los casos estos autores adjudican esta 

disminución a las alteraciones histológicas registradas tras la exposición a este compuesto.  
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A nivel histológico, se registró una disminución significativa en el porcentaje de estadios 

maduros a 10 ng EE2/L. Desconocemos porque esta disminución sólo fue registrada a la 

concentración mencionada. En las concentraciones mayores, nuestros resultados coinciden con 

diversos autores quienes señalan que la exposición a esta hormona sintética provoca inhibición de 

la espermatogénesis, con un consecuente aumento de los estadios espermatogénicos tempranos 

(Weber et al. 2003, Pawlowsky et al. 2004, Lin & Janz 2006). Martyniuk et al. (2006) señalaron 

que la exposición a EE2 reduce significativamente los niveles circulantes de la hormona E2, siendo 

esta hormona clave en los proceso de espermatogénesis. 

Las alteraciones histológicas más significativas (y presentes en todas las concentraciones 

ensayadas) fueron la presencia de células germinales apoptóticas (en Sg y Sc), la formación de 

acúmulos celulares y la aparición de sincitios celulares. Nuestros resultados concuerdan con el 

obtenido por Miller et al. (2012) quienes registraron apoptosis de espematogonias y una 

disminución de estadios primordiales en individuos de O. latipes expuestos a 1 y 10 ng EE2/L 

durante 14 días, siendo esta respuesta dependiente de la concentración. Otra alteración registrada 

con alta frecuencia en todas las concentraciones de EE2 fue la pérdida en la estructura de los 

cistos, que concuerda con lo registrado en el ensayo de exposición de E2 y con lo hallado por 

otros autores luego de la exposición a estrógenos ambientales (Christiansen et al. 1998, Vazquez 

et al. 2009, Islinger 2003).  

Las alteraciones ultraestructurales observadas corroboran lo observado al microscopio óptico. 

Se evidenció una exacerbación de los daños de manera dependiente de la concentración. Se 

observaron numerosas células de Sertoli con una gran cantidad de retículo endoplásmico, lo que 

evidenciaría una marcada actividad secretoria y la presencia de material amorfo dentro de los 

cistos que podría provenir de la desnaturalización de proteínas o bien ser una secreción de las 

propias células de Sertoli. La presencia de una marcada actividad fagocítica por parte de las 

células de Sertoli (principalmente de cistos enteros) y de numerosos cistos apoptóticos, reflejarían 

alteraciones en el proceso espermatogénico. Estas alteraciones concuerdan con las registradas por 

Islinger et al (2003) en machos de pez cebra (Danio rerio) expuestos a EE2 durante 21 días. Estos 

autores observaron desorganización de cistos, hipertrofia de células de Sertoli y fagocitosis de 

cistos enteros conteniendo espermatozoides, y si bien no explican cual sería la causa de las 

alteraciones observadas, remarcan el claro efecto de este compuesto sobre las gónadas.  

El análisis discriminante corroboró lo observado en los análisis de varianza, siendo las 

concentraciones más altas ensayadas las que se diferenciaron del grupo control y de 10 ng EE2/L. 
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Dichas diferencias, se deben a que los parámetros comportamentales fueron los biomarcadores 

más sensibles ante la exposición a este compuesto, ya que en muchos casos, aun en baja dosis, 

respondieron de manera diferencial.  
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3.6. Sección C 

4n- Nonilfenol (4n-NP) 

 

 

3.6.C.1. INTRODUCCIÓN 

 

os Alquilfenoles (AP) son utilizados como materia prima para la producción de 

surfactantes tales como los alquilfenoles fosfitos o alquilfenoles etoxilados, 

agentes activos superficiales no iónicos de uso industrial. Como muchos otros 

PEs, los componentes alquilfenólicos son fuertemente lipofílicos por lo que pueden 

acumularse en los organismos con el riesgo ambiental que ello significa (Ahel et al. 1993). En 

particular se ha estimado que el 60% de los AP tienen como destino final los ambientes 

acuáticos (Naylor, 1992), ingresando principalmente a través de las plantas de efluentes 

cloacales.  

La degradación microbiana de estos compuestos durante los tratamientos de efluentes 

cloacales produce alquilfenoles polietoxilatos (APEOs), entre ellos el 4n-nonilfenol (4n-NP) 

(Giger et al. 1984, informe EPA) (Fig. 3.15). Este compuesto es utilizado en la producción de 

agentes activos superficiales, estabilizadores de etil-celulosa, fenil-resinas solubles en aceites, 

ésteres, así como también en la producción de detergentes, barnices aceitosos, caucho, 

aceleradores de vulcanización, antioxidantes e inhibidores de corrosión para productos de 

petróleo, entre otros (Vazquez-Duhalt et al. 2005, Soares et al. 2008). En agua, puede 

encontrarse en forma disuelta o absorbido en la materia en suspensión. La bibliografía señala 

que de la totalidad de 4n-NP liberado en los ambientes acuáticos, entre un 58 a un 73% se 

distribuye en agua, 27 a 41% queda en el sedimento y sólo un 1% en el suelo ribereño y aire 

(EPA, 2002).  

En cursos de agua de distintas partes del mundo se han detectado concentraciones de 4n-

NP que van desde los 0.11 a los 185 µg/L (Tanghe & Verstraete 2001, Petrovic et al. 2002, 

Loos et al. 2007, Shue et al 2009) alcanzando valores de 644 µg/L en sitios cercanos a PTE 

(Solé et al 2000). Sin embargo, en nuestro país, se han mencionado valores de 35 µg/L en 

efluentes de una PTE ubicada en los alrededores de la capital de la provincia de Buenos Aires, 

L
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y 27 µg/L en el arroyo Morón, que recibe la descarga de dichos efluentes (Babay et al. 2008). 

En la cuenca del Río Suquía se ha detectado la presencia de este compuesto, aunque hasta el 

momento no ha sido cuantificado (Bonansea et al. 2010). 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 3.15. Forma estructural del 4(o p)-nonilfenol. 
 

 

 

 

El 4n-NP (C15H24O) es considerado uno de los metabolitos más perjudiciales para la biota 

debido a su alta toxicidad, difícil biodegradación y capacidad de bioacumularse en los 

organismos acuáticos (EPA 2002). En los seres humanos, este compuesto ingresa 

principalmente al organismo a través de la ingesta de alimentos, especialmente a partir de 

dietas ricas en pescado, y de agua. El contacto de los alimentos con plásticos de embalaje 

también son una importante fuente de contaminación (Guenther et al. 2002). 

Si bien la exposición a este compuesto puede tener efectos letales directos, las 

consecuencias ambientales más extendidas de la exposición al 4n-NP están relacionadas con la 

actividad estrogénica que posee (Ahel et al. 1993, Tsuda et al. 2001, Cardinali et al. 2004, 

Soares et al. 2008). El 4n-NP compite con el estrógeno por la unión a su receptor (Danzo 

1997, Flouriot et al. 1995), afectando de esta manera la reproducción y desarrollo de los 

organismos (Christiansen et al. 1998, Colborn et al. 1993). Sin embargo, este compuesto 

exhibe una potencia estrogénica débil en comparación con el E2 o EE2, (Legler et al. 2002) 

ejerciendo efectos negativos en el rango de µg/L (Jobling & Sumpter 1993, Ackermann et al. 

2002).  

El objetivo principal de esta sección fue evaluar los efectos que concentraciones 

ambientalmente relevantes del 4n-NP producen en machos de J. multidentata a través del uso de 

biomarcadores a diferente nivel biológico (índices somáticos, comportamiento reproductivo, 

variables espermáticas, histología y ultraestructura de gónadas). 
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3.6.C.2. Condiciones de Exposición y determinación de 4n-NP en agua 

 
Los peces fueron recolectados durante los meses de enero y febrero de 2012. Los valores 

promedio de la longitud estándar y el peso de los individuos utilizados para este ensayo 

fueron: 27.09 ± 2.54  mm y 0.48 ± 0.10 g, respectivamente. Las concentraciones nominales 

utilizadas de 4n-NP (99.9% de pureza; marca Sigma- Aldrich) fueron: 1 y 10 µg/L. El agua de 

las peceras fue renovada de manera completa cada 48 horas.   

Se determinaron las concentraciones de 4n-NP en el agua de las peceras mediante 

microextracción en fase sólida acoplada a Cromatografía gaseosa en tándem con 

espectrometría de masas (SPME-GC-MS). Se utilizó una fibra compuesta de Divinilbenceno-

Carboxeno-Polidimetilsiloxano (DVB-CAR-PDMS) en contacto con distintas diluciones de 

4n-NP por 40 minutos a 60°C y agitación (250 rpm) usando un muestreador automático 

(Varian Combi Pal). El 4n-NP absorbido en la fibra fue luego desorbido en el inyector del GC 

durante 3 min a 280°C; los iones monitoreados fueron 220 m/Z y 107 m/Z. Este método 

permitió un límite de detección en la muestra de agua de 0.2 µg/L de 4n-NP (Bonansea et al. 

2010). Se recolectaron muestras de agua de las peceras para cuantificar la concentración del  

4n-NP antes y después del reemplazo de la misma. 

 

 

 

3.6.C.3. RESULTADOS 

 

3.6.C.3.1 Contenido de 4n-NP en agua 

 

A tiempo 0 h, los niveles de de 4n-NP registrados para cada concentración fueron: 0.8 ± 0.2 

µg para la concentración más baja de 4n-NP y 9.0 ± 2.0 µg para la concentración más alta de 

este compuesto. Se obtuvieron niveles residuales del 85% y 72% de la concentración nominal 

a las 24 y 48 horas respectivamente. 

 

3.6.C.3.2. Mortalidad e Índices somáticos 

 

Durante los 28 días de exposición murió un pez del grupo control y dos individuos 

expuestos a la concentración más alta de 4n-NP, por lo que los decesos no son adjudicados a 

la presencia del tóxico. Los valores registrados para el índice K no mostraron diferencias 



Capítulo III-Sección C   4n-nonilfenol 
 
 

87 
 

significativas entre los tratamientos (Tabla 3.9). En cuanto al IHS, sólo se registró un 

incremento significativo a la concentración más baja ensayada, mientras que el IGS disminuyó 

significativamente en los individuos expuestos a ambas concentraciones de 4n-NP con 

respecto al grupo control.  

 
 
 

Tabla 3.9. Índices somáticos evaluados en machos adultos de J. multidentata luego de 28 
días de exposición a 0 (control), 1 y 10 µg 4n-NP /L. Referencias: K: Factor de 
condición; IHS: Índice hepatosomático; IGS: Índice gonadosomático. Se muestran los 
valores medios ± errores estándar 

 
 0 µg 4n-NP/L 1µg 4n-NP/L 10 µg 4n-NP /L H p 

K 2.14 ± 0.05 2.34 ± 0.14 2.09 ± 0.04  2.64 0.071 

IHS 1.52 ± 0.30 a 2.04 ± 0.17 b  1.59 ±  0.24 a 2.15 0.045 

IGS 2.79 ± 0.90 a 1.26 ± 0.28 b 1.22 ± 0.29 b 3.62 0.039 

  
 

 

3.6.C.3.3. Comportamiento Reproductivo 

 

Si bien no se registraron diferencias significativas en el porcentaje de individuos que inició 

un comportamiento sexual ante una hembra (100% para machos controles y 90% para los 

expuestos (z= -1.05; p= 0.29), es de destacar que la mayoría de las variables comportamentales 

registradas en los individuos tratados con 4n-NP disminuyeron significativamente con 

respecto al grupo control (tabla 3.10). 

Las variables número de intentos de cópula, cópulas, eficiencia de persecusiones (C/NP) y 

eficiencia de intentos de cópula (C/IC) disminuyeron alrededor del 50% en los individuos 

expuestos en comparación con los controles. Cabe destacar que se evidenció además una 

tendencia hacia la disminución en el número de cópulas sostenidas de manera dependiente de 

la concentración, siendo para el grupo control de 3.83 ± 1.56 cópulas; para la concentración 

más baja de 2.40 ± 1.14 y para 10 µg 4n-NP/L de 1.00 ± 1.26 (F= 3.66, p= 0.0526). 
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Tabla 3.10. Variables comportamentales registradas en machos de J. multidentata luego de 28 días de exposición a 
0 (control), 1 y 10 µg 4n-NP /L. Referencias: TP: tiempo de persecución, P: número de persecuciones,  IC: 
intentos de cópula, C: cópulas. Se muestran los valores medios ± errores estándar. Letras diferentes indican 
diferencias significativas entre los distintos parámetros (p<0.05). 

 

Variable 0 µg 4n-NP/L 1µg 4n-NP /L  10 µg 4n-NP/L F p 

TP 52.50 ± 13.74 a 34.83 ± 11.46 b 40.00 ± 7.74 a 4.05 0.0454 

NP 35.89 ± 10.18  29.20 ± 21.47   27.27 ± 24.29  2.02 0.0561 

IC 60.00 ±  5.60 a 45.40 ± 5.60 b 32.50 ± 7.47 b 4.89 0.0437 

C 18.75 ± 5.42 a   6.00 ± 1.31 b 3.40 ± 2.52 b 6.46 0.0395 

NP/TP   0.45 ± 0.08  0.50 ± 0.06  0.41 ± 0.03  2.77 0.1026 

IC/TP 0.51 ± 0.13  0.65 ± 0.15  0.43 ± 0.08  1.24 0.3233 

C/TP 0.16± 0.09 a 0.46 ±0.18 b 0.13 ± 0.03 a 4.56 0.0337 

IC/NP  1.85 ± 0.21 a  1.27 ±0.28 b 1.08 ±0.22 b 4.33 0.0395 

C/NP 0.40 ± 0.27 a  0.15 ±0.36 b 0.12 ± 0.20 b 3.86 0.0493 

C/IC 0.24 ± 0.08 a 0.10 ±0.68 b  0.07 ±0.08 b  5.37 0.0482 

+++ 

 

3.6.C.3.4.  Parámetros espermáticos 

 

Debido a que no se registró interacción entre el comportamento reproductivo y las 

variables espermáticas (F= 4.38; p = 0.65) los datos fueron analizados de manera conjunta 

(tabla 3.11). La motilidad varió de acuerdo a los tratamientos, observándose un incremento 

significativo en los valores de VL y VCL en ambas concentraciones en comparación a los 

individuos control. En cuanto a la viabilidad, si bien no se detectaron diferencias significativas 

en el porcentaje de espermatozoides vivos móviles (F=3.42, p= 0.5347) y vivos inmóviles (F= 

0.98, p=0.6943), si se observó un aumento significativo en el porcentaje de espermatozoides 

muertos en los individuos expuestos a ambas concentraciones de 4n-NP (F=0.82, p= 0.0461). 

Finalmente para la concentración más elevada se registró una disminución significativa en el 

número de espermatozoides por microlitro de muestra.  
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Tabla 3.11.  Parámetros espermáticos registrados en machos de J. multidentata luego de 28 días de exposición a 0 
(control), 1 y 10 µg 4n-NP /L. Referencias: VL: Velocidad lineal (µm/seg); VCL: Velocidad curvilineal 
(µm/seg); LIN: linealidad; Recuento espermático (cel/µl); VM= porcentaje de células móviles; VI= porcentaje 
de células inmóviles y M=porcentaje de espermatozoides muertos. Se muestran los valores medios ± errores 
estándar. 

 

Parámetros Control 1µg 4n-NP /L 10µg 4n-NP /L 2 F p 

VL 100.25 ± 0.47 a   102.83 ± 0.22 b 102.65 ± 0.43 b 12.61 <0.0001 

VCL 102.92 ± 0.50 a  105.76 ± 0.24 b 105.61 ± 0.46 b 13.23 <0.0001 

LIN 99.70 ± 0.50   98.40 ± 0.40   98.20 ± 0.50  4.51 0.0571 

VM 71.24 ± 2.39     62.37 ± 8.37   69.37 ± 6.42  2.50 0.1058 

VI 22.03 ± 2.06    22.30 ± 5.68   18.21 ± 9.82  1.14 0.3400 

M   6.52 ± 3.22 a   15.06 ± 4.10 b    12.46 ± 0.82 b 5.62 0.0256 

Recuento 1443 ± 180 a  1404 ± 153 a     959 ± 272 b 11.02 0.0116 

 
 

3.6.C.3.5 Análisis histológico del testículo 

 

Los testículos en el grupo control  presentaron cistos con una estructura bien definida y un 

85% de estadios maduros (St y Sz). (Fig 3.16 A-B). Si bien los ejemplares expuestos a 4n-NP 

presentaron el mismo porcentaje de estadios maduros, en ambas concentraciones se 

registraron alteraciones histológicas tales como pérdida de estructura de los cistos, con límites 

poco definidos y una falta de conexión entre las células dentro del cisto.  

En los peces expuestos a la concentración más baja de 4n-NP (1 µg/L) se observaron 

numerosas Sg alteradas, con diferentes grados de vacuolización citoplasmática, y presencia de 

cistos inmaduros (conteniendo Sc) con numerosas células apoptóticas (Fig 3.16 C-D). A la 

concentración más elevada (10 µg de 4n-NP/L) tanto las Sg como los Sc presentaron 

características anormales. La pérdida de estructura de los cistos se vio acompañada de una 

marcada desincronización en el proceso de espermatogénesis dentro de ellos, observándose 

células en distintos estadios espermatogénicos y presencia de numerosas células apoptóticas 

(Fig. 3.16 E-F). 
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Figura 3.16. Cortes histológicos de testículo de ejemplares adultos de J. multidentata 
pertenecientes al (A-B) grupo control donde puede observarse cistos en diferentes 
estadios espermatogénicos con una estructura normal; (C-D) 1 µg 4n-NP/L (E-F) 10 µg 
4n-NP/L. Todas las fotografías fueron tomadas a 400x. Referencias: Sc: espermatocitos; 
Scp: espermatocitos primarios; Scs: espermatocitos secundarios; Sg: espermatogonias; St: 
espermátidas; Sz: espermatozoides, Asteriscos: pérdida de estructura de cistos y/o 
vacuolización; Flechas negras: células apoptóticas; Flechas blancas: células de Sertoli. 

 

10 µm 

D 

St 

Sc 

Sg 

* 
10 µm 

B 

Sc 

Sz 

St 

10 µm 

A 

Sc 

Sg 
10 µm 



Capítulo III-Sección C   4n-nonilfenol 
 
 

91 
 

3.6.C.3.6 Análisis ultraestructural del testículo 

 

En los individuos controles la ultraestrucutra testicular responde a la descripta en el  Cap. 2. 

No se registraron alteraciones celulares. Los individuos expuestos a 4n-NP manifestaron 

diversas alteraciones en la ultraestructura del testículo. En la concentración más baja (1 µg 4n-

NP /L) se observó una marcada desorganización de la estructura del testículo, donde 

numerosos cistos se evidenciaron amorfos. Se registraron además, numerosas células de 

Sertoli necróticas (ya que presentaban pérdida de nucléolo, tumefacción de mitocondrias y 

ribosomas, y ruptura de membranas) y en muchos casos ausencia de las mismas. Además, fue 

notable la presencia de células intersticiales alteradas. En su reemplazo, se observaron 

numerosos fibroblastos y abundantes células inflamatorias relacionadas con los procesos 

necróticos. Por otro lado, se evidenciaron numerosos eventos de apoptosis en cistos 

primordiales (Fig. 3.17 A-C). 

En la concentración más elevada (10 µg 4n-NP/L) se observaron numerosos cistos  

inmaduros con células apoptóticas. Se evidencia una pérdida de conexión entre las Sg  y entre 

éstas con la pared del cisto. En las áreas analizadas se registró edema y ausencia total de las 

células intersticiales, reemplazándose a veces por fibroblastos. Se observaron además, 

numerosos cistos en el estadio Sc con tres células (que reflejaría problemas en la división 

meiótica y/mitótica) y la presencia de numerosos macrófagos en el intersticio (Fig. 3.17 D-F). 

.  
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Fig 3.17 Microfotografías del testículo de J. multidentata expuestos a 4n-NP/L (A-C) 1 µg 4n-NP/L y (D-F) 10 µg 4n-NP/L. (A) Cistos 
con células apoptóticas (4600 x); (B) ausencia de células intersticiales y presencia de macrófago (4600X); (C) Cistos con espermatocitos 
donde puede evidenciarse la alteración del espacio intersticial, donde la célula estromal está por desaparecer (3600x); (D) cistos 
conteniendo espermatocitos donde se observa ausencia de tejido intersticial (1200 x); (E) Cistos apoptóticos  (3600X) y (F) células de 
Sertoli  rodeando cistos apoptóticos (4600x) 
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3.6.C.3.7. Análisis Discriminante 
 
 

El Análisis Discriminante arrojó un 100 % de asignación correcta. En el procedimiento de 

validación cruzada, el 100% de los individuos fueron asignados correctamente en su 

respectivo tratamiento (tabla 3.12). Se establecieron dos ejes canónicos que explicaron: el 

primero de ellos el 89.22% de la variabilidad total, mientras que el segundo el porcentaje 

restante. Las variables que mejor explicaron las diferencias entre grupos fueron para el 1° eje 

canónico  C/NP, mientras que para el 2° eje canónico fueron el número de cópulas. En la fig. 

3.18 puede observarse como las dos concentraciones de 4n-NP se diferencian del grupo 

control.  

 
 
 
Tabla 3.12. Matriz de clasificación cruzada de la variación la respuesta de biomarcadores de 
acuerdo a las distintas concentraciones de 4n-NP ensayadas. 
 

Grupo 
 

0 µg/L 
 

1 µg/L 
 

10 µg/L 
 

Total 
 

% de asignación 
correcta 

0 µg/L 10 0 0 10 100 
1 µg/L 0 10 0 10 100 
10 µg/L 0 0 10 10 100 

Porcentaje de asignación correcta                                                             100 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Fig. 3.18. Representación de distribución de centroides de los 3 tratamientos definidos a 
priori, en el espacio discriminante conformado por los ejes canónicos 1 y 2 .  



Capítulo III-Sección C   4n-nonilfenol 
 
 

94 
 

3.6.C.4. DISCUSIÓN 
 

El xenoestrógeno 4n-NP ejerció un marcado efecto negativo sobre diversos parámetros 

reproductivos de J. multidentata. En cuanto al comportamiento reproductivo se registró que la 

exposición a este alquilfenol provocó una disminución significativa en las variables 

relacionadas con la cópula. Si bien los machos expuestos a 4n-NP invertirían el mismo 

esfuerzo que los individuos normales en perseguir a las hembras (ya que el número de 

persecusiones es similar para todos los tratamientos), serían menos eficientes a la hora de 

copular. Esta alteración afecta directamente el éxito reproductivo, ya que se sabe que los 

machos deben copular activamente con las hembras, dado su comportamiento coercivo y 

promiscuo (Bisazza et al. 2000). 

Una disminución o ausencia total de comportamiento sexual han sido registradas para otros 

alquilfenoles (Bayley et al. 1999, Gray et al. 1999), y para el 4n-NP en concentraciones más 

elevadas o ensayos de mayor tiempo de duración a este estudio. Schoenfuss et al. (2008) 

reportaron en la especie de fecundación externa P. promelas que la exposición a 

concentraciones de 4n–NP que van desde los 6 a 60 µg/L inhibieron diversas variables 

comportamentales. Por otro lado, estudios crónicos desde el nacimiento hasta 90 días, 

llevados a cabo en P. reticulata expuestos a 100 µg 4n–NP/L no manifestaron interés hacia las 

hembras ni desarrollaron un correcto comportamiento sexual (Cardinali et al. 2004). 

Un estudio llevado a cabo por Guyón (2013), reflejó que la exposición de J. multidentata a 

las mismas concentraciones de 4n-NP indujo fuertemente la expresión de cyp19a1b en todas 

las concentraciones. Es probable que esta expresión aumentada esté relacionada con la 

inhibición del comportamiento reproductivo observada en este estudio. Debido a que los 

andrógenos son el sustrato de la aromatasa, una inducción de esta enzima puede conducir a 

una disminución en los niveles de estas hormonas y a un aumento en los niveles de estrógeno 

resultando así en la pérdida de rasgos masculinos (Meucci & Arukwe 2006). Por otra parte, 

Arukwe & Goksøyr (1998) han demostrado en peces una inhibición en la síntesis de 

esteroides debida a la exposición a 4n-NP, lo que claramente afecta el comportamiento 

reproductivo en peces.  

De la misma manera, la exposición al 4n-NP produjo un claro efecto sobre todos los 

parámetros espermáticos analizados. En cuanto a los parámetros dinámicos, un leve 

incremento en los valores de VSL y VCL fue evidenciado en los espermatozoides de 

individuos expuestos a 4n-NP con respecto al grupo control. Estos resultados se contradicen 

con lo registrado por Kawana et al. (2003) donde, O. latipes expuestos a 20 and 100 µg 4n-
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NP/L luego de 4 semanas, no mostraron diferencias en la velocidad luego de la exposición a 

4n-NP, mientras que Hara et al. (2007) observaron in vitro una disminución significativa en la 

velocidad de espermatozoides de O. latipes expuesto a 100 µmol/L durante 60 segundos.  

Por otro lado, en el presente trabajo se evidenció un incremento en el porcentaje de 

espermatozoides muertos con respecto al grupo control. Estos resultados coinciden con Hara 

et al. (2007), quienes adjudicaron este resultado a efectos no genómicos del 4n-NP, dada la 

rápida respuesta observada de los parámetros espermáticos en estudios in vitro, pudiendo 

ejercer este compuesto efectos tóxicos sobre las células. Sin embargo, otros autores 

mostraron que la exposición de O. mykiss a concentraciones menores de 0.75 µg /L durante 

60 días luego del nacimiento no afectaron la viabilidad de espermatozoides (Franz et al. 2005).  

Finalmente, se registró una disminución significativa en el número de espermatozoides a la 

concentración más elevada de 4n-NP. Resultados similares fueron registrados tras la 

exposición al alquilfenol Bisfenol A (130 µg/L) en individuos de O. mykiss en tiempos de 

exposición similares al presente estudio (Lahnsteiner et al. 2005). Estos autores adjudicaron 

esta disminución a una inhibición en el proceso de espermiogénesis. Si bien en nuestro 

estudio, no se registraron diferencias a nivel histológico en relación a la proporción de cistos 

entre individuos controles y expuestos, se sugiere que la disminución del número de 

espermatozoides registrada, podría deberse a alguna alteración durante el proceso de 

espermatogénesis, dadas las diversas alteraciones histológicas registradas en testículos de 

individuos expuestos. 

En ambas concentraciones se evidenció formación de sincitios de células germinales, 

degeneración celular, y necrosis de los diferentes estadios celulares, lo cual concuerda con el 

análisis ultraestructural del testículo y con lo registrado en diversas especies tales como Z. 

viviparus (Christiansen et al. 1998), P. promelas (Miles-Richardson et al., 1999) y Xiphophorus 

helleri  (Kwak et al. 2001). La formación de acúmulos celulares en los estadios de Sc fue una 

alteración registrada con bastante frecuencia, que ha sido evidenciada por numerosos autores 

(Christiansen et al. 1998, Gimeno et al. 1998, Miles-Richardson et al. 1999, Kwak et al. 2001, 

Weber et al. 2002). A la concentración más alta de 4n-NP, se observaron cistos dilatados e 

incluso pérdida de la estructura de los mismos. Esta última alteración también ha sido 

observada en Z. viviparous y Cichlasoma dimerus luego de la exposición a este alquilfenol 

(Christiansen et al. 1998, Vázquez et al. 2009). Es de destacar que en el presente ensayo, si 

bien en general, las alteraciones registradas en ambas concentraciones no difirieron entre sí, la 

frecuencia y extensión de las lesiones en individuos expuestos a 10 µg/L fue mayor. Estos 

resultados coincide con el de Miles-Richardson et al. (1999) y Kinnberg et al. (2000), en donde 
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los daños ocasionados por la exposición al 4n-NP en la histología del testículo de Pimephales 

promelas y Xiphophorus maculatus respectivamente, aumentaban de modo dependiente de la 

concentración. 

El análisis ultraestructural del testículo evidenció una marcada presencia de células 

intersticiales alteradas con la consiguiente formación de edema. En los individuos control, en 

estadios maduros se observa con frecuencia la hipertrofia de las células de Sertoli, ya que éstas 

células fagocitan activamente los residuos celulares luego de la diferenciación St-Sz, 

característica que no fue registrada en individuos expuestos donde incluso se evidenció 

numerosas células de Sertoli necróticas o ausencia de ellas. Estas mismas alteraciones fueron 

registradas por El-Sayed Ali et al. (2014) quienes expusieron a Oreochromis niloticus a 

concentraciones elevadas de 4n-NP (60-100 µg/L). Se conoce el papel clave de estas células 

en la fagocitosis de cuerpos residuales en el proceso de diferenciación espermátide-

espermatozoide, lo cual esta alteración podría estar reflejando una ausencia de esta función. 

En su reemplazo los fibroblastos pareciera que cumplen el papel de fagocitosis, ya que fueron 

observados con cuerpos residuales en su interior. El registro de numerosas células 

inflamatorias se relacionaría con los numerosos procesos necróticos evidenciados.   

Diversos trabajos sugieren un efecto directo del 4n-NP sobre las células de Sertoli. Varias 

funciones han sido atribuidas a estas células, incluyendo la formación de cistos, en el que la 

espermatogénesis tiene lugar, y la fagocitosis de material de descarte (Grier, 1981). 

Christiansen et al. (1998) mostraron alteraciones ultraestructurales en las células de Sertoli de 

individuos de Z. viviparous expuestos a 4n-NP, y los cambios observados en la estructura de la 

gónadas fueron atribuidos a estas alteraciones. La presencia de apoptosis registrada en este 

estudio en los individuos expuestos a 4n-NP coincide con lo detallado por Mackenzie et al. 

(2003) y Weber et al. (2002), quienes encontraron que en individuos de O. latipes expuestos 

crónicamente a 4n-NP, el tóxico puede atravesar la barrera testicular e inducir la apoptosis de 

células germinales, de células de sostén e intersticiales. Es ampliamente conocido que los 

alquilfenoles pueden inducir apoptosis en una amplia variedad de células, vía receptores 

estrogénicos (Roy et al. 1997). En ratas la exposición a este alquilfenol provocó apoptosis en 

células testiculares, especialmente a nivel de las células de Sertoli debido a una inhibición en la 

bomba de calcio en el retículo endoplásmico (Roscoe et al. 2001).  

Para un correcto desarrollo de la espermatogénesis se requiere la comunicación intercelular 

directa con las células de Sertoli, que está mediada por uniones comunicantes (Roscoe et al. 

2001). En este sentido las uniones tipo Gap (GJIC “Gap junctional intercellular 

communications”, sus siglas en inglés) son unas de ellas y por lo tanto son críticas en el 
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testículo para la coordinación de la espermatogénesis. En mamíferos las uniones tipo Gap se 

componen de poros intercelulares que permiten el paso de pequeñas moléculas entre las 

células adyacentes (de 1 kDa). Estos poros están compuestos por conexinas hexaméricas de 

cada célula. La conexina 43 (Cx43) está presente en muchos tejidos, incluyendo el testículo , y 

está localizada entre células de Sertoli adyacentes, entre células de Sertoli y las células 

germinales y entre células de Leydig. Varios trabajos indican que la Cx43 es esencial para una 

función testicular normal (Risley et al. 1992, Tan et al. 1996, Batias et al 1999, Juneja et al. 

1999). Un estudio llevado a cabo por Aravindakshan & Cyr (2005) en ratones, evaluó los 

efectos de la exposición de 4n-NP en las GJIC y sus conexinas en células de Sertoli. Para ello 

expusieron in vitro a células de Sertoli durante 24 h a diferentes concentraciones (1 a 50 µM) 

de 4n-NP. La exposición a este compuesto redujo en aproximadamente un 80% las GJIC y 

provocó la disminución drástica de la comunicación intercelular en todas las dosis ensayadas. 

Este efecto no estaría mediado por receptores de estrógeno, sino por un incremento en la 

producción de especies reactivas (ROS), ya que se ha visto que la expresión de Cx32 es 

sensible al incremento de ROS. 

Estos mecanismos podrían explicar la falta de conexión de las células espermatogénicas 

entre sí y con las células de Sertoli, y las alteraciones en el espacio intersticial observados en 

nuestro trabajo.  

Finalmente con respecto a los índices somáticos la exposición a 4n-NP no afectó el valor 

de K. Si en cambio se registró un incremento significativo en el valor de IHS a la 

concentración más baja ensayada (1 µg 4n-NP/L). Los resultados obtenidos por otros autores 

son contradictorios. Un incremento en este índice fue registrado por Cardinali et al. (2004) 

quienes expusieron a 100 µg/L durante 90 días a recién nacidos de P. reticulata mientras que 

Christiansen et al. (1998) no observaron cambios en dicho índice en machos adultos de Zoarces 

viviparus, expuestos durante tres semanas a 33 µg/L de 4n-NP. Un estudio previo realizado en 

la misma especie que la utilizada en esta tesis, evidenció que la exposición durante 14 días a 40 

µg 4n-NP/L produjo un incremento en este índice, resultado que se adjudicó a la presencia de 

un gran contenido graso en este órgano (Roggio et al. 2012). Por otra parte, la exposición al 

4n-NP provocó una disminución significativa en el valor de IGS en individuos tratados con 

4n-NP. Estos resultados concuerdan con lo observado por diversos autores, donde la 

exposición a este compuesto provocó una disminución en la masa de los testículos 

(Christiansen et al. 1998, Jobling et al. 1996, Kinnberg et al. 2000, Li & Wang 2005). Es de 

destacar que la exposición a otros alquilfenoles también provocó una disminución en este 

índice, en diversas especies de peces, a saber: en la Trucha Arcoiris (O. mykiss) expuestos a 
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diversos alquilfenoles (54,3 µg/L, durante tres semanas) (Jobling et al. 1996); en guppies (P. 

reticulata) expuestos al xenoestrógeno 4-tert-octilfenol (Toft & Baatrup 2001), en carpas 

(Cyprinus carpio) expuestas durante tres meses a concentraciones subletales de 4-tert-pentilfenol 

(Gimeno et al. 1998) y esta misma especie expuesta durante un mes a concentraciones 

subletales de 4-tert-butilfenol (Barse et al. 2006). Los resultados obtenidos en J. multidentata más 

los antecedentes mencionados reflejan claramente que este compuesto afecta el proceso de 

espermatogénesis normal del testículo, que se ve reflejado en las alteraciones registradas a 

nivel histológico y ultraestructural, principalmente en las células intersticiales.  

 Los resultados arrojados en el análisis discriminante demostraron que la proporción de 

persecusiones exitosas y el número de cópulas serían los biomarcadores más sensibles ante la 

exposición a 4n-NP, en concordancia con los análisis de varianza. Nuestros resultados 

sugieren claramente que la exposición a este alquilfenol tiene una influencia negativa sobre la 

biología reproductiva de machos de J. multidentata, ya que todos los biomarcadores analizados 

fueron alterados tras la exposición a bajas dosis de este compuesto.  
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3.7. Sección D 

17α-metiltestosterona (MT) 

 

 

3.7.D.1. INTRODUCCIÓN 

 

 

Un amplio número de andrógenos naturales y sintéticos se utilizan como promotores del 

crecimiento en terapias humanas y veterinarias, y pueden ser liberados en el ambiente acuático 

a través de los efluentes de las PTE (Chang et al. 2008). La 17α-metiltestosterona (MT) (Fig. 

3.19), es un derivado sintético de la testosterona y es ampliamente utilizada en medicina para 

suplir la deficiencia de testosterona y para tratar síntomas de andropausia en hombres, 

mientras que en acuicultura su uso radica principalmente para la obtención de poblaciones 

monosexo de machos (Hunter & Donaldson 1983, Arslan & Phelps 2004, Blázquez et al. 

1995, Greisy & Gamal 2012). Sin embargo, en la bibliografía se han citado efectos 

estrogénicos de esta hormona a concentraciones superiores al 1 µg/L y mg/kg de peso 

corporal (Andersen et al. 2001, Ankley et al. 2001, Parrott & Wood 2002, Orn et al. 2003, 

Hornung et al. 2004, Pawlowski et al. 2004, Seki et al. 2004, Marjani et al. 2009).  

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.19. Forma estructural del  esteroide sintético 17α- metiltestosterona 
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La combinación de efectos estrogénicos que posee la MT se debe a que esta hormona es 

aromatizada, a través de la enzima aromatasa, en un potente estrógeno, el 17α-metilestradiol 

(ME2), con una afinidad por los receptores de estrógenos solo un poco menor que el E2 

(Piferrer & Donaldson 1991, Simpson et al. 1994, Hornung et al. 2004).  

Los efectos estrogénicos ante la exposición de andrógenos aromatizables han sido 

registrados en ciertos trabajos, a saber: efectos sobre el desarrollo de las características sexuales 

secundarias masculinas, principalmente a nivel del gonopodio en Gambusia holbrooki (Parques 

et al. 2001), testículos poco desarrollados de machos de la anguila europea (Anguilla anguilla) 

(Olivereau & Olivereau 1985) y del pez espinoso (Gasterosteus aculeatus) (Katsiadaki et al.  2002), 

disminución de la síntesis de testosterona en la carpita cabezona (Pimephales promelas) (Orlando 

et al. 2004) y cambios en la proporción de sexos, registrándose un mayor número de hembras 

en Zoarces viviparus (Larsson et al. 2000). En un estudio dónde se evaluó el efecto de la MT 

sobre aspectos reproductivos, se demostró que la exposición de P. promelas durante 3 semanas 

a 1µg /L indujo la síntesis de vitelogenina (Pawlowski et al. 2004). El mismo efecto fue 

observado en D. rerio y P. promelas a concentraciones elevadas, desde los 10 a 100 µg MT/L 

(Ankley et al. 2001, Zerulla et al. 2002, Hornung et al. 2004). La exposición a MT, provocó 

cambios histológicos en gónadas, registrándose incluso la presencia de folículos ováricos 

inmersos en el tejido testicular (individuos intersexo) en diversas especies tales como D. labrax 

(Blázquez et al. 2001), D. rerio (Andersen et al. 2001, Orn et al. 2003) O. latipes (Seki et al. 2004, 

Kang et al. 2008) y G. aculeatus (Halhbeck 2004).  

Es de destacar que son escasos los trabajos que evalúan los efectos de esta hormona sobre 

aspectos reproductivos de peces, y en éstos además se utilizan concentraciones relativamente 

altas de MT (en el rango de los µg/L) a pesar de que el compuesto está presente en el 

ambiente en el rango de los ng/L. La bibliografía reporta en ambientes naturales desde 2 hasta 

100 ng/L de MT (Durhan et al. 2002, Thomas et al. 2002). Por ejemplo, en efluentes de una 

industria química en los Países Bajos se detectaron 1,3 ng/L de MT (Blankvoort et al. 2005) y 

de 4,1 a 7 ng/L en efluentes de una PTE y de una piscifactoría de China (Sun et al. 2010). 

El objetivo del presente capítulo fue evaluar los efectos de concentraciones ambientalmente 

relevantes de MT sobre índices somáticos, comportamiento reproductivo, variables 

espermáticas, histología y ultraestructura de gónadas de machos de J. multidentata, y determinar 

si dichas concentraciones ejercen efectos estrogénicos sobre dicha especie. 
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3.7..D.2. Condiciones de Exposición y determinación de MT en agua 

 

Los peces fueron recolectados durante los meses de febrero y marzo de 2011. La 

longitud estándar y peso promedio de los peces utilizados en los ensayos fueron de: 28,56 ± 

3,31 mm y 0,48 ± 0,17 g, respectivamente. Las concentraciones nominales de 17 α-

metiltestosterona (MT) utilizadas fueron: 5, 50 y 100 ng/L.  

Se determinó el contenido de MT en el agua de las peceras mediante una extracción en 

fase sólida y posterior análisis mediante cromatógrafo líquido de alta eficacia acoplado a un 

espectrómetro de masas de alta resolución (HPLC-QTOF cuadrupolo-tiempo de vuelo, 

Agilent Technologies-Bruker) con interfase electrospray (ESI) en modo positivo. La 

cuantificación se llevó a cabo por el método de estándar externo, utilizando el tiempo de 

retención y la masa del ion molecular para la identificación del compuesto (Valdés et al., 

2012). Las muestras fueron colectadas antes y después del recambio de agua de las peceras en 

botellas de vidrio y conservadas a 4°C hasta el momento de la medición. 

Los niveles residuales de MT obtenidos fueron de 78% y 22% del compuesto adicionado 

a las 24 y 48 horas respectivamente, por lo cual el recambio de agua se realizó cada 24 hs.  

 

 

3.7..D.3. Resultados 

 

3.7..D.3.1. Mortalidad e Índices somáticos 

 

No se registró mortalidad en el grupo control ni en ninguno de los tratamientos durante 

los 28 días de exposición. Los índices somáticos no se diferenciaron significativamente entre 

los tratamientos (incluyendo al grupo control) (K: F= 0.9463, p=0.12; IHS: F=0.4932, 

p=0.81; IGS: F= 04935, p=0.81 (Tabla 3.13). 

 

Tabla 3.13. Índices somáticos evaluados en machos adultos de J. multidentata luego de 28 días de exposición a 0 
(control), 10, 75 y 150 ng/L de MT. Referencias: K: Factor de condición; IHS: Índice hepatosomático; IGS: Índice 
gonadosomático. Se muestran los valores medios ± errores estándar. 

 
Índices 

Somáticos 
0 ng MT/L 5 ng MT/L  50 ng MT /L  100 ng MT /L  

K 
 

1.96 ± 0.03 1.97 ± 0.03  1.95 ± 0.03  1.95 ± 0.03  

IHS 
 

2.60 ± 0.35  2.15 ± 0.22  2.21 ± 0.23  2.14 ± 0.15  

IGS 
 

3.07 ± 0.22  3.25 ± 0.17  3.30 ± 0.19 3.20 ± 0.22 
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3.7.D.3.2. Comportamiento Reproductivo 
 
 

Tanto en el grupo control como en los individuos expuestos a MT el 100% de los individuos 

tuvo un comportamiento sexualmente activo ante la hembra. Sin embargo, se registró que el 80% 

de los controles inició su comportamiento sexual ante la primera hembra, mientras que en los 

expuestos a MT este porcentaje fue significativamente menor para las concentraciones más bajas 

ensayadas; un 40% de los individuos expuestos a las concentraciones de 5ng y 50 ng MT/L (Z= -

2.51; p=0.011), mientras que para los ejemplares sometidos a la concentración más alta de MT fue 

del 50% (Z= -1.72; p=0.08). En cuanto a la proporción de machos en los que se registró al 

menos una cópula sostenida la diferencia obtenida entre los controles y expuestos a MT fue no 

significativa (Z=-0.344255; p=0.73). 

No se registraron diferencias significativas en las diferentes variables comportamentales 

analizadas entre los tratamientos (incluyendo al control). En la tabla  3.14 se muestran los valores 

medios y error estándar para cada variable 

 
 

Tabla 3.14. Variables comportamentales registradas en machos de J. multidentata luego de 28 días de exposición a 0, 5, 50 y 100 
ng MT /L. Referencias: TP: tiempo de persecución, P: número de persecuciones,  IC: intentos de cópula, C: cópulas. Se 
muestran los valores medios ± E.E, valores de F y p para cada variable. 

 

 
 

3.7.D.3.3. Parámetros espermáticos 
 

Debido a que no se registró interacción entre las variables espermáticas y el 

comportamiento reproductivo, los datos se analizaron de manera conjunta. Ninguno de los 

parámetros espermáticos evaluados mostró diferencias significativas luego de la exposición a 

MT (recuento: F= 0.30, p=0.8281; motilidad: F=0.77; p=0.51 y viabilidad), sin embargo se 

Variable 0 ng MT /L 5 ng MT /L  50 ng MT /L  100 ng MT/L  F p 

TP 27.75 ± 7.36 38.36 ± 9.76 30.00 ± 6.88 36.88 ± 9.12 1.12 0.3606 

NP 13.80 ± 3.38 23.88 ± 5.05 16.14 ± 3.00 23.13 ± 3.96 1.36 0.2792 

IC 13.60 ±  5.28 22.13 ± 7.33  16.00 ± 3.52 22.50 ± 6.49  0.48 0.7012 

C 3.80 ± 1.46  4.50 ± 1.79  4.29 ± 1.23  8.00 ± 4.34  0.49 0.6933 

NP/TP 0.89 ± 0.30  0.57 ± 0.07  0.56 ± 0.04  0.68 ± 0.05  0.94 0.4372 

IC/TP 0.70 ± 0.24  0.42 ± 0.03  0.56 ± 0.05  0.59 ± 0.05  1.23 0.3208 

C/TP 0.19± 0.06  0.09 ± 0.03  0.15±0.02  0.18±0.05  1.20 0.3300 

IC/NP 0.86 ± 0.14  0.81 ± 0.11  1.05±0.15  0.92±0.16  0.55 0.6510 

C/NP 0.24± 0.04  0.18 ± 0.05  0.29±0.06  0.31±0.11 0.64 0.5991 

C/IC 0.28 ± 0.02  0.21 ± 0.05  0.26±0.03  0.31±0.18  0.80 0.5050 
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observó una tendencia a la disminución de espermatozoides vivos móviles (F= 2.79, p=0.06) y 

al incremento en el porcentaje de espermatozoides muertos dependiente de la concentración 

(F=2.40, p= 0.07) (tabla 3.15). 

 
 
 

Tabla 3.15. Motilidad, viabilidad y recuento espermático (cel/µl de muestra), de machos adultos de J. multidentata luego de 28 
días de exposición  a 0 (control), 5, 50 y 100 ng MT/L de MT. Referencias: VL: velocidad lineal (µm/seg); VCL: velocidad 
curvilineal (µm/seg); LN: linealidad; VM: porcentaje de espermatozoides móviles; VI: porcentaje de espermatozoides vivos 
inmóviles; M: porcentaje de espermatozoides muertos.  Se muestran los valores medios ± errores estándar. Letras diferentes 
indican diferencias significativas entre los distintos parámetros (p<0.05). 

 
Parámetros 5 ng MT /L 5 ng/L de MT 50 ng/L de MT 100 ng/L de MT F p 

VL 

VCL 

LN 

Recuento

105.08 ± 8.31 

107.05 ± 6.87 

99 ± 1 

2404 ± 324  

105.98 ± 7.45 

108.02 ± 6.42 

98 ± 2 

1964 ± 448   

107.03 ± 6.44 

110.05 ± 5.42 

97 ± 3 

2336± 423  

112.06 ± 5.32 

115.02 ± 6.51 

97 ± 3 

2237 ± 297  

0.26 0.2443 

0.28 0.1532 

0.34 0.3286 

0.20 0.8980 

VM 68.69 ± 3.65  73.22 ± 5.62  63.41 ± 6.54  63.36 ± 4.96  0.57 0.6390 

VI 25.79 ± 3.74  20.29 ± 5.13  30.45 ± 5.99  27.29 ± 4.21  0.37 0.7744 

M 5.52 ± 0.83  6.56 ± 1.86  7.27 ± 1.84  9.83 ± 1.60  1.61 0.1998 

 

 
3.7.D.3.4. Análisis histológico de testículo 

 

Los testículos en el grupo control  presentaron  cistos con una estructura bien definida, y 

conteniendo entre un 75 y 85% de estadios maduros (St y Sz) (Fig. 3.20 A-B). En los 

individuos expuestos a las diferentes concentraciones de MT no se registró cambios en el 

porcentaje de estadios maduros aunque sí se evidenciaron alteraciones histológicas.  

A 5 y 50 ng MT/L, se observaron numerosas Sg con pérdida de la estructura normal, 

evidenciándose la presencia de numerosas células vacuolares, formación de sincitios a nivel de 

Sc, desorganización del tejido testicular por mezcla de cistos en diferentes estadios 

espermatogénicos, pérdida de estructura de los cistos,  necrosis en los estadios inmaduros y 

numerosos casos de congestión vascular (Fig. 3.20 C-F).  

En la concentración más alta de MT (100 ng/L), si bien se registraron las mismas 

alteraciones histológicas que a las concentraciones más bajas, la frecuencia de las mismas fue 

mucho mayor. En todos los preparados analizados se registró pérdida de estructura de los 

cistos, marcada desorganización del tejido testicular y desincronización del proceso de 

espermiogénesis (St con formación del aparato flagelar pero sin el correspondiente 

arriñonamiento nuclear) (Fig. 3.20 G-H). 
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Fig 3.20. Corte histológico de testículo normal de ejemplares adultos de J. multidentata  pertenecientes a (A-B)  grupo 
control (magnificación 100x y 400x) y expuestos a: (C-E) 5 ng MT/L (magnificación 400x), (F) 50 ng MT/L 
(magnificación 400x), (G-H) a 100 ng MT/L (magnificación 400x). (A) Organización de los cistos dentro del testículo 
(magnificación 100x); (B) Detalle de los cistos espermatogénicos (magnificación 400x);  (C) necrosis en estadios 
primordiales; (D) mezcla de cistos en diferentes estadios espermatogénicos; (E) degeneración de cistos; (F) 
vacuolización de cistos con Sc; (G) cisto conteniendo células en diferentes estadios espermatogénicos y (H) cisto 
totalmente vacuolizado. Referencias: e: eritrocitos; Sc: espermatocitos; Sg: espermatogonias; St: espermátidas; Sz: 
espermatozoides, Asteriscos: células vacuolares; Flecha gruesa blanca: degeneración de cistos; flecha fina: célula 
de Sertoli. 

C 

Sg 
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3.7.E.3.5. Ultraestructura del testículo 

 

 De acuerdo con la frecuencia en que se registraron las alteraciones histológicas descriptas 

en el punto 3.3.5.D.3.4., sólo se procesaron gónadas provenientes de individuos expuestos a la 

concentración más alta (100 ng MT/L). Los individuos expuestos a esta concentración 

mostraron con frecuencia fagocitosis de cistos enteros, abundancia de leucocitos, lo que indica 

la presencia de procesos inflamatorios y un incremento en la proporción células de Leydig. 

Estas últimas presentaron una gran actividad secretoria, lo que condujo a una acumulación de 

material segregado en el espacio intersticial (Fig. 3.21A-C). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3.21. Microfotografías de testículo de J. multidentata expuestos a 100 ng/L MT donde se muestra (A) 
Fagocitosis por parte de las células de Sertoli (magnificación 7750x); (B) Presencia de numerosas células 
inflamatorias (magnificación7750x), (C) Células de Leydig donde se observan las mitocondrias características 
de este tipo celular. Se señala el material segregado por estas células (flecha blanca), que debido a su gran 
abundancia se ubica entre el espacio celular (magnificación 10000x). Referencias: Ci: células inflamatorias; CL: 
células de Leydig; I: intersticio; m: mitocondrias; Se: células de Sertoli; Sz: espermatozoide. Asteriscos indican 
material fagocitado, flechas finas: límite de un cisto. 
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3.7.D.3.6 Análisis Discriminante 
 

 
Debido a que en el presente ensayo no se registraron diferencias significativas en ninguna de las 

variables cuantitativas analizadas para la realización del Análisis Discriminante se seleccionaron las 

siguientes variables: IGS, porcentaje de espermatozoides VM y M, recuento espermático y las 

relaciones entre las distintas variables comportamentales. 

El análisis discriminante arrojó un 70% de asignación correcta. En el procedimiento de validación 

cruzada, los individuos fueron asignados correctamente en su respectivo tratamiento en un 60% (grupo 

control), 90% (5 ng MT/L), 70% (50 ng MT/L) y 60 % (100 ng MT/L) (tabla 3.16). Se establecieron 

dos ejes canónicos que explicaron: el primero de ellos el 74.98% de la variabilidad total, mientras que el 

segundo el 15.47%. Las variables que mejor explicaron en ambos ejes las diferencias entre grupos 

fueron variables comportamentales, siendo para el 1° eje  el IC/TP y C/TP, mientras que para el 2° eje 

fueron IC/NP y C/NC. En la figura 3.22 se muestran los centroides en el espacio discriminante para 

cada tratamiento.  

 
 
Tabla 3.16. Matriz de clasificación cruzada de la variación la respuesta de biomarcadores de acuerdo a 
las distintas concentraciones de MT ensayadas. 

Grupo 
 

0 ng 5 ng 50 ng 100 ng Total 
Asignación 
correcta (%) 

0 ng  6 0 2 2 10 60 

5 ng MT/L     0 9 0 1 10 90 

50ng  MT/L   2 0 7 1 10 70 

100 ng  MT/L  2 1 1 6 10 60 
 Porcentaje de asignación correcta 70 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 3.22. Representación de distribución de centroides de los 3 tratamientos y el grupo control 
definidos a priori, en el espacio discriminante conformado por los ejes canónicos 1 y 2.  

0 ng/L 
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3.7.D.4. DISCUSIÓN 
 

La hormona MT ha sido registrada en diferentes ríos del mundo en bajas concentraciones 

(ng/L) y se ha probado su efecto estrogénico a concentraciones más elevadas (µg/L). En el 

presente estudio se evaluó el efecto que bajas concentraciones de esta hormona (semejantes a 

las ambientales) pueden ejercer en el comportamiento reproductivo de J. multidentata. A nivel 

comportamental sólo pudo registrarse un menor interés hacia la hembra en los individuos 

expuestos a MT, ya que hubo que reemplazar a la misma varias veces antes de que los machos 

mostraran un comportamiento reproductivo. Sin embargo, una vez comenzado el 

comportamiento sexual, las variables analizadas no evidenciaron cambios con respecto al 

control. Un estudio llevado a cabo por Guyón (2013) arrojó que la exposición a las mismas 

concentraciones de MT en machos de J. multidentata no produjo diferencias en la expresión de 

la enzima aromatasa cerebral. Ambos resultados reflejarían que las concentraciones ensayadas 

en el presente estudio no estarían ejerciendo efecto estrogénico en el comportamiento 

reproductivo a 28 días de exposición. Estos resultados coinciden con lo citado por Pawlowski 

et al. (2004) quienes no observaron efectos de la MT sobre el comportamiento reproductivo 

de machos de P. promelas  aún a concentraciones mayores (0.1 a 50 µg/L) luego de 21 días de 

exposición.  

Si bien las variables espermáticas no se vieron alteradas en individuos tratados con MT, en 

el presente estudio se registró una tendencia hacia la disminución de espermatozoides vivos 

móviles y un incremento en el porcentaje de espermatozoides muertos. Los resultados 

registrados en la bibliografía a cerca del efecto de la MT sobre estas variables son dispares, 

debido a que los efectos de este compuesto dependen de la concentración ensayada y de la 

especie en estudio. Rivero-Wendt et al. (2003) registraron una reducción en el recuento 

espermático en Astyanax bimaculatus tratadas durante 28 días con alimento al que se le adicionó 

60 mg/L MT, sin embargo, este efecto no fue observado en Oreochromis niloticus expuesto a las 

mismas dosis. Por otro lado, Lee et al (1996) observaron que la exposición a MT, si bien no 

produjo alteraciones en la espermatogénesis, si provocó una inhibición completa de la 

espermiación en Chatos chanos alimentados con alimento al cual se le adicionó MT (dosis 12 

mg/Kg corporal). Viveiros et al. (2001) no observaron efectos en la viabilidad ni el recuento 

espermático en Clarias gariepinus expuestos durante 28 días a 50 mg/Kg MT a través de 

alimento. Como se mencionó anteriormente, estos trabajos evalúan el efecto de 

concentraciones muy elevadas (mg/L) lo cual dificulta la comparación con los resultados 

obtenidos en esta tesis a concentraciones marcadamente inferiores.  
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Por otra parte, estudios que utilizaron concentraciones de MT similares a las ensayadas en 

el presente trabajo, en períodos de exposición comprendidos entre 7 a 28 días tampoco 

registraron cambios en los índices somáticos en machos pertenecientes a diferentes especies, 

aunque si se vieron alterados en hembras (Pawlowski et al. 2004, Andersen et al. 2006, Kang et 

al. 2008).  

A diferencia de los demás biomarcadores analizados, la exposición a MT produjo 

alteraciones histológicas en testículos a todas las concentraciones ensayadas. Las Sg 

evidenciaron severos procesos degenerativos y necrosis, resultados que concuerdan con lo 

informado por otros autores (Yamazaki 1972, Ankley et al. 2001). Frecuentemente se registró 

congestión vascular en zonas próximas a áreas alteradas, lo que indicaría la presencia de 

procesos inflamatorios, en concordancia con lo registrado a nivel ultraestructural donde se 

observaron numerosas células inflamatorias y procesos de fagocitosis. Cabe destacar que a 

pesar de las alteraciones histológicas que fueron registradas, éstas no se vieron reflejadas en 

variaciones en la cantidad y/o calidad de gametas ni en el IGS. La ausencia de efectos a nivel 

de las gametas puede deberse a que 28 días de exposición (duración del ensayo) no serían 

suficientes para visualizar efectos a este nivel, ya que para esta especie el tiempo en que se 

desarrolla la gametogénesis (desde la división de las espermatogonia hasta la formación de los 

espermatozoides) sería mayor a los 30 días, tal como fue descripto para otras especies 

vivíparas emparentadas (Grier, 1993) 

El análisis ultraestructural del testículo arrojó una marcada actividad secretoria de las 

células de Leydig en coincidencia con otros autores, a concentraciones más elevadas (Borg et 

al. 1986, Hulak et al. 2008). Se sabe que si bien la síntesis de andrógenos por parte del 

testículo es estimulada por gonadotropinas (hormonas folículo estimulante y luteinizante), los 

esteroides sexuales (como la 11-ketosterona) pueden regular los mecanismos de 

retroalimentación que afectan la producción y/o liberación de estas hormonas (Schulz & 

Miura 2002). Es posible que la exposición a MT favorezca un mecanismo de 

retroalimentación positiva en la producción de andrógenos por las células de Leydig. Se sabe 

que la hormona 11-KT estimula los estadios tardíos de desarrollo durante la 

espermatogénesis, tales como la meiosis y la espermiogénesis, donde la hormona hipofisiaria 

LH toma un papel relevante. 

Tal como se ha desarrollado anteriormente, la exposición durante 28 días a MT sólo 

produjo alteraciones a nivel de histología y ultraestructura gonadal. Si bien, luego de la 

exposición a MT, no se evidenciaron diferencias significativas en las diferentes variables 

cuantitativas analizadas, los resultados arrojados por el análisis discriminante demuestran que, 
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al considerar estas variables, las variables comportamentales responderían diferencialmente. 

Aunque se sabe que la MT en plasma es rápidamente metabolizada y excretada (Ahmad et al. 

2002), se ha detectado que en peces expuestos durante 28 días a este compuesto aún 

presentan MT en plasma, incluso hasta 5 meses después de finalizado el ensayo (Rizkalla et al. 

2004). Por lo tanto es altamente probable que a concentraciones mayores o tiempos de 

exposición más prolongados, los biomarcadores medidos en el presente trabajo puedan verse 

afectados. 

 
 



   

 

 

 

 

 

CAPÍTULO IV 

 

Biomarcadores a campo en peces recolectados en dos sitios con diferente 

calidad de agua de la cuenca del Río Suquía 
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4.1. INTRODUCCIÓN 

 

os ecosistemas de agua dulce son esenciales para el desarrollo y el bienestar humano 

por los servicios que estos brindan, como el aporte de agua y alimentos, la 

reducción de los desechos generados por el hombre y la capacidad de actuar como 

reguladores del clima. La contaminación de estos recursos impacta negativamente sobre su 

integridad y la biota que forma parte de los mismos, afectando directamente a los servicios que 

prestan y por lo tanto al bienestar humano. Una correcta gestión de nuestros recursos hídricos de 

una manera sostenible y equitativa es fundamental para el sustento de la vida, la salud y la 

dignidad de los pueblos, y constituye una de las bases esenciales de nuestro desarrollo social y 

económico (PNUMA 2007, 2012). 

La contaminación de los recursos acuáticos, es una problemática de creciente importancia 

debido al uso cada vez más intensivo de éstos provocada por las demandas del crecimiento 

poblacional, el cual no se ve acompañado en igual medida de políticas sustentables para 

garantizar su integridad y el mantenimiento de las funciones ecosistémicas, de vital importancia 

para todos los organismos, incluidos los seres humanos. Debido a que las acciones del hombre 

en las áreas urbanas incrementan el ingreso de nutrientes, metales, compuestos orgánicos, 

hormonas etc., los ríos que atraviesan ciudades normalmente presentan una mayor y más variable 

concentración de contaminantes (Pasquini et al. 2012). Por otra parte, las plantas de tratamiento 

de efluentes, diseñadas para disminuir la carga de contaminantes, no logran la remoción completa 

de todos compuestos que traen los efluentes, por lo cual una gran variedad de compuestos  

ingresa a los ecosistemas acuáticos, afectando a la biota que habita en él (Rodríguez-Mozaz et al. 

2004). 

En las últimas décadas una creciente evidencia científica ha demostrado que las poblaciones 

silvestres de peces están siendo expuestas a numerosos perturbadores endocrinos (PEs), en 

concentraciones suficientes como para producir diversas alteraciones que afectan, entre otras 

funciones, a la reproducción, con las implicancias ambientales que esto acarrea (Jobling & Tyler 

2003, Frye et al. 2012, Scholz et al. 2012, Vandenberg et al 2012, Rogers et al. 2013). Diversos 

estudios han identificado a los estrógenos, como los compuestos más significativos presentes en 

la mayoría de las aguas residuales del mundo (Desbrow et al. 1998, Matsui et al. 2000, Korner et 

al. 2001).   

L
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Debido al origen antropogénico de las hormonas sintéticas y naturales, las mismas son 

frecuentemente detectadas en los efluentes de plantas de tratamientos de líquidos cloacales y 

aguas superficiales en concentraciones que oscilan desde pg/L a ng/L (Baronti 2000, Kuch & 

Ballschmiter 2001). Los estrógenos se caracterizan por ejercer efectos a bajas concentraciones en 

los organismos, lo que implica que a las concentraciones registradas en el ambiente estos 

compuestos pueden ejercer un efecto estrogénicos sobre la biota.   

En la mayoría de la bibliografía encontrada, estos compuestos se cuantifican en los recursos 

hídricos del hemisferio Norte. Existen diversos programas de monitoreo ambiental en los 

distintos países, donde se registra y cuantifica la presencia de estos compuestos tanto en aguas 

superficiales como en efluentes cloacales. Un estudio llevado a cabo por Chimchirian et al. 

(2007) registraron la presencia de 12 hormonas naturales y sintéticas (entre las que se menciona 

la estrona, estriol, levonorgestrel, E2, EE2, entre otras) en diferentes ríos de Pensilvania, Estados 

Unidos, cuyas concentraciones oscilaron entre 1.2 a 259 ng/L.  

En Europa, China, Japón y América del Norte se han detectado en aguas superficiales 

concentraciones de xenoestróegenos que oscilan entre: <1-80 ng/L (para E2), <1-85 ng/L (para 

E1), <1-75 ng/L (para EE2), mientras que en residuos cloacales se han registrados valores de 

hasta 200 ng/L (Desbrow et al. 1998, Johnson et al. 2000, Komori et al. 2004, Kuch & 

Ballschmiter 2001, Niven et al. 2001, Shen et al. 2001, Sheahan et al. 2002, Pojana et al. 2004, 

Karbe et al. 2006, Nagpal & Meays 2009 ).  

En la provincia de Buenos Aires, Argentina, Valdés et al. (2014) han registrado en efluentes 

cloacales y algunos estuarios concentraciones de E2 y EE2 que oscilan entre 122-631 y 65-187 

ng/L respectivamente, mientras que en un arroyo se registraron valores entre 369 y 43 ng/L 

respectivamente. De acuerdo a lo mencionado, se advierte que los valores de E2 hallados en 

aguas superficiales son muy superiores a los registrados en países anglosajones. Si bien la 

concentración registrada de EE2 es menor a la de la hormona natural, es importante destacar que 

la hormona sintética es mucho más potente e incluso presenta una mayor persistencia ambiental 

(Thorpe et al. 2003). 

Como se mencionó en el capítulo III sección D las hormonas masculinas (andrógenos) 

pueden ejercer un efecto estrogénico a determinadas concentraciones (Piferrer & Donaldson 

1993, Hornung et al. 2004, Pawlowski et al. 2004). En la bibliografía existen pocos reportes sobre 

la presencia de andrógenos en aguas superficiales. Liu et al. (2011) detectó en ríos de China 

concentraciones de dihidrotestosterona (DHT) que rondan los 10 ng/L. Estos mismos valores 

fueron registrados en nuestra provincia, en la cuenca del Río Suquía (Valdés et al. 2014). 
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Otros compuestos con reconocida actividad estrogénica pueden estar presentes en los 

ambientes acuáticos, entre los que se destacan los alquilfenoles. En el hemisferio Norte, en aguas 

superficiales se han detectado concentraciones entre oscilan 1-135 ng/L para el caso del 4n-NP, 

mientras que en residuos cloacales se han registrado valores del orden de los µg para diferentes 

alquilfenoles (por ejemplo de 0.11 a 185 µg/L) (Pojana et al. 2004, Karbe et al. 2006). En 

argentina un estudio llevado a cabo por Babay et al. (2008) detectó concentraciones de 4n-NP 

que oscilan entre 27 a 35 µg/L en cursos de aguas cercanos a PTEs, mientras que en la cuenca 

del Río Suquía (Córdoba), Bonansea et al. (2012) han registrado la presencia de 4n-NP luego de 

la Planta de tratamiento de aguas cloacales de Bajo Grande (PTEBG), aunque aún éste no pudo 

ser cuantificado  

Si bien cada compuesto produce una respuesta particular en la biota., es importante destacar 

que los cuerpos de agua contienen mezclas de diferentes tipos de compuestos, que difieren en el 

tipo de respuestas biológicas que provocan. Esto refleja la complejidad a la hora de abordar la 

problemática de la contaminación a campo. En laboratorio, diversos autores realizaron estudios 

combinando E2, EE2 y 4n-NP, junto con otros alquilfenoles y obtuvieron respuestas estrogénicas 

mayores al 40% en comparación al máximo efecto estrogénico registrado de manera individual; 

concluyendo que estos compuestos tienen la capacidad de actuar conjuntamente de manera 

aditiva (Thorpe 2001, 2003, Silva 2002, Brian et al. 2005).   

La cuenca del Río Suquía se localiza en la región semi-árida de la provincia de Córdoba 

(Argentina) y provee de agua potable para consumo humano tanto a dicha ciudad como a 

distintas poblaciones aledañas. La ciudad de Córdoba, presenta una población que se ha 

duplicado en los últimos 20 años llegando a tener 1.5 millones de habitantes (INDEC 2010). 

Esta cuenca ha sido intensamente estudiada en cuanto a su calidad de agua, a través de 

parámetros físico-químicas y biomarcadores biológicos, demostrando que el recurso se deteriora 

con el paso del tiempo, principalmente en sitios ubicados después de la descarga de la planta de 

tratamiento de efluentes de Bajo Grande (PTEBG) (Pesce & Wunderlin 2000, Amé et al. 2007, 

Merlo et al. 2011, Monferrán et al. 2011, Guyón et al. 2012b, Maggioni et al. 2012, Rautenberg et 

al. 2014). Además, el curso de agua se encuentra afectado por otras dos importantes fuentes de 

contaminación: volcamientos industriales de establecimientos ubicados a la vera del río, con 

escaso tratamiento previo (Comisión Municipal Honoraria 1998, Cosavella et al. 2006), y 

agroquímicos utilizados para combatir distintos tipos de plagas en los cultivos que alcanzan el 

curso por escorrentía (Kruus et al. 1991). Este problema se ha agravado durante los últimos años 

como consecuencia de la expansión de la frontera agrícola y la tala de bosques nativos, 
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determinando que la explotación agrícola alcance ambas márgenes del río (Barchuk 2008). 

Diversos autores han registrado en la cuenca de este río numerosas compuestos químicos. Valdés 

et al. (2014) ha detectado concentraciones de hasta 10 ng/L de E1 y E2. La presencia de metales 

pesados tales como Cu, Pb y Cr, cuyos niveles superan los permitidos por la Subsecretaría de 

Recursos Hídricos de la Nación, han sido registrados por numerosos autores (Merlo et al. 2011, 

Monferrán et al. 2011, Maggioni et al. 2012, Rautenberg et al. 2014). Entre los pesticidas 

detectados en el río pueden mencionarse la atrazina, endosulfán-sulfato, acetoclor, clorpirifos y 

cipermetrina, muchos de ellos en concentraciones que superan los límites establecidos por la 

Subsecretaría de Recursos Hídricos de la Nación (Bonansea et al. 2012). La mayoria de estos 

compuestos presentan actividad como PEs (Singh & Singh 2008, Li et al. 2009, Hayes et al. 2011, 

Da Cuña et al. 2013, Juberg et al. 2013).  

La relación entre el caudal de los efluentes de PTEBG (media: 2,45 m3/s en el período 

2011/2012) y el caudal del río (media: 2,5 m3/s en el mismo período) es casi 1:1, lo que supera la 

capacidad de purificación del río (Mancini 2012). Esto sumado a que muchos de estos 

compuestos son lipofílicos y persistentes, tienen la capacidad de bioacumularse y provocar 

efectos sobre los ecosistemas acuáticos o terrestres (Halling-Sørensen et al. 1998). Estos 

procesos someten a los componentes de la biota acuática a graves alteraciones tanto a nivel 

individual como en la estructura de sus comunidades (Bistoni et al. 1999, Hued et al. 2012, 

Valdés et al. 2014). 

En base a los antecedentes mencionados, se propuso evaluar si el deterioro en la calidad del 

agua del Río Suquía provoca cambios en el comportamiento reproductivo, parámetros 

espermáticos, histología y ultraestructura de testículo en machos de J. multidentata recolectados en 

sitios con distinta calidad del agua.  

 

4.2. HIPÓTESIS  

Como hipótesis general del presente capítulo se plantea que machos de la especie autóctona J. 

multidentata recolectados en sitios con marcada contaminación antropogénica manifiestan 

alteraciones en el comportamiento reproductivo y parámetros espermáticos en comparación con 

los que habitan en ambientes quasi-prístinos, presumiblemente por la presencia de diversos 

compuestos con actividad estrogénica. Además, la exposición a estos compuestos provoca 

cambios en el ciclo reproductivo de esta especie, y diversas alteraciones en la histología y 

ultraestructura de los testículos.  
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4.3. METODOLOGÍA 

4.3.1. Área de estudio 

La  cuenca del Río Suquía se ubica en el centro de la Provincia de Córdoba, y se origina por la 

confluencia de diversos afluentes: Río Icho Cruz-San Antonio y Yuspe-Cosquín y los arroyos Las 

Mojarras y Los Chorillos, provenientes de las Sierras Grandes. Todos ellos desembocan en el 

lago San Roque, a partir del cual se origina el Río Suquía, que recorre casi 200 km hasta 

desembocar en la laguna de Mar Chiquita. Es una cuenca endorreica que cubre un áea de 8000 

km2. Debido a que es un río que depende de los aportes pluviales, su caudal varía notablemente a 

lo largo del año. La estación húmeda abarca los meses de Noviembre a Abril, registrándose la 

mayoría de las precipitaciones en los meses de Enero y Febrero (Vázquez et al. 1979). 

Los peces se recolectaron en dos sitios de la cuenca del Río Suquía (Fig. 4.1), seleccionados de 

acuerdo a estudios previos de calidad de agua (Pesce & Wunderlin 2000; Hued & Bistoni 2005). 

El sitio quasi-prístino seleccionado (sitio de referencia) se ubicó sobre  el río Yuspe (RY) (31° 14’ 

18’’; 64° 31’ 14’’) a 70 km de la ciudad de Córdoba (Fig. 4.2 A). El segundo sitio, se estableció en 

la localidad Río Primero, a 70 km aguas abajo de la PTE (RP) (31° 20´ 17’’; 63° 36’ 35’’) (Fig. 

4.2B). El mismo se caracteriza por un elevado impacto antropogénico. Es importante destacar 

que no fue posible seleccionar un sitio de estudio más próximo a la PTE debido a que en 

muestreos previos no se encontraron peces en estos lugares por la marcada contaminación 

(Mangionni et al. 2012) 

 

Fig 4.1. Ubicación geográfica de los dos sitios de muestreo pertenenecientes a la cuenca del Río 

Suqía, Córdoba, Argentina.  
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Fig 4.2. Fotografías del (A) Río Yuspe, Córdoba, seleccionado como sitio de referencia en la 
presente tesis. (B) Río Suquía a la altura de la localidad de  Río Primero, Córdoba, ubicada a 60 km 
río debajo de la ciudad de Córdoba, donde puede observarse el deterioro en la calidad de sus aguas. 

A 

B 
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4.3.2. Recolección de muestras 

 

Los muestreos se realizaron mensualmente durante un año, desde enero a diciembre de 2010. 

Los individuos machos de J. multidentata fueron capturados utilizando un equipo de pesca 

eléctrica y transportados al laboratorio, con agua obtenida de cada localidad, en bidones de 20 L. 

Cuando fue posible se capturaron 15 ejemplares en cada sitio de muestreo. Conjuntamente con 

la recolección de peces, de modo bimensual, se colectaron muestras de agua para realizar los 

análisis físico-químicos.   

 

4.3.3.Parámetros de calidad de agua 

Se monitorearon in situ oxígeno disuelto, conductividad, pH y temperatura mediante una 

sonda multiparamétrica Multiline F/SET3 (WTW, Weilheim, Germany). Las muestras de agua 

recolectadas fueron analizadas en el laboratorio para calcular  la demanda biológica de oxígeno a 

los 5 días (DBO-5), nitrógeno-amonio, nitrito-nitrógeno, nitrato-nitrógeno, fósforo-ortofosfato, 

cloruros, sulfatos, dureza, calcio, magnesio, sólidos totales y coliformes totales. Las 

determinaciones se realizaron de acuerdo con APHA (2005) y AOAC (1995).  

Los parámetros fisicoquímicos fueron integrados en un Índice de Calidad de Agua (ICA) 

(Pesce & Wunderlin 2000). La construcción del ICA requiere la normalización de cada parámetro 

en una escala de 0-100, y la asignación de factores de peso diferentes según la importancia del 

parámetro como indicador de la calidad del agua. El ICA proporciona un número adimensional 

que puede ser asociado con un porcentaje de calidad, que varía del 0 a 100%, desde la más baja a 

la más alta calidad de agua. Valores de ICA menores a 50% se consideran que dificultan 

seriamente la vida acuática.  

 

4.3.4. Biomarcadores 

4.3.4.1. Comportamiento reproductivo  

Para evaluar el comportamiento reproductivo se procedió según lo descripto en el capítulo III 

(sección 3.3.4.1).  Debido al menor número de ejemplares recolectados en invierno y a que 

aumentó el porcentaje de machos que no se comportaron al ser expuestos ante una hembra, el 

B 

B 
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comportamiento reproductivo se analizó sólo durante la época reproductiva (ER) (Septiembre-

Abril) (Goyenola et al. 2011).  

 

 

4.3.4.2. Parámetros espermáticos 

Para la extracción del esperma y análisis de los parámetros espermáticos se siguió el protocolo 

detallado en el Cap. II (secciones 2.2.4 y 2.2.5). Los mismos fueron analizados mensualmente y 

considerendo la época reproductiva (ER) y no reproductiva (ENR). Debido a que los parámetros 

espermáticos no fueron afectados por la actividad sexual previa del macho registrada en 

laboratorio (F=3.42; p=0.38), se decidió analizar de manera conjunta a los individuos CC y SC.  

  

4.3.4.3. Índices somáticos 

Se registró la longitud estándar y el peso de cada individuo. Los índices K, el IGS y el IHS 

(descriptos en el Cap. III: 3.3.4.3) fueron calculados mensualmente. 

 

4.3.4.4. Análisis histológico de testículo 

De manera mensual, fueron analizadas las gónadas de 5 individuos provenientes de cada sitio 

de muestreo, las cuales se fijaron en formaldehído al 4%, se procesaron según técnicas 

histológicas de rutina y se tiñeron con H&E. Los cortes fueron examinados con microscopio 

óptico para evaluar posibles alteraciones en la organización tisular. Se cuantificaron además 

porcentajes de estadios espermatogénicos tal como se describió en el capítulo III (sección 

3.3.4.4).  

 

 

4.3.4.5. Análisis ultraestructural del testículo 

 

Para el análisis ultraestructural las gónadas de 2 individuos por cada sitio de muestreo fueron 

procesadas según lo descripto en el capítulo II sección 2.2.3, una durante la época reproductiva 

(ER) y otra durante la época no reproductiva (ENR).  
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4.3.4.6. Análisis estadístico 

 

Los valores se expresan como la media ± la desviación estándar. Los análisis estadísticos se 

llevaron a cabo utilizando el Infostat Software Package (Infostat, 2002). La distribución normal 

de los datos se analizó mediante el test de Shapiro Willks, y se utilizó el test de Levene para 

probar la homogeneidad de varianzas. Con el objetivo de detectar diferencias significativas entre 

sitios a lo largo de los meses se realizó un análisis ANOVA con interacción, seguido por el test a 

posteriori DGC. Cuando los datos no cumplieron con los supuestos de normalidad se realizó 

análisis no paramétrico de Kruskal Wallis, seguido por el test a posteriori de Dunn. La 

significancia, para cualquiera de los análisis realizados, fue aceptada para valores de p < 0.05. 

Para las variables comportamentales, solo se analizaron aquellos datos obtenidos durante la 

época reproductiva, priorizando en este caso, la significancia biológica de los mismos. En cuanto 

a las variables espermáticas, se analizó a priori si el comportamiento sexual influyó sobre estos 

parámetros para cada mes de muestreo. Dado que en ninguno de los casos se registró 

interacción, los datos espermáticos fueron analizados agrupando los individuos a los cuales se les 

registró previamente el comportamiento con aquellos a los que no. Por un lado se realizó un 

ANOVA con interacción entre meses y sitios a lo largo de todo el muestreo anual, y además se 

agruparon los datos registrados en la ER (época reproductiva) y ENR (época no reproductiva) 

para determinar si existieron diferencias entre éstas.  

Para comparar si existieron diferencias significativas en el porcentaje de cistos en distintos 

estadios espermtaogénicos entre los dos sitios a lo largo del muestreo mensual se realizó un 

ANOVA. Por otro lado se utilizó un test de proporciones para evaluar si existieron diferencias 

en el porcentaje de cistos entre ambos sitios, considerando la ER y ENR.  

 

4.4. RESULTADOS 

 

4.4.1.Parámetros de calidad de agua 

En la tabla 4.1 se muestran  los valores de los parámetros físico-químicos del agua registrados 

para cada sitio de muestreo. En RP la concentración de nitrógeno inorgánico total fue elevada 

durante todo el año en comparación con el sitio de referencia, mientras que el oxígeno disuelto 

disminuyó significativativamente. Los sólidos totales, dureza, conductividad, calcio, magnesio, 
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cloruros y sulfatos mostraron un gran incremento después de la PTLC en todos los meses de 

muestreo. El mismo patrón fue observado con la concentración de coliformes totales. 

 De acuerdo con la caracterización química mencionada para cada sitio,  se observa que en RY 

(sitio de referencia) los valores del ICA mostraron una variación anual entre 71.3 a 87.1%  

mientras que en RP se registraron valores comprendidos entre 41.7 y 60.4% (Fig. 4.3). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4.3. Índice de Calidad de Agua (ICA) con frecuencia bimensual por sitio de muestreo.  

Mes 

ICA 
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Tabla 4.1. Parámetros de calidad de agua de los sitios Río Yuspe (RY) y Río Primero (RP). Los valores se expresan en mg/L. Las coliformes totales corresponden a valores 
exponenciales (ej. 2.3 E+03=2300), y se expresan como NMP 100 m/L (número más probable por 100 mL). Los asteriscos indican mediciones in situ durante el biomonitoreo. 

60.474.649.287.153.586.948.88041.771.3ICA

17.057.27 ± 0.7910.48 ± 0.995.03 ± 0.7914.53 ± 1.581.68 ± 0.7921.24 ± 1.581.12 ± 0.7922.36 ± 7.902.79 ± 2.77Magnesio

87.81 ± 0.338.30 ± 1.30100.02 ± 1.9614.7588.96 ± 0.658.76 ± 0.6592.186.45 ± 1.3098.41 ± 6.847.14 ± 1.63Calcio

289.23 ± 0.8150.6292.68 ± 0.8157.5 ± 3.3281.75 ± 4.8828.75 ± 1.63317.4 ± 6.5120.7 ± 0.07337.53 ± 15.4529.33 ± 7.32Dureza

5,00E+035,00E+021,50E+052,20E+032,40E+055,00E+021,20E+052,00E+028,80E+051,50E+04Coliformes Totales

17,3181518,211.712.322.616.724.430.5Temperatura* [°C]

67.14 ± 8.020.35 ± 0.06121.99 ± 1.340.25 ± 0.0467.14 ± 8.020.35 ± 0.06132.27 ± 0.890.37 ± 0.03132.90.29 ± 0.33Sulfato

67658.4891.696.440040701.656.81008.476.4 Sólidos Totales

7,858,87,538,947.448.158.587.928.228.75pH*

0.07 ± 0.0401.37 ± 0.0200.25 ± 0.0300.28 ± 0.0400.74 ± 0.160Fósforo-ortofosfato

0.177 ± 0.0020.076 ± 0.0010.79 ± 0.040.011 ± 0.0031.75 ± 0.020.01 0.18 ± 9E-40.09 ± 0.010.28 ± 0.010.09 ± 4E-10Nitrógeno-nitrito

7.50 ± 0.060.36 ± 0.082.65 ± 1.480.309.11 ± 1.470.51 ± 0.127.24 ± 2.450.25 ± 0.0331.07 ± 2.200.88 ± 0.09Nitrógeno-nitrato

5.579.024.8410.036,8810.77,3610.177.5610.95Oxígeno Disuelto*

13351311351148967829784998072Conductividad [µS cm-1]*

79.08 ± 1.383.91 ± 0.02112.76 ± 0.693.91± 0.0480.54 ± 0.693.91± 0.0177.61± 0.693.91 ± 0.0389.33 ± 0.693.91 ± 0.02Cloruro

0.334.71.221.351.5814.10.34.51.35
Demanda Biológica de Oxígeno 
luego de 5 días (DBO-5) 

0.86 ± 0.320.87 ± 0.6411.69 ± 0.990.087 ± 0.0031.31 ± 0.220.18 ± 0.031.52 ± 0.521.65 ± 0.675.00 ± 0.220.39 ± 0.54Nitrógeno-amonio

Río PrimeroRío YuspeRío PrimeroRío YuspeRío PrimeroRío YuspeRío PrimeroRío YuspeRío PrimeroRío Yuspe

OctubreAgostoMayoMarzoEnero
Parámetros
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4.4.2. Biomarcadores  

4.4.2.1. Índices somáticos 

 

En la figura 4.4 puede observarse la variación mensual en el factor de condición (K) en ambos 

sitios de muestreo. Se registró interacción entre meses y sitios de muestreo (F= 3.43; p=0.002), 

indicando diferencias en los patrones de variación de K entre sitios a lo largo del año. RP mostró 

valores significativamente inferiores con respecto a RY en los meses de enero, febrero y marzo, 

meses de época reproductiva. Al comparar ambos sitios de muestreo en el período completo de 

estudio se observaron diferencias significativas (F= 4.18; p=0,0421), encontrándose los niveles 

más elevados de K en el sitio de referencia (K= 1.83 ± 0.45) en comparación con el sitio 

contaminado (K= 1.76 ± 0.57). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig 4.4. Variación del Factor de Condición (K) analizado durante un ciclo anual en en machos de J. multidentata 

recolectados en Río Yuspe (color azul) y Río Primero (color rojo). Letras distintas indican diferencias significativas. 

 

 

El análisis del índice hepatosomático (IHS) registró una interacción significativa entre meses y 

sitios (F= 2.46; p=0.0064), reflejando diferencias significativas en 8 de los 12 meses muestreados 

(Fig. 4.5). Al analizar el período completo de estudio (F=70.35; p< 0.0001), se registró un mayor 
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valor de este índice en el sitio contaminado (IHS=2.14 ± 0.53) en comparación con el sitio 

control (IHS=1.39 ± 0.28). 

Finalmente, en cuanto al IGS, se observaron diferencias significativas entre ambos sitios de 

muestreo (F=27.01; p< 0.0001), siendo mayor este índice en RY (IGS=4.86) con respecto a Río 

Primero (IGS=3.85). Se registró además, interacción entre meses y sitios (F= 2.49; p=0.0057), 

indicando diferencias en los patrones de variación entre sitios a lo largo del año (Fig. 4.6). En el 

sitio control (RY) se identificaron dos picos de incremento en el valor del IGS durante la época 

reproductiva (que se extiende de septiembre a abril). El primer pico se observa entre los meses 

de septiembre a noviembre, mientras que el segundo puede observarse durante los meses de 

marzo y abril, mes en el que concluye la época reproductiva. Se registraron diferencias 

significativas en el valor del IGS en los meses de febrero, marzo, abril y diciembre. Si bien en 

general se obseva la misma tendencia en la variación de este indice en Río Primero, el pico de 

incremento del IGS se observó tardíamente, recién en el mes de mayo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

Fig 4.5. Variación en el índice hepatosomático (IHS) analizado durante un ciclo anual en en machos de J. 

multidentata recolectados en Río Yuspe (color azul) y Río Primero (color rojo). Letras distintas indican 

diferencias significativas. 
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Fig 4.6. Variación del Índice Gonadosomático (IGS) analizado durante un ciclo anual en en machos de J. 
multidentata recolectados en Río Yuspe (color azul) y Río Primero (color rojo). Letras distintas indican diferencias 
significativas. 
 

4.4.4.2. Comportamiento Reproductivo 

Del total de machos recolectados en el RY, un 90% inició su comportamiento sexual ante una 

hembra en comparación a un 55% de machos provenientes de RP. En peces provenientes del 

RY, en general se registró actividad sexual en un porcentaje mayor al 60% (Fig. 4.7). En 

contraposición, en el sitio contaminado, durante los meses de enero, febrero y agosto los machos 

no presentaron comportamiento sexual, mientras que en los meses de mayo, junio y julio sólo un 

porcentaje de alrededor al 30% presentó actividad sexual.  

 

 

 

 

 

 

Fig. 4.7. Porcentaje de machos adultos que tuvieron comportamiento sexual ante una hembra durante todos los 
meses de muestreo. 
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El análisis en las variables comportamentales absolutas arrojó una disminución significativa en 

el sitio contaminado a saber: tiempo de persecusión (TP); intentos de cópula (IC) y número de 

cópulas (C), no así en el número de persecuciones (NP) (H=2.82; p= 0.0929). Las variables 

relativas arrojaron diferencias significativas en la proporción del tiempo en que los machos 

intentan copular (IC/TP); de persecusiones que incluyen intentos de cópula (IC/NP) y en 

porcentaje de persecuciones exitosas (C/NP); siendo en todos los casos los machos de RP los 

que registraron menores valores (tabla 4.2 ). 

 

 

Tabla 4.2. Variables comportamentales analizadas durante la época reproductiva (ER). 
Referencias: TP: tiempo de persecución (seg), NP: número de persecuciones,  IC: intentos de 
cópula, C: cópulas. Letras diferentes indican diferencias significativas (p<0.05). 

Variables RY RI H p 

TP 91.48 ± 12.04 a 51.25 ± 11.21b 5.34 0.0208 

NP 27.24 ± 5.03   18.20 ± 6.16  2.82 0.0929 

IC 45.79 ± 8.24 a 18.25 ± 4.45 b 8.53 0.0035 

C 17.91 ± 3.09 a   6.67 ± 2.33 b 8.10 0.0043 

NP/TP    0.35 ± 0.12      0.42 ± 0.13  3.48 0.0619 

IC/TP 0.49 ± 0.21 a 0.35 ± 0.13 b 4.24 0.0396 

C/TP 0.14 ± 0.03 a 0.09 ± 0.02 a 3.89 0.0487 

IC/NP 1.57 ± 0.13 a 0.91 ± 0.11 b 9.05 0.0026 

C/NP 0.48 ± 0.14 a 0.24 ± 0.14 b 5.71 0.0168 

C/IC   0.26 ± 0.02      0.25 ± 0.02  0.26 0.6067 

 

 

 

4.4.2.3. Parámetros espermáticos 

 

En cuanto al recuento espermático se registró interacción al comparar entre meses y sitios 

(F= 2.10; p=0.0225). Si bien este parámetro se mantuvo similar para ambos sitios durante los 

meses de mayo a agosto (ENR), al considerar los meses de ER (septiembre-abril) pueden 

registrarse marcadas diferencias entre ambos sitios (Fig. 4.8). En general, se observa un mayor 

recuento en individuos recolectados en el sitio contaminado en comparación con el sitio de 
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referencia. Estas diferencias fueron significativas para los meses de agosto, octubre y diciembre. 

Sin embargo en el mes de marzo el mayor recuento fue registrado en RY.  

La tabla 4.3 muestra los valores de viabilidad y motilidad espermática obtenidos en machos 

recolectados en cada sitio durante los 12 meses de muestreo. En cuanto al porcentaje de 

espermatozoides vivos móviles e inmóviles, no se observó interacción entre sitio y mes de 

muestreo (VM: F= 1.70, p=0.08; VI: F=2.35, p=0.12 ). Si en cambio, esta fue observada para el 

porcentaje de espermatozoides muertos (F=3.44, p= 0.003). Al comparar los diferentes meses, si 

bien en muchos casos las diferencias no fueron significativas, se observa en general en RP un 

mayor porcentaje. de espermatozoides muertos.  

Con respecto a la motilidad espermática se registró interacción entre sitio y mes de muestreo 

tanto para la VSL (F= 15.23 p< 0.0001 ) como para la VCL (F=14.26 p <0.0001), observándose 

las principales diferencias en los meses de ENR, siendo la velocidad de los espermatozoides 

mayor para el sitio contaminado. 

 

 

 

Fig. 4.8. Variación anual del recuento espermático (número de espermatozoides/µl de muestra) registrado en 
machos de J. multidentata recolectados en el sitio de referencia (barras azules) y el sitio contaminado (barras rojos). 
 

 

Al agrupar los valores espermáticos de acuerdo a la época reproductiva (ER) y no 

reproductiva (ENR), puede observarse que del total de individuos recolectados para ambos sitios 

durante la ER, en un 37% de los individuos en RY y un 34% en RP no se extrajo muestra de 
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esperma en comparación con un 5% y 9% respectivamente durante la ENR. En la tabla 4.4 se 

muestran los valores de los distintos parámetros espermáticos de acuerdo a la época reproductiva 

analizada. En relación al recuento espermático, no se registró interacción entre sitio y época de 

muestreo (F=0.71; p=0.4002). Asimismo, no se observaron diferencias significativas al comparar 

ambos sitios de muestreo (F= 0.12; p=0.7242). Contrariamente, se registró un aumento 

significativo en el recuento durante la ENR (2280 cél/µl ± 115) en comparación con la ER (1833 

cél/µl ± 113) (F=4.34; p=0.0386).   

En cuanto al porcentaje de espermatozoides vivos móviles (VM) e inmóviles (VI) sólo se 

registraron diferencias significativas al considerar por época de muestreo ambos sitios de manera 

conjunta (VM: F=11.17, p=0.0010; VI: F=4.86; p= 0.0288) presentando los peces recolectados 

en la ER un menor porcentaje de espermatozoides VM y VI (72.40% ± 1.67 y 16.08 ± 1.15 

respectivamente) en comparación con la ENR (79.44% ± 1.28 y 12.52% ± 1.11). Al comparar 

ambos sitios o bien al considerar la interacción entre ambos no se observaron diferencias 

significativas para los porcentajes de VM (F=0.87; p=0.3520 y F=0.04; p= 0.8429 

respectivamente) y VI (F=0.22; p=0.64 y F= 0.42; p= 0.5171). 

Con respecto al porcentaje de espermatozoides muertos se registró una interacción 

significativa entre sitio y época de muestreo (F=1.85; p= 0.1752), observándose un menor 

porcentaje de espermatozoides muertos en machos recolectados en RY durante la ENR. 

Asimismo, se registró un efecto significativo del sitio de muestreo sobre el porcentaje de 

espermatozoides muertos (M) (F=4.47; p= 0.0361), registrándose un mayor valor en RP (11.15% 

± 1.05) en comparación con el sitio de referencia (8.06% ± 1.32). También se observó un efecto 

significativo de la época de muestreo (considerando ambos sitios en conjunto) (F=9.94; 

p=0.0019), siendo el porcentaje de espermatozoides muertos mayor durante la ER (11.80% ± 

2.01) en comparación con la ENR (8.04% ± 1.07).  

Finalmente en cuanto a la motilidad, las diferencias más marcadas se observaron en los meses 

de ENR, donde los mayores valores de velocidad lineal y curvilineal se evidenciaron en el sitio 

contaminado 
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Tabla 4.3. Porcentajes de viabilidad espermática obtenidos a lo largo de un ciclo anual en machos de J. multidentata recolectados en un sitio contaminado (RP, Río Primero) y sitio control (RY, Río 
Yuspe). 

 
Meses % VM % VI % M VL VCL 

 RY RP RY RP RY RP RY RP RY RP 

Enero 38.09 ± 0.0 * 74.65 ± 17.85 28.58 ± 0.0* 21.99 ± 19.08 33.33 ± 0.0* c   3.37 ± 2.09 a 91.58 ± 26.36 113.87± 7.64 95.20±28.30 117.26 ± 9.12  

Febrero 65.91 ± 10.89 62.64 ± 0.0* 17.61 ± 5.55 26.37 ± 0.0* 16.48 ± 9.05 a 10.99 ± 0.0* a 127.06± 26.36b 111.32 ± 8.96 a 132.82± .72b 105.04±23.45 a 

Marzo 76.51 ± 14.40 67.09 ± 13.61 16.73 ± 13.65 13.36 ± 6.39   6.76 ± 3.34 a 19.55 ± 9.28b 58.73 ± 12.77c 109.03±3.42 a 60.53±11.89c 113.41 ± 0.98 a 

Abril 76.48 ± 11.40 69.12 ± 17.85 15.87 ± 9.86 23.98 ± 13.06   7.65 ± 3.71 a 6.90  ± 6.49 a 113.07± 12.37 97.68±19.54  115.75±14.1   98.97± 19.36  

Mayo 80.47 ± 12.12 80.78 ± 6.70 14.45 ± 12.75   9.09 ± 3063   5.07 ± 4.42 a 10.13 ± 5.52 a 60.24 ± 12.14 c 109.28± 11 a 65.40±12.14c 111.36± 12.0 a 

Junio 86.30 ± 10.16 77.98 ± 11.85  9.03 ± 9.99 14.36 ± 10.58   4.64 ± 2.47 a  7.66 ± 4.07 a 61.92 ± 17.83 c 114.06±11.24a 65.38±17.76 c 115.56± 11.81 a 

Julio 71.70 ± 13.71 76.67 ± 14.32 20.02 ± 13.72 11.63 ± 10.01   8.27 ± 7.14 a 11.74 ± 8.75 a  96.45 ± 11.03 102.1± 15.31 97.69 ± 8.50  105.06± 12.48  

Agosto  80.84 ± 8.02 78.34 ± 11.76 12.50 ± 8.22   9.72 ± 5.55   6.67 ± 3.63 a 11.93± 7.94 a  60.84 ± 11.84 c   100.4 ± 17.23a  65.48±13.17c 103.5 ± 16.88 a 

Septiembre 77.03 ± 13.64 84.29 ± 7.68 11.44 ± 8.92   8.03 ± 3.93  11.53 ± 8.24 a  7.66 ± 4.93 a  94.79 ± 9.32    103.25 ± 14.65 96.34 ± 17.00  107.41 ± 19.00 

Octubre 70.52 ± 13.03 49.26 ± 22.60 18.89 ± 8.53 18.97 ± 6.41 14.02 ±12.16 a 31.79 ± 36.21a 101.51 ± 8.31      114.27± 8.72 104.7 ± 5.32  117.8 ± 14.59  

Noviembre 74.46 ± 12.90 78.84 ± 4.39 14.96 ± 10.50   9.23 ± 5.51 10.58 ± 5.77 a 12.33 ± 4.84 a 122.72 ± 2.20b    102.97± 9.11a 125.14±4.69b  105.62± 7.63 a 

Diciembre 59.62 ± 23.7 47.0 ± 18.72 13.69 ± 7.58  33.94 ± 15.06 26.68 ±16.14 c 19.06 ± 4.46  b 102.25 ± 1.35     104.46±18.45  104.39± 11.1   109.2 ±8.75 a 

 

*Muestra obtenida de un unico ejemplar 
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Tabla 4.4. Parámetros espermáticos analizados a lo largo de un ciclo anual. Referencias: ER: época reproductiva; 
meses enero a abril y septiembre a diciembre; ENR: época no reproductiva; meses de mayo a agosto; Recuento 

espermático (cél/µl) VL: velocidad lineal (µm/seg); VCL: velocidad curvilineal (µm/seg); LIN: porcentaje de 
linealidad; VM: porcentaje de espermatozoides vivos móviles; VI: porcentaje de espermatozoides vivos inmóviles y 
M: porcentaje de espermatozoides muertos. 

 

Variables  
ER ENR  F p 

RY RI RY RP   

Recuento  1874 ± 206  1547 ± 352    2281 ± 168         2080 ± 202     34.86   <0.001 

VL   101.59 ± 31.11a 107.64 ± 17.42a  62.47 ± 15.74b 106.93 ± 14.34a 10.85 0.0235 

VCL 105.05 ± 5.85a 111.91 ± 8.10a  66.50 ± 15.89b   108.65 ± 14.84a 12.56 0.0187 

LIN     99.57 ± 0.0 100 ± 0.0          100 ± 0.0 99.81 ± 0.56  0.15 0.786 

VM  73.57 ± 4.96 a   65.95 ± 5.58 a 80.68 ± 4.86 a     78.23 ± 6.08 a 0.04 0.8429 

VI 15.97 ± 1.34 a 18.26 ± 2.09 a 13.44 ± 1.81 a     11.62 ± 1.66 a 0.34 0.5626 

M    10.45 ± 1.19a 12.17 ± 1.84a 5.85 ± 1.07b    10.16 ± 1.13a 9.94 0.0019 

 
 
 

4.4.2.4. Análisis histológico  

En los testículos de individuos provenientes de ambos sitios de muestreo se observaron 

estadios primordiales a lo largo de todo el ciclo anual, en un porcentaje siempre inferior al 5%; 

siendo los estadios maduros de desarrollo (St y Sz) los que en general prevalecieron (Fig. 4.9). 

Sólo se registraron diferencias significativas en el porcentaje de cistos maduros entre ambos sitios 

en los meses de abril, noviembre y diciembre, observándose una disminución significativa en los 

peces recolectados en el sitio contaminado. Al agrupar por épocas (tabla 4.5), puede observarse 

que durante la ER (meses de noviembre a abril), el porcentaje de estadios maduros disminuyó 

significativamente en peces recolectados en el sitio contaminado. 

Tabla 4.5. Porcentaje de espermátidas y espermatozoides (estadios tardios) registrados en testículos de peces 
recolectados en Río Yuspe y Río Primero agrupados según la época reproductiva (ER) y época no reproductiva 
(ENR) durante un año. Letras distintas indican diferencias significativas (p< 0.005). 

 
Sitio Época Espermátidas y Espermatozoides (%) 

Río Yuspe Reproductiva 75.04 ± 3.4 a 

 No reproductiva 83.21 ± 3.5 a 

Río Primero Reproductiva 58.22 ± 7.6 b 

  No reproductiva 85.35 ± 2.3 a 
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Fig. 4.9. Variación del porcentaje de estadíos espermatogénicos maduros durante un ciclo anual en los sitios de 
muestreo Río Primero (barras rojas) y Río Yuspe (barras azules). Letras diferentes indican diferencias 
significativas entre sitios. 

 

En la figura 4.10 se observan cortes histológicos de testículos provenientes del sitio de 

referencia. En general los límites de los cistos estuvieron bien definidos, no observándose 

alteraciones histológicas de relevancia. Sólo se registraron de manera aislada focos necróticos y 

fibrosis en los meses de junio a noviembre. Las  gónadas de peces provenientes del sitio 

contaminado mostraron por el contrario, diversas alteraciones histológicas en todos los meses de 

muestreo (Fig. 4.11).  Entre los principales daños a nivel tisular pueden citarse: alteraciones a 

nivel de las Sg tales como formación de sincitios, vacuolización y formación de acúmulos 

celulares; desorganización de los cistos (mezcla de cistos en diferentes estadios celulares), 

desincronización de la espermatogénesis dentro de los cistos (presencia de células en distinto 

estado de desarrollo, por ejemplo formación del flagelo de las St con el núcleo sin arriñonar), y 

finalmente pérdida de estructura de los cistos. Además, se registraron focos necróticos y fibrosis 

durante los meses de diciembre a mayo, período de gran actividad reproductiva. 
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Fig. 4.9. Cortes histológicos de testículos de machos de J. multidentata recolectados en el Río Yuspe donde puede observarse 
(A) estructura general del testículo (magnificación 100x); (B) cistos de espermatogonias y espermatocitos con estructura 
definida (magnificación 1000x); (C) grupo de Sc (magnificación 400x); (D) cisto conteniendo espermatozoides (magnificación 
1000x). Referencias:  Sg: espermatogonias; Sc: Espermatocitos; SCp: espermatocitos primarios, SCs: espermatocitos 
secundarios; St: espermátidas; Sz: espermatozoides. Flecha delgada negra indica célula de Leydig; flecha blanca borde negro  
señala célula de Sertoli;  flecha punteada indica mitosis celular; flecha delgada blanca señala cisto bien definido. 
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Fig. 4.10. Cortes histológicos de testículos de machos de J. multidentata recolectados en Río Primero donde puede observarse (A-B) 
células vacuolares, pérdida de estructura de los cistos (magnificación 400x); (C) presencia de necrosis en estadios 
primordiales, (D)  Vacuolización generalizada en estadios primordiales. Todas las fotografías fueron tomadas a 400x de 
magnificación. Referencias: Sc: espermatocitos; Sg: espermatogonias, St: espermátidas; Sz: espermatozoides. Asteriscos 
indican vauolización; triángulo y rombos: pérdida de conexión entre células; flecha negra: células con características 
anormales; flechas con punteado: necrosis.  

* 
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 4.4.2.5. Análisis ultraestructural del testículo 

 

En peces provenientes del Río Yuspe, tanto durante la ER como ENR, el material se observó 

muy homogéneo sin alteraciones evidentes a nivel ultraestructural (Fig 4.11 A-E). El proceso de 

diferenciación espermátide-espermatozoide ocurrió de manera organizada y sincronizada: un 

arriñonamiento del núcleo con la consiguiente ubicación del aparato de Golgi cercano al mismo 

y la formación del complejo centriolar, seguido por la inserción del aparato flagelar. Se pudo 

divisar la fusión de mitocondrias durante la formación de la pieza media (Fig 4.11 B-D). En 

cistos que contienen espermatozoides, éstos se encontraron con las cabezas alineadas alrededor 

de la pared del cisto, estableciéndose un contacto directo entre la cabeza del espermatozoide y la 

célula de Sertoli (Fig. 4.11 E). A diferencia de la ENR, durante los meses de actividad sexual se 

observó una hipertrofia de las células de Sertoli, con una gran actividad fagocítica, en los estadios 

espermatogénicos más maduros (ST-SZ), lo que evidencia una intensa actividad espermatogénica 

(Fig 4.11 F). 

Por el contrario en peces provenientes del sitio contaminado se evidenciaron numerosas 

alteraciones en gónadas tanto en la ER como ENR. La presencia de células de Sertoli 

hipertrofiadas en los últimos estadios celulares fue observadas con frecuencia. Durante la ENR 

se registró la presencia de abundantes fibroblastos y miofibroblastos encargados de reemplazar el 

el tejido estromal dañado, reflejando de esta manera la ocurrenciaa de injurias en el tejido 

espermatogénico que serían reemplazadas por este tejido estromal. Además se registraron 

alteraciones en el proceso de diferenciación espermátida-espermatozoide observándose que la 

vaina mitocondrial no se forma de manera completa con el consiguiente engrosamiento de las 

membranas mitocondriales, lo que indicaría importantes alteraciones a nivel de estas organelas. 

Se registró con frecuencia, la fagocitosis de cistos enteros y numerosos procesos apoptóticos, 

incluso dentro del túbulo colector (Fig. 4.12 A-C). Durante la ER se registraron estas mismas 

alteraciones sumado a una gran desorganización en el proceso de diferenciación de espermátide-

espermatozoide, ya que se evidenciaron alteraciones durante la inserción del aparato flagelar, 

obervándose el núcleo que no llega a arriñonarse ni condensanrse de manera completa. Además 

se observan alteraciones en la formación del flagelo, principalmente durante la fusión de 

mitocondrias (formación de la pieza media) (Fig. 4.12 D-E). 
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Fig. 4.11. Análisis ultraestructural de testículo de J. multidentata  provenientes del Río Yuspe tanto en época no 
reproductiva (ENR) (Fig. A-C) como  reproductiva (ER) (Fig. D-F). Referencias: G: Aparato de Golgi;  m: 
mitocondias;  N: núcleo; Se: Célula de Sertoli;  Sg: Espermatogonias;  St: espermátides;  Sz: espermatozoides. Con 
círculo se señala el complejo centriolar y con asterisco elementos fagocitados por Célula de Sertoli. Todas las 
fotografías fueron obtenidas a 4600x. 
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Fig. 4.12. Testículo de J. multidentata provenientes del Río Primero en época Reproductiva (a-b) y época No 
Reproductiva (c-e). Referencias: a: axonema; Ca: cuerpo apoptótico;  Cf: cisto fagocitado; m: mitocondrias, N: 
núcleo; Se: Célula de Sertoli;  St: espermátides;  Sz: espermatozoides. Con círculo se señala el complejo centriolar y 
con asterisco elementos fagocitados por Célula de Sertoli. A: 6000x; B-C: 10000x; D: 4600x; E: 10000x 
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4.5. DISCUSIÓN  

Los ejemplos más claros de alteraciones reproductivas determinadas en especies silvestres han 

ocurrido en el ambiente acuático, lo que no es sorprendente, ya que numerosas descargas tanto 

de tratamiento de aguas residuales como industriales, son liberadas en estos tipos de ambientes. 

Estudios sistemáticos a campo han revelado claros ejemplos de alteraciones reproductivas en 

peces en diversos recursos hídricos a nivel mundial con contaminación antrópica e industrial 

(Jobling et al. 2002, Kidd et al. 2007, Scholz & Klüver 2008). El Río Suquía no es una excepción, 

ya que al igual que la mayoría de los ríos que atraviesan grandes ciudades, recibe contaminantes 

de diversa naturaleza, provenientes de diferentes fuentes. Estudios previos llevados a cabo por 

nuestro equipo de trabajo en esta cuenca, evidencian que el río presenta niveles de 

contaminación elevados desde hace más de 15 años (Bistoni et al., 1999, Pesce & Wunderlin 

2000, Wunderlin et al. 2001, Hued & Bistoni 2005, Nimptsch et al. 2005, Contardo-Jara et al. 

2009, Monferrán et al. 2011). En particular, este sistema es muy vulnerable a la contaminación 

debido a su flujo escaso, su variación estacional, y corto recorrido hasta su desembocadura en la 

Laguna Mar Chiquita (Wunderlin et al. 2001, Contardo-Jara et al. 2009). Gaiero et al. (1997) 

señalan la dificultad que presenta la cuenca para eliminar compuestos xenobióticos debido a la  

condición endorreica mencionada. Estudios previos han informado un deterioro importante en 

la calidad del agua, directamente relacionado con las descargas de efluentes pobremente tratados 

de la PTEBG, la cual ha sido señalada como la principal fuente de contaminación (Pesce & 

Wunderlin 2000, Contardo-Jara et al. 2009, Merlo et al. 2011, Monferrán et al. 2011).  

En la presente tesis se pone de manifiesto que la calidad de agua de la cuenca del Río Suquía 

se vio fuertemente afectada luego de que este atraviese la ciudad de Córdoba. Estudios previos ya 

han informado una disminución importante en el valor del ICA, lo cual estuvo directamente 

relacionado con las descargas de efluentes pobremente tratadas de PTEBG, la principal fuente de 

polución del agua del Río Suquía (Pesce & Wunderlin 2000, Contardo-Jara et al. 2009). El valor 

del ICA registrado en este estudio para el sitio contaminado es aún más bajo que los reportados 

previamente, evidenciando el deterioro progresivo que este sistema acuático sufre con el paso de 

los años. Las concentraciones elevadas de bacterias coliformes totales registradas aguas abajo de 

la PTEBG reflejan la falta de un tratamiento adecuado de los efluentes cloacales. Cabe destacar 

que en el período en el cual se realizaron los muestreos, la PTE se encontraba fuera de 

funcionamiento debido a reformas de infraestructura, motivo por el cual los efluentes eran 

vertidos directamente al lecho del río sin previo tratamiento (Fuente La Voz del Interior 

1/03/2012, 03/10/2012). 
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Es importante destacar en el sitio RP el marcado incremento en la concentración de nitratos y 

amonio en comparación con el sitio control. Se ha demostrado que altas concentraciones de 

nitratos alteran las concentraciones circulantes de esteroides sexuales (Hamlin et al. 2008). 

Edwards & Guillette (2007) observaron que machos de G. holbrooki recolectados en lagos 

contaminados con nitraros presentaron un menor recuento espermático y alteraciones en el 

gonopodio. Se conoce que el nitrato se transforma in vivo en óxido nítrico, y este compuestos 

puede interferir con varias enzimas P450, esenciales para la producción y remoción de hormonas 

esteroideas en circulación, al unirse al grupo hemo (Ducsay & Myers 2011). 

Es de destacar que una notable disminución en las concentraciones de oxígeno fueron 

registradas para el sitio contaminado. Se sabe que los bajos niveles de oxígeno son un factor 

limitante para que las especies puedan sobrevivir. J. multidentata posee adaptaciones que le 

permiten subsistir en ambientes con bajas concentraciones de oxígeno, como la boca de posición 

superior, lo que le permite obtener oxígeno de las capas más superficiales, donde la 

concentración de este gas es mayor (Tagliani al. 1992). Si bien esto posibilita la presencia de esta 

especie en este tipo de hábitat, la abundancia de la misma disminuye marcadamene con respecto 

al sitio de referencia. Se ha comprobado a campo y laboratorio los efectos negativos de la hipoxia 

sobre el crecimiento gonadal, que se ven reflejados en una disminución en el IGS (Scholz & 

Klüver 2008).  

En el sitio de referencia se registraron dos picos de incremento en el IGS durante la ER. Esto 

concuerda con lo registrado en la especie vivípara Poecilia latipinna donde se han documentados 

dos picos reproductivos al comenzar y al finalizar el verano (Snelson 1984). Al comparar entre 

ambos sitios de muestreo, en el presente estudio en general los valores de IGS fueron menores en 

el sitio contaminado en comparación con el sitio control, siendo esta diferencia significativa para 

algunos de los meses muestreados. Se sabe que cambios en el valor del IGS representan 

respuestas tóxicas sistemáticas en sitios con elevada contaminación. Biomarcadores moleculares y 

bioquímicos, tales como la inducción de la vitelogenina han sido asociados con cambios en el 

IGS y otras alteraciones gonadales en machos, indicando que desórdenes gonadales están 

relacionados con interferencias en el sistema endocrino (Tyler et al. 1998, Scholz & Mayer 2008). 

Rautenberg et al. (2014) registraron en la cuenca del Río Suquía modificaciones en los niveles de 

vitelogenina e IGS en el sitio RP. Al igual que en el presente estudio, una reducción en el el IGS 

ha sido registrado en peces, por diversos autores, en sitios con contaminación cloacal, a saber: 

Microgaus tomcod recolectados en estuarios del Golfo St. Lawreence, de California EE.UU 

(Coullard et. 1999), en Cyprinus carpio en Río Ebro, España (Lavado et al. 2004), en Abramis 
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abramis en rio Domme, Bélgica Vethaak et al. 2005), Acipenser transmontanus en Rio Columbia, 

EE.UU (Feist et al. 2005); en G. holbrooki  en ríos de Florida con contaminación por papeleras 

(Orlando et al. 2007) y en Oreochromis mossambicus capturados en Sudáfrica (Marchand et al. 2008).  

Por otro lado, en ambientes contaminados por efluentes cloacales, se señala la modificación 

del comienzo y duración del ciclo reproductivo debido a la presencia de hormonas y de 

numerosos compuestos químicos que mimetizan la acción hormonal y que pueden producir 

alteraciones endocrinas (Van der Kraak 1998, Desbrow et al. 1998, Nichols 1999, Kime 1999, 

Jobling et al. 2002). Si bien nuestros resultados muestran que el patrón de variación del IGS es 

similar en ambos sitios de muestreo, se observa un desfasaje en el incremento de este valor en el 

sitio contaminado durante los primeros meses de año. Un resultado similar fue obtenido por 

Bianco (2012) al analizar hembras de J. multidentata durante el mismo período en ambos sitios de 

muestreo. Este autor determinó que el ciclo reproductivo de las hembras presenta dos cohortes, 

coincidente con lo hallado para los machos en el presente estudio, y observó que el aumento en 

el IGS en RP ocurre un mes después que en el sitio control. Además, el mismo autor registró la 

presencia de embriones en el lumen ovárico con un mes de retraso con respecto en sitios 

contaminados respecto a sitio de referencia.  

Valores anormales de los índices órgano-somáticos también son asociados a la exposición a 

contaminantes, especialmente PEs, capaces de modificar el peso del hígado como consecuencia 

de aumento en la actividad de las enzimas metabólicas o de la interferencia con la regulación 

hormonal de los órganos reproductivos (Sloof et al. 1983, Kime 1997). A lo largo del muestreo 

sólo se registró una disminución significativa en el factor de condición (K) en los primeros tres 

meses de muestreo en peces recolectados en el sitio contaminado. Se cree que esto podría estar 

relacionado con una aumento en la concentración de contaminantes por el bajo caudal del río 

debido a la marcada sequía que se registró en la provincia de Córdoba para esos meses, ya que 

ese año se vio alterado el ciclo hidrológico normal. 

 Debido a que el hígado es el principal órgano de detoxificación, un incremento en su tamaño 

puede ser una respuesta no específica a la exposición a tóxicos, inducida por un aumento en la 

demanda de actividad del órgano. En el presente estudio se registró un incremento significativo 

en el valor del IHS en la mayoría de los meses de muestreo en el sitio RP en comparación con 

RY. En concordancia con lo obtenido en el presente estudio, se ha detectado un IHS elevado en 

peces macho de P. promelas (Barber et al. 2007, Vajda et al. 2011) y Platichthys flesus (Lye et al. 

1997) expuestos a efluentes de PTE. Un incremento en el IHS puede provocar un 
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funcionamiento alterado en el hígado e  interferir con el estado general del pez (Mukherjee et al. 

1991). 

Con respecto al análisis del comportamiento reproductivo, es importante destacar que en el 

sitio de referencia, en todos los meses de muestreo los machos evidenciaron comportamiento 

sexual hacia la hembra. Esto no fue así para RP. Guyón et al (2013) registró en los mismos 

ejemplares recolectados para este sitio una disminución en los niveles de expresión de aromatasa. 

Esto podría relacionarse con lo registrado en este estudio ya que se conoce el papel clave de esta 

enzima en el comportamiento sexual, reflejando esta disminución un claro ejemplo de los efectos 

de la contaminación sobre la reproducción de estos organismos.  

El análisis del comportamiento sexual durante la ER arrojó que peces provenientes del RY 

presentaron una mayor actividad sexual (medida en función a las variables comportamentales) en 

comparación con el sitio contaminado. Esto demuestra que la contaminación antrópica no solo 

afecta la iniciación del comportamiento sexual, tal como se mencionó anteriormente, sino el 

desarrollo del mismo, disminuyendo por consiguiente las probabilidades de éxito reproductivo. 

Un estudio llevado a cabo por Toft & Guillete (2005) registraron que machos de la especie 

vivípara G. holbrooki provenientes de lagos contaminados con pesticidas presentaron alteraciones 

en el comportamiento asociado con el acto sexual en si (número de persecusiones y cópulas), 

pero no en el interés de los machos hacia las hembras. 

Se conoce que la espermatogénesis en la especie J. multidentata es continua a lo largo del año 

(Martinez & Monasterio de Gonzo 2002), razón por la cual fue posible obtener muestras de 

esperma en la mayoría de los individuos en todos los meses del muestreo. Sin embargo en la ER 

se registró que en aproximadamente un 35% de los individuos no pudo obtenerse muestra de 

esperma, lo que podría deberse a la intensa actividad sexual y por lo tanto a un mayor gasto 

espermático. 

A diferencia de otros estudios, no se detectaron diferencias significativas en el recuento 

espermático al comparar ambos sitios de muestreo (Jobling et al. 2002, Vajda et al. 2011). Es de 

destacar, sin embargo, que en el sitio contaminado se observó un mayor porcentaje de 

espermatozoides muertos, lo que indicaría un posible efecto de la contaminación sobre la 

viabilidad espermática, que podrían relacionarse con las alteraciones ultraestructurales detectadas 

en gónadas, principalmente en el proceso de diferenciación espermátida-espermatozoides. 

En la presente tesis se registró en peces provenientes del sitio de referencia una mayor 

velocidad lineal y curvilineal de los espermatozoides durante los meses de ER, disminuyendo esta 

en la ENR. Resultados similares fueron observados por Alavi et al. (2010) en la especie Perca 
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fluviatilis. Una disminución en la concentración de esperma y del porcentaje de motilidad hacia el 

final del período reproductivo también ha sido reportado en muchos peces teleósteos como en 

Scophthalmus maximus (Suquet et al. 1998), Gadus morhua L. (Rouxel et al. 2008), Oncorhynchus mykiss 

(Munkittrick & Moccia 1987), Hippoglossus hippoglossus (Babiak et al. 2006), y Barbus barbus (Alavi et 

al. 2008). Estos autores relacionan esta disminución de la velocidad con un proceso de 

envejecimiento celular que incluiría cambios en la morfología de los espermatozoides, una 

disminución en el ATP (necesario para el movimiento) o debido a cambios en la osmolaridad del 

líquido seminal.  

Sin embargo al comparar con el sitio contaminado, los individuos provenientes de RP 

presentaron en general una mayor velocidad de los espermatozoides en comparación con el sitio 

de referencia, donde además no se registró una marcada disminución de la velocidad en la ENR.  

En el laboratorio si bien, en general, se ha reportado que la exposición a compuestos 

estrogénicos produce una disminución de la velocidad de los espermatozoides (Haubruge et al. 

2000, Schoenfuss et al. 2002), en algunos compuestos (como en el caso del EE2) se ha reportado 

un incremento en este parámetro espermático a concentraciones entre 60-480 µg/L durante 21 

días (Hashimoto et al. 2009). Sin embargo a campo los resultados son contradictorios. Aunque 

algunos autores no han encontrado diferencias significativas en la velocidad de los 

espermatozides en peces recolectados en sitios contaminados (Gill et al. 2002, Schoenfuss et al. 

2002) otros registraron un incremento en la velocidad, al igual que en el presente trabajo. Un 

estudio llevado a cabo por Kleinkauf et al (2004) en la especie Platichthys flesus en dos estuarios 

de Inglaterra, uno de ellos con elevada contaminación antropogénica, registró en el sitio 

contaminado un incremento en la VCL (114 vs 92 µm/s) y en la VL (58 vs 49) de los 

espermatozoides en comparación con el sitio de referencia, aunque los autores no supieron 

explicitar claramente las causas de este fenómeno.  

La inconsistencia de resultados entre el campo y laboratorio reflejan la complejidad de la 

exposición a un cóctel de contaminantes orgánicos e inorgánicos. Hay muchos factores que 

interactúan que podrían influir en la forma en que los machos invierten su producción de 

esperma. Se ha propuesto que peces provenientes de sitios contaminados probablemente 

experimenten una mayor competencia espermática y por lo tanto es posible que se favorezca la 

producción de una mayor cantidad de espermatozoides o bien al incremento en velocidad de los 

mismos (Parker 1990, Ball & Parker 1996, Stockley et al. 1997, Sopinka 2010). Miura et al. (1992) 

demostró que la hormona 7α,20-dihydroxy-4-pregnenolona incrementa el pH de los ductos 

espermáticos, que elevarían los niveles de AMPc dentro de los espermatozoides, aumentando así la 
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velocidad de los mismos. Sopinka (2010) postuló que estas mismas vías podían activarse en los sitios 

contaminados. 

Jobling et al. (2002) observaron un incremento significativo en el porcentaje de estadios 

maduros en la especie Rutilus rutilus en sitios con marcada cotaminación antropogénica. Este  

registro no coincide con lo evidenciado en el presente trabajo ya que si bien en general el 

porcentaje de estadios maduros (St-Sz) fue similar en ambos sitios de muestreo, se registró un 

menor porcentaje en peces recolectados en el sitio contaminado en los meses de abril, noviembre 

y diciembre (ER), lo que podría indicar alteraciones a nivel de la espermatogénesis. Es conocido 

que los esteroides sexuales tienen un efecto directo sobre el desarrrollo de las células germinales 

y la exposición a xenoestrógenos pueden redireccionar el desarrollo e incluso provocar una 

reversión sexual (Devlin & Nagahama 2002). Esta disminución en el porcentaje de cistos en este 

estadio podria relacionarse con la desincronización observada en el proceso de diferenciación St-

Sz, en individuos recolectados en el sitio contaminado. 

En cuanto al análisis cualitativo de gónadas, si bien en el sitio de referencia se registraron a 

nivel de microscopía óptica algunas alteraciones tales como como vacuolización de las células 

germinales, desorganización de la estructura del tejido y alteraciones en las Sg y Sc,  la frecuencia 

y magnitud de las alteraciones histológicas registradas fueron siempre inferiores en comparación 

con el sitio contaminado. Las lesiones más comunes registradas en RP incluyeron 

desorganización del tejido testicular, alteraciones severas en las Sg y Sc tales como vacuolización 

de las células germinales, formación de sincitios, acúmulos celulares y numerosos focos 

necróticos. Alteraciones similares fueron detectadas en machos de C. carpio (Lavado et al. 2004) y 

C. carassius (Diniz et al. 2005) colectados en sitios cercanos a PTE. Estos autores establecen una 

directa relación entre estas alteraciones con la presencia de contaminantes xenoestrogénicos, los 

cuales afectan directa o indirectamente procesos de división y/o diferenciaición celular.  

El análisis ultraestructural de los testículos en ejemplares pertenecientes al sitio de referencia 

no evidenciaron alterciones de relevancia. En cambio en los peces recolectados en RP .se 

observaron  con frecuencia células lisadas, correspondientes a la vacuolización observada al 

microscopio óptico. En este mismo sitio, durante la ENR se registró la presencia de numerosos 

fibroblastos y miofibroblastos que estarían indicando injurias o procesos posteriores a la necrosis 

y diversas alteraciones en el proceso de diferenciación St-Sz que podrían correlacionarse con el 

mayor porcentaje de espermatozoides muertos registrados durante esta época. 

Si bien diversos autores han observado ovocitos en testículos de distintas especies de peces a 

saber, en Scaphirhynchus platyorynchus (Harshbarger et al. 2000); Pluronectes yokohamae (Hashimoto et 
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al. 2000); Morone americana (Kavanagh et al. 2004); Smallmounth bass (Blazer et al. 2007), esta 

alteración no fue evidenciada en nuestro estudio.  

El presente capítulo demuestra claramente el efecto de la contaminación antropogénica sobre 

diversos biomarcadores reproductivos de la especie autóctona J. multidenata. Si bien a lo largo del 

muestreo anual pudieron extraerse ejemplares en RP, los esfuerzos de muestreo fueron siempre  

mayores en este sitio en comparación con RY, lo que refleja claramente que la abundancia de 

esta especie es significativamente menor. De continuar las mismas condiciones, en breve tiempo 

la presencia de la especie J. multidentata se verá comprometida en la cuenca baja del Río Suquía.  
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5.1. Discusión General 

 

 

a bibliografía referente al efecto de los PEs resalta el efecto adverso que tienen 

estos compuestos tanto en organismos adultos como en su progenie y las graves 

consecuencias ambientales que esto conlleva (WHO 2002, Edwards et al. 2006, 

Kidd et al. 2007, Scholz & Klüver 2009). Si bien, los PEs no provocan mortalidad inmediata, 

se ha demostrado que tienen la capacidad de bioconcentrarse y bioacumularse y afectar de esta 

manera la reproducción, lo que implica un claro impacto a nivel ecológico (Geyer et al. 2000).  

Es conocido que los procesos fisiológicos involucrados en la reproducción de los 

organismos son hormona-dependiente. Por lo tanto, la presencia de PEs en el ambiente y la 

entrada de los mismos al organismo, produce una variedad de desórdenes en el desarrollo y la 

reproducción (WHO 2002, Edwards et al. 2006). Sobre 900 compuestos químicos que han 

demostrado ser PEs, al menos 200 de ellos presentan actividad estrogénica (Scholz & Klüver 

2009). Entre los PEs, los estrógenos naturales y sintéticos han manifestado ser los compuestos 

más potentes tanto en estudios in vitro (Gutendorf & Westendorf 2001, Cargouët et al. 2004) 

como in vivo (Laws et al. 2000, Sumpter & Jobling 1995), provocando diversas alteraciones 

reproductivas que van desde aquellas que afectan la formación de gametas hasta el desempeño 

del comportamiento sexual de los individuos, lo que conlleva un claro impacto poblacional y 

ecológico.  

En los peces, como en otros vertebrados, la diferenciación de células y tejidos en órganos 

(cómo las gónadas) con la estructura y capacidad propia de responder a señales internas y 

externas es controlada, en gran parte, por el eje hipotálamo-hipofisiario (Ankley & Johnson 

2004). Este sistema hormonal es capaz, al recibir las señales externas apropiadas, de generar un 

nuevo estado dinámico que resulta en el desarrollo de gametos viables y un comportamiento 

reproductivo adecuado, a fin de lograr la reproducción y la sustentabilidad de las poblaciones 

(Scholz & Mayer 2008). Los compuestos con capacidad xenoestrogénica interfieren en el 

equilibrio de este eje hipotálamo-hipofisiario, produciendo una alteración en el mismo a 

diferentes niveles. La bibliografía describe interferencia con la síntesis, secreción y/o 

metabolismo de hormonas (Kime 1998, Tabb & Blumberg 2006), alteración en la unión de 

hormonas a receptores (Mills & Chichester 2005) y efectos sobre la expresión de la enzima 

citocromo P450 aromatasa (CYP19), vital para la diferenciación y el desarrollo normal sexual  

en peces (Waye & Trudeau 2011). El desarrollo gonadal (en embriones y juveniles) y la época 

L
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reproductiva se consideran los períodos más críticos donde los PEs pueden actuar (Ankley & 

Johnson 2004). 

En países del hemisferio Norte se han evaluado los riesgos ambientales de diversos 

compuestos químicos (pesticidas, químicos, medicamentos) y en base a ello se ha regulado su 

uso (EMEA/CHMP, 2006, Unión Europea 1997-2006). Esto no sucede en países del 

hemisferio Sur, donde en general la regulación de estos productos no está delimitada, y en 

muchos casos compuestos prohibidos en el hemisferio Norte aún continúan en uso, como es 

el caso del 4n-nonilfenol (4n-NP), un compuesto tensioactivo ampliamente utilizado como 

surfactante en pesticidas y productos de limpieza tanto en industrias como hogares 

domésticos. 

En el presente trabajo se registró que la calidad de agua del Río Suquía se ve fuertemente 

afectada luego de que éste atraviesa la ciudad de Córdoba, situación que está siendo 

denunciada desde hace más de 15 años. Estudios previos han informado una disminución 

importante en el valor del índice de calidad de agua (ICA) en estos sitios, que ha sido 

relacionado directamente con las descargas de efluentes de la PTEBG, la principal fuente de 

contaminación del Río Suquía (Pesce & Wunderlin 2000, Contardo-Jara et al. 2009), sumado a 

los efluentes industriales y agroquímicos (Kruus et al. 1991, Cosavella et al. 2006, Bonansea et 

al. 2012).   

En la presente tesis se planteó como objetivo evaluar la respuesta de diversos 

biomarcadores reproductivos en la fauna nativa frente a la exposición de compuestos con 

actividad estrogénica (E2, EE2, 4n-NP y MT), utilizando como especie bioindicadora al pez 

vivíparo Jenynsia multidentata. Para ello se expusieron machos adultos a diferentes 

concentraciones de xenoestrógenos bajo condiciones de laboratorio. Debido a que, extrapolar 

los resultados obtenidos en laboratorio al campo no es sencillo, se procedió a realizar 

muestreos en dos sitios de la cuenca del Río Suquía, uno de referencia y otro con marcada 

contaminación antropogénica, de manera de evaluar los mismos biomarcadores, para 

determinar si la contaminación antropogénica está afectando los parámetros reproductivos de 

las poblaciones silvestres. Es importante destacar que en este tipo de estudios los organismos 

difícilmente estén expuestos a un solo compuesto sino que, como es señalado por diversos 

autores, están frente a una compleja mezcla de contaminantes, los cuales pueden provocar 

efectos sinérgicos o antagónicos (Thorpe 2001, 2003, Silva et al. 2002, Sumpter 2003). 

La especie íctica J. multidentata ha sido propuesta como una especie modelo en diversos 

estudios ecotoxicológicos (Cazenave et al. 2005, 2008, Ballesteros et al. 2007, 2009a, 2009b, 

Pesce et al. 2008, Amé et al. 2009, Monferrán et al. 2011, Hued et al. 2012, 2013, Maggioni et 



Capítulo V  Discusión General y Conclusiones 

146 
 

al. 2012, Guyón et al. 2013). En coincidencia con ello, en el presente trabajo esta especie ha 

demostrado ser una excelente modelo para analizar los efectos de la contaminación por 

compuestos con actividad estrogénica, tanto en estudios en laboratorio como a campo.  

A continuación se expondrán las consideraciones finales, atendiendo a cada biomarcador 

evaluado en esta tesis.  

� Comportamiento reproductivo  

Las respuestas comportamentales son biomarcadores relevantes, ya que las mismas integran 

varios procesos bioquímicos, celulares y neuronales, involucran un complejo mecanismo de 

control regulado por el sistema endocrino y permiten relacionar las respuestas fisiológicas con 

cambios en el ambiente circundante (Vogl et al. 1999). El comportamiento constituye un 

importante biomarcador de efecto utilizado en ecotoxicología, ya que presenta la ventaja de 

ser no invasivo, por lo cual no es necesario sacrificar a los individuos en estudio. Diversos 

comportamientos en peces, no solo los relacionados con la actividad sexual, son afectados por 

la contaminación (Schramm et al. 2008) y se ha visto que en muchos casos los cambios 

comportamentales suceden a concentraciones inferiores a aquellas que producen alteraciones 

en otros biomarcadores (Scott & Sloman 2004, Sebire et al. 2009). 

Dentro de los biomarcadores cuantificados en esta tesis, el comportamiento reproductivo 

fue el más sensible. Los análisis discriminantes realizados para los ensayos de E2, EE2 y 4n-NP 

arrojaron como resultado que las variables comportamentales son las que mejor explicaron las 

diferencias entre grupos.  

En los ensayos de laboratorio, los individuos manifestaron comportamiento sexual ante 

una hembra para la mayoría de los tóxicos analizados, por lo que se concluye que a las 

concentraciones utilizadas la iniciación de la actividad sexual no se vería afectada. Sin 

embargo, resultados opuestos se registraron para el EE2, donde se observó una disminución 

de hasta un 40% en la iniciación de dicha actividad. Por otra parte, es interesante destacar que 

en general en los individuos expuestos a xenoestrógenos fue necesario al menos realizar un 

recambio de la primera hembra para el inicio del comportamiento sexual. 

En cuanto a las diferentes variables comportamentales, se observó una disminución de las 

mismas en individuos tratados tanto con EE2 y 4n-NP, lo que refleja una menor eficacia 

sexual. El único caso donde se registró una exacerbación en las variables del comportamiento 

reproductivo (IC/TP; C/TP; IC/NP; C/NP) fue en la concentración más baja de E2 (50 ng 

E2/L), mientras que en el tratamiento con MT, las concentraciones ensayadas no afectaron el 

desempeño de la actividad sexual.  
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Cuando se compara con la bibliografía, la exposición a concentraciones ambientalmente 

relevantes de xenoestrógenos en peces adultos provoca en general una reducción en el 

comportamiento sexual, siendo las alteraciones comportamentales similares para las distintas 

especies. 

Como se discutió para cada compuesto en los bioensayos, los resultados 

comportamentales registrados en esta tesis pueden correlacionarse con los niveles de 

expresión de la enzima aromatasa cerebral (cyp19a1b), cuantificados en un estudio llevado a 

cabo de manera paralela, en los mismos individuos, dónde una disminución en la expresión de 

esta enzima se vio correlacionada en una disminución de las variables comportamentales y 

viceversa (Guyón et al. 2013, Roggio et al. 2014b). Se conoce que este gen está fuertemente 

regulado por estrógenos (Le Page et al. 2006) y se ha visto que la exposición a xenoestrógenos 

incrementa su expresión (Mouriec et al. 2009). Una gran actividad de la enzima aromatasa en 

estado adulto es característica de peces (Lephart 1996), ya que en mamíferos solo se observa 

en embriones, donde está implicada en la sexualización del cerebro (Boon 2010).  

Entre los veretebrados, los peces teleósteos exhiben características únicas en cuanto a su 

neurodesarrollo y sexualización cerebral. Tienen la propiedad de que su cerebro puede 

desarrollarse durante toda su vida, ya que los adultos conservan activos los precursores de la 

glia radial. Estas células son capaces de sufrir divisiones para formar nuevas neuronas 

(Pellegrini et al. 2007, Diotel et al. 2010). Los estrógenos y la enzima aromatasa son 

importantes en la regulación del desarrollo neuronal, la plasticidad sináptica y la supervivencia 

de las células por fuera de este "cerebro reproductivo". Los estrógenos producidos localmente 

modulan las funciones de supervivencia neuronal. Por lo tanto, la alta actividad de aromatasa 

en el cerebro de peces adultos es compatible con su actividad neurogénica constante (Le Page 

2010). Estudios actuales demuestran que los compuestos similares al estrógeno no sólo 

modulan la expresión y la actividad de la aromatasa en las células gliales radiales, sino también 

su proliferación (Pellegrini et al. 2014). Así, los xenoestrógenos tienen el potencial de 

perturbar la neurogénesis adulta, lo que significaría que la ventana crítica a través de las cuales 

los animales son altamente susceptibles a los PEs se extendería a lo largo de toda la vida de los 

peces.  

En el estudio a campo el 90% de los peces recolectados en el sitio de referencia 

manifestaron comportamiento sexual frente a un hembra en comparación con el 55% del sitio 

contaminado. La misma tendencia se observa al considerar las variables comportamentales, 

donde los valores obtenidos fueron inferiores a las del sitio de referencia. Estos resultados 
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reflejan claramente un efecto deletéreo de la contaminación antropogénica sobre el 

comportamiento sexual.  

� Variables espermáticas 

Las variables espermáticas respondieron de manera diferente de acuerdo al xenoestrógeno 

evaluado. El recuento espermático sólo disminuyó en determinadas concentraciones en 

machos expuestos a E2 (50 ng/L) y 4n-NP (10 µg/L), mientras que la viabilidad solo se vio 

afectada a la concentración más alta de EE2 (150 ng/L). La motilidad espermática solo fue 

afectada tras la exposición a 4n-NP, donde se registró un incremento en la velocidad en 

comparación con los controles. La exposición a MT no afectó ninguno de los parámetros 

espermáticos analizados.  

Diversos trabajos señalan que los cambios en el recuento espermático pueden ser 

adjudicados a alteraciones estructurales registradas en gónadas, tales como desincronización de 

la meiosis, fagocitosis de cistos enteros (lo que es un indicador de algún problema en la 

división y/o diferenciación celular) o bien a nivel de las células de Sertoli (Christiansen et al. 

1998; Kinnberg et al. 2000). En algunos ensayos se ha registrado un incremento de 

espermatozoides vivos inmóviles, que podría adjudicarse a alteraciones en la membrana 

mitocondrial observadas en el estadio de diferenciación espermátida-espermatozoide. En la 

presente tesis no se evaluó la duración de la motilidad, pero es probable que las alteraciones 

observadas en estos organelas (descriptas en el capítulo IIIA) puedan afectar este parámetro. 

Por otro lado en el único tratamiento en que se observó una variación en la velocidad de los 

espermatozoides fue con 4n-NP (en cuyo caso la misma se incrementó). Es probable que esta 

variación se deba más a un efecto tóxico del compuesto que a un efecto xenoestrogénico. 

Si bien en la presente tesis no se determinó la duración total de la espermatogénesis para la 

especie en estudio, se cree que la disparidad de resultados observados en relación a los 

parámetros espermáticos se debe a que el ciclo espermatogénico para J. multidentata sería 

superior a 28 días, tal como se describe en especies emparentadas. Si tenemos en cuenta que la 

mayoría de los efectos de los PEs en gónadas se da en los estadios primordiales, 28 días de 

exposición no serían suficientes para visualizar cambios a nivel de las gametas.  

A campo se observó en el sitio contaminado un mayor porcentaje de espermatozoides 

muertos, que podría relacionarse con las alteraciones ultraestructurales registradas en gónadas 

o efectos directos sobre la membrana celular. También fue registrada una mayor velocidad de 

los espermatozoides que podría deberse a efectos directos de los contaminantes sobre las 

gametas o sobre la esteroidogénesis o una adaptación de los individuos para garantizar una 

fertilización exitosa.   
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Son escasos los trabajos que evalúan la calidad de esperma tras la exposición a xenobióticos 

y ellos se han discutido en cada capítulo. En trabajos a campo se han registrado una 

disminución en la concentración de esperma así como también en diversos parámetros de 

motilidad, en peces recolectados en sitios contaminados en comparación con sitios de 

referencia (Aravindakshan et al  2005). Por otro lado, en trabajos en laboratorio se ha 

registrado que peces expuestos a xenoestrógenos mostraron una disminución en la calidad del 

semen, ya que presentaron una menor densidad y motilidad espermática tanto en estudios in 

vivo (Lahnsteiner et al. 2005) como in vitro (Hatef et al 2010). En mamíferos, estudios llevados 

a cabo en ratas durante la etapa embrionaria o en los primeros días luego del nacimiento 

evidenciaron que la exposición a xenoestrógenos reduce no solo el número de 

espermatozoides sino además la calidad espermática (Sharpe et al. 1995). 

En humanos se ha visto que algunos xenobióticos pueden provocar efectos en el esperma 

al unirse a receptores de E2 en la membrana plasmática, actuando como agonistas a la 

hormona endógena (Nadal et al. 2000), mientras que otros xenoestrógenos como los 

alquilfenoles actuarían probablemente a través de la unión a receptores nucleares (Luconi et al. 

2001). En peces podría darse la misma situación ya que se ha visto que los xenoestrógenos 

pueden unirse tanto a receptores nucleares (Nagler et al. 2007) como en los de la membrana 

plasmática (Loomis & Tomas 2000) 

 

� Indices somáticos 

Los índices somáticos son utilizados para evaluar el estado general de los peces, siendo los 

mismos afectados por una gran cantidad de factores tales como la edad, estado nutricional, la 

estación del año, época reproductiva, así como por una amplia variedad de tóxicos, aunque su 

respuesta no es específica frente a la exposición de algún determinado xenobiótico (Van der 

Oost et al. 2003).  

Los índices somáticos K, IHS no evidenciaron marcados cambios frente a la exposición a 

compuestos estrogénicos en condiciones de laboratorio. De los tres índices somáticos 

evaluados, sólo el IGS mostró una disminución en peces expuestos a las concentraciones más 

altas de EE2 (75 y 150 ng/L) y a todas las concentraciones de 4n-NP (1 y 10 µg/L), en 

concordancia con lo descripto para otras especies (Jobling et al. 1996, Schultz et al. 2003, 

Velasco‐Santamaría et al. 2010). Ésto posiblemente se deba a la potencia estrogénica de estos 

compuestos 

Al analizar la respuesta de los índices somáticos a campo, el K no mostró marcadas 

diferencias entre los dos sitios de estudio, ya que sólo en pocos meses se obtuvieron valores 
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mayores para el sitio control. En cuanto al IHS se evidenció un incremento en el valor de este 

índice en el sitio contaminado en varios meses de muestreo. Este aumento en el peso del 

hígado puede deberse a hiperplasia (aumento en el número de células) o hipertrofia (aumento 

en el tamaño de las células) de los hepatocitos, como una respuesta adaptativa para aumentar 

la capacidad del hígado para detoxificar compuestos extraños vía el sistema de oxidasa de 

función múltiple (Addison 1984). Finalmente si bien en ambos sitios de muestreo el IGS 

mostró fluctuaciones durante la época de actividad sexual evidenciándose  dos claros períodos 

reproductivos, se registró un desfasaje en el ciclo reproductivo en el sitio contaminado. Esto 

concuerda con lo observado con Bianco (2011) en hembras de la misma especie durante la 

misma época de muestreo, así como en otras especies ante la exposición a efluentes de PTE 

(Lye et al. 1997, Barber et al. 2007, Vajda et al. 2011). 

� Histología y ultraestructura testicular 

 

Las alteraciones histológicas registradas en gónadas no fueron específicas para los 

diferentes tóxicos. Sin embargo se registró un incremento en la frecuencia y extensión de las 

mismas, a las mayores dosis ensayadas. Entre las alteraciones se puede mencionar presencia de 

numerosos procesos de vacuolización, pérdida de conexión entre células, apoptosis, 

congestión y necrosis.  

El análisis ultraestructural, en cambio, permitió evidenciar alteraciones exclusivas para cada 

tóxico. En los individuos expuestos a E2 se registraron numerosas mitocondrias con la 

membrana alterada durante la etapa de diferenciación de St-Sz y la presencia de Sg 

trinucleadas, que reflejarían problemas en la división celular. En el tratamiento con EE2 se 

observó con frecuencia la fagocitosis de cistos completos y la presencia de fibroblastos, 

mientras que en los individuos expuestos a 4n-NP, se evidenciaron severos daños a nivel del 

tejido intersticial de la gónada, ya que se observó necrosis de Células de Sertoli, registrándose 

en algunos casos la ausencia total de de las mismas. Finalmente en el ensayo de MT se 

evidenciaron numerosas células de Leydig en comparación al control y a los demás 

tratamientos, y un exceso de producción por parte de las mismas. A campo fueron registradas 

en el sitio contaminado alteraciones en las mitocondrias, numerosos procesos apoptóticos y 

fagocitosis de cistos enteros. 

Tanto en los individuos tratados en los ensayos como en los recolectados a campo en el 

sitio contaminado, las células de Sertoli se vieron notablemente afectadas. Se sabe que la 

espermatogénesis se encuentra estrictamente regulada y requiere un microambiente especial 

creado y mantenido por dichas células, que envuelven a las células germinales formando una 
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unidad morfo-estructural caracterizada por una intensa interacción parácrina. Se ha visto que 

el testículo no es un tejido uniforme, ya que puede responder diferencialmente a las hormonas 

FSH y andrógenos entre los diferentes espermatocistos. Por ejemplo dos cistos contiguos 

expuestos a ambientes endocrinos similares pueden responder de manera diferente a las 

señales endocrinas. Esta variación se debe a cambios locales que involucran la expresión de 

factores de crecimiento y receptores de hormonas (Schulz & Miura 2002). 

Si bien el número de divisiones mitóticas por parte de las Sg estaría determinada 

genéticamente, se ha visto que la exposición a hormonas puede alterar este proceso (Schulz & 

Miura 2002). En la presente tesis, las células de Sertoli se han visto afectadas en todos los 

ensayos de laboratorio y en individuos recolectados en sitios contaminados, resultados que 

coinciden con lo encontrado en la bibliografía, lo cual indica que esta unidad fundamental para 

el desarrollo de la gametas masculinas es sumamente vulnerable ante la exposición de 

compuestos con actividad estrogénica. Se conoce que las hormonas pituitarias y 

esteroidogéncias regulan numerosos procesos dentro de la espermatogénesis, tales como la 

actividad de las células madre, el balance entre división y diferenciación celular, mecanismos 

de apoptosis, proliferación y diferenciación de células de Sertoli, etcétera (Billard 1986, Schulz 

& Miura 2002). 

En la presente tesis, si bien se han evidenciado numerosas alteraciones ultraestructurales en 

el testículo, donde muchas de ellas se debieron a efectos directos en las células de Sertoli, en 

ninguno de los ensayos se registró una supresión total de la espermatogénesis y los parámetros 

espermáticos no siempre se modificaron. Se señala en la bibliografía que sólo la ausencia de 

andrógenos provocaría la supresión total de la espermatogénesis ya que los estrógenos pueden 

producir efectos negativos en dicho proceso, pero no su suspensión total (Robertson et al. 

1999). Por otro lado, el tiempo de exposición a los diferentes compuestos (28 días) podría no 

ser suficiente como para observar cambios en los espermatozoides teniendo en cuenta la 

duración del ciclo espermatogénico en J. multidentata.   
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5.2. Conclusiones 

 

� Jenynsia multidentata resultó ser una excelente especie bioindicadora para evaluar los efectos 

de compuestos estrogénicos sobre diversos aspectos reproductivos, por lo que podría ser 

utilizada en estudios de monitoreo en una extensa área de América del Sur. 

 

� Por primera vez para esta especie se caracterizaron diversos parámetros espermáticos, 

estableciéndose un sencillo protocolo de obtención y tratamiento para las muestras de espema. 

 
� El EE2 demostró ser el xenoestrógeno más potente evaluado en la presente tesis. Por otro 

lado las concentraciones de MT utilizadas en este trabajo no actuaron como xenoestrógeno ya 

que ninguno de los biomarcadores cuantificados respondió ante dicho compuesto. 

 

� Los resultados obtenidos en la presente tesis resaltan la necesidad de utilizar un set de 

biomarcadores cuando se quiere evaluar el efecto de xenobióticos. El comportamiento 

reproductivo y la ultraestructura de gónadas resultaron ser los biomarcadores más sensibles en 

condiciones de laboratorio si se quiere comprobar el efecto estrogénico de un tóxico. A 

campo, si bien la situación es más compleja, dada la mezcla de compuestos que existen en los 

ambientes contaminados donde pueden observarse efectos sinérgicos o antagónicos, ambos 

biomarcadores también resultaron ser los más sensibles. 

 

� Las concentraciones de tóxicos utilizadas en los ensayos de exposición, que provocaron 

diversas alteraciones tanto a nivel celular, fisiológico y comportamental se encuentran dentro 

del rango detectado en aguas superficiales de Argentina, demostrando que los peces están 

expuestos a estos niveles de contaminantes en el ambiente. El EE2 y MT son ampliamente 

utilizados en medicina y veterinaria lo cual implica que siempre están presentes en efluentes 

cloacales al igual que la hormona natural E2, mientras que el 4n-NP prohibido en muchas 

regiones del hemisferio norte es de amplio uso en nuestro país tanto para uso doméstico como 

en industrias. Todo ello indica que todos estos compuestos seguirán presentes en los cuerpos 

de agua de nuestro país, y por lo tanto continuarán representando una amenaza para los 

organismos, incluido el hombre.  

 

� Es difícil extrapolar los resultados obtenidos en laboratorio a un nivel ecosistémico. En la 

bibliografía uno de los efectos citados luego de la exposición a concentraciones 
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ambientalmente relevantes de xenostrógenos es la reducción de la progenie (Coe et al. 2010). 

Si bien en la presente tesis no se ha evaluado el éxito reproductivo de los organismos, dadas 

las alteraciones registradas en los bioensayos, es factible que el éxito reproductivo de los 

individuos se vea disminuido. Es muy probable que esta situación se esté dando en los sitios 

con elevada contaminación antropogénica, ya que los organismos están expuestos a un 

sinnúmero de compuestos que afectan distintos aspectos no solo de su biología reproductiva. 

El mayor esfuerzo de muestreo para la recolección de ejemplares en el sitio contaminado 

refleja claramente el impacto que la contaminación ejerce sobre las poblaciones silvestres.  

 

�  La presente tesis vislumbra la necesidad de realizar estudios y aplicación de mejoras en el 

tratamiento de efluentes urbanos e industriales para lograr disminuir la carga de contaminantes 

emergentes que se liberan al río. Estas mejoras deberían acompañarse con un adecuado 

tratamiento por parte de los gobiernos a través de la formulación de leyes, de una gestión 

cuidadosa de los desechos, de manera de controlar la disposición final de los mismos y de la 

toma de conciencia por parte de la población, de manera de contribuir con la preservación de 

los recursos hídricos. 
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EFFECTS OF 4n–nonylphenol 
EXPOSURE ON THE reproductive 

behavior and testis histology OF 
Jenynsia multidentata (Anablepidae: 

Cyprinodontiformes)

ABSTRACT

Increasing evidence has shown that wild populations of aquatic ani-

mals are exposed to chemical compounds that behave as hormone 

mimics and disrupt their reproductive physiology. Fish species are 

sensitive bioindicators of water quality. The one–sided livebearing 

fish Jenynsia multidentata has a wide neotropical distribution and 

has been used as an excellent model in both laboratory and field 

studies. The main goal of the present work was to assess the effects 

of subchronic 4n–nonylphenol (4n–NP) exposure on J. multidentata. 

Adult males were exposed to 0, 20 and 40 µg l-1 4n–NP during 14 days. 

17 β estradiol (E
2
) was used as positive control. Reproductive behavior, 

somatic indices, testis and liver histology were evaluated. Our results 

suggest that 4n–NP has adverse effects on the reproductive behavior 

and histological characteristics in males of J. multidentata. Individuals 

exposed to 4n –NP show similar alterations to those recorded in E
2
 

treatments. Changes in the reproductive biology caused by exposure 

to xenoestrogens could potentially lead to long–term effects at popu-

lation levels that may not always be immediately evident. To the best 

of the authors’ knowledge, this is the first report that evaluates the 

effects of 4n–NP on the reproductive aspect of native fish species.
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RESUMEN

Una creciente evidencia científica demuestra que los organismos 

acuáticos son expuestos a diversos xenobióticos que pueden imitar la 

función de hormonas naturales, y, por lo tanto, alterar la fisiología re-

productiva de los mismos. Los peces constituyen bioindicadores sen-

sibles en la evaluación de la calidad de los recursos hídricos. Jenynsia 

multidentata (Jenyns, 1842) es un pez vivíparo de amplia distribución 

neotropical y ha sido utilizado como un excelente modelo experimen-

tal. El objetivo del presente trabajo fue evaluar los efectos de la expo-

sición subcrónica del compuesto 4n–nonylphenol (4n–NP) en machos 

adultos de J. multidentata. Para ello los individuos fueron expuestos a 

0, 20 y 40 µg l-1 4n–NP durante 14 días. La hormona 17 β estradiol (E
2
) 

fue utilizada como control positivo. El comportamiento reproductivo, 

índices somáticos, histología de gónadas e hígado fueron evaluados. 

Nuestros resultados sugieren que el 4n–NP afecta de manera adversa 

las variables anteriormente mencionadas. Las alteraciones registradas 

tras la exposición a 4n–NP fueron similares a las observadas para la 

hormona E
2
. A nuestro entender, el presente trabajo constituye el pri-

mer reporte que evalúa los efectos del 4n–NP sobre parámetros repro-

ductivos en una especie íctica autóctona de Argentina.
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Introduction

A wide range of chemical compounds with adverse health effects on organisms are 

introduced into the aquatic environment. Endocrine–disrupting chemicals (EDCs) in-

terfere with the endocrine system of wildlife and human populations. One group of 

EDCs includes xenoestrogens, which bind to estrogen receptors with a similar affinity 

to the endogenous estrogen hormone (17 β estradiol). They have the potential to exert 

effects at extremely low concentrations (Mills & Chichester, 2005) affecting animal de-

velopment and reproduction. 

Among xenoestrogens, alkylphenol polyethoxylates (APEOs) are used as nonionic 

surface active agents in a wide variety of industrial and agricultural products, inclu-

ding paints, pesticides, detergents and cosmetics (Ying et al., 2002). The degradation 

of APEOs in the environment produces alkylphenols, such as 4n–Nonylphenol (4n–NP). 

This product is a ubiquitous contaminant in the aquatic environment and it is characte-

rized by its high toxicity and resistance to biodegradation (Ministry of the Environment, 

Government of Japan, 2001; Tsuda et al., 2001).

The potential threat of xenoestrogens to animal reproduction posed the necessity 

to identify and develop bioindicators and biomarkers to monitor their effects. Fish are 

sensitive biondicators of aquatic environment quality and are useful models to unders-

tand the mechanisms of external perturbations that could disrupt essential biological 

functions in other vertebrates (Kime, 1999; Jalabert et al., 2000). Exposure of fish males 

to 4n–NP or other alkylphenols has been reported to cause a decrease in testicular size, 

testicular fibrosis, apoptosis of germ and Sertoli cells, ovotestes, vitellogenin induction, 

and changes in reproductive behavior patterns (Miles–Richardson et al., 1999; Dréze et 

al., 2000; Metcalfe et al., 2001; Nakamura et al., 2002; Kinnberg et al, 2003; Weber et al., 

2003, Rey Vázquez et al., 2009). Several studies on the effects of 4n–NP have been con-

ducted on different fish species (Mills & Chichester, 2005). Nevertheless, there is a gap 

of knowledge about the effects of this compound on South American native fish.

The one–sided livebearing fish, Jenynsia multidentata (Anablepidae, Cyprinodontifor-

mes) is a conspicuous species in the Neotropical region (Malabarba et al., 1998). It has 

been used as laboratory fish model to evaluate the effects of xenobiotics through diffe-

rent biomarkers (Cazenave et al., 2008; Amé et al., 2009; Ballesteros et al., 2009). In par-

ticular, the reproductive behavior and histological characteristics have been pointed 

out as useful biomarkers (Hued et al., 2012; Guyón et al., 2012). Males have a coercive 

behavior (Bisazza et al., 2000) and the testis structure has been classified as restricted 

lobular type (Martinez & Monasterio de Gonzo, 2002).

The aim of this study was to evaluate changes in testicular histology and in male 

reproductive behavior of the native fish, J. multidentata in response to subchronic ex-

posure (14 days) to 4n–NP. 
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Materials and methods

Reagents

Ultrapure water (<5mg/L TOC) was obtained from a purification system (Arium 61316–RO 

plus Arium 611 UV). 4n–Nonylphenol (4N–NP) and 17β–Estradiol (E
2
) were obtained from 

Sigma–Aldrich Argentina (99.9 % and 98 % purity, respectively). E
2
 was used as a positive 

control to examine whether the effects of 4N–NP corresponded to the effects of natural 

estrogen. The stock solutions (1 mg ml-1) were prepared by dissolving each reagent in 

acetone (Merck Chemist) and stored at 20°C. Aliquots of these solutions were used to 

prepare the 4n–NP and E
2
 working solutions by diluting them in ultrapure water. 

FISH

Adult males of J. multidentata were caught by a backpack electrofisher from a reference 

site in the San Antonio River, Córdoba, Argentina (64°32¨W 31°28¨S) (Hued & Bistoni, 

2005) and transported to the laboratory in 20–L water tanks. Fish were acclimated for 

two weeks under controlled laboratory conditions (21ºC and 12:12h light–to–dark cy-

cle). During the acclimatization period fish were fed twice a day with commercial fish 

food. Females used in the behavioral analysis were captured at the same site.

Exposure conditions

Fish were exposed to 20 µg l-1 and 40 µg l-1 of 4n-NP (1) during 14 days in a 10 L aerated 

glass aquarium. Two concentrations of E
2 

were used as positive control: 100 ng l-1 and 

1000 ng l-1, and acetone alone (0.005 % v/v) as solvent control. Five fish were exposed to 

each concentration and four replicates were made for each treatment (n =20). Male stan-

dard length (mean ± SD) was 27.09 + 3.65 mm and mean weight was 0.43 + 0.17 g Males 

were fed and kept under the same conditions during the exposure and acclimatization 

periods. Water was replaced partially twice a week and completely once a week. 

Reproductive behavior

At the end of the exposure period, each male was transferred to a 5–L aquarium and 

paired with an unexposed female for 24 hours. Male sexual display was recorded using 

a video recorder (Panassonic; mod. 3244) and by direct observation for 15 min in the 

morning and 15 min in the afternoon (due to the diurnal habits of J. multidentata, Ca-

zenave et al., 2008). Based on the normal reproductive behavior described by Bisazza et 

al. (2000), the following variables were estimated:
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- Persecution time (PT): period of time (in seconds) that a male spends in persecuting 

a female to make contact with her gonopore.

- Number of persecutions (P): number of times that a male persecutes a female in an 

attempt to make contact with her gonopore.

- Copulatory attempts (CA): number of times that a male enlarges its gonopodium to 

make contact with the female gonopore.

- Number of copulations (C): number of times that a male makes direct contact through 

its gonopodium with the female gonopore.

The following ratios were then calculated: CA/PT, CA/P, C/PT, C/P (successful persecu-

tion) and C/CA. The last parameter was used as an estimation of mating success (Pilas-

tro et al., 1997; Bisazza et al., 2000).

Somatic condition and histological assessment

Immediately after recording reproductive behavior, each male was euthanized by im-

mersion in tricaine metanosulfonate overdose (500 mg l-1 MS222). Total weight and 

standard length were recorded to determine the Fulton Index (K) for each fish (Ander-

son & Newman, 1996). Testis and liver were excised and weighed in order to calculate 

the Gonadosomatic Index (GSI) and Hepatosomatic Index (HSI) (Goede & Borton, 1990), 

and fixed in 10 % formalin. Tissue samples were dehydrated through a graded series of 

ethanol, cleared in xylene, and embedded in paraffin. Sections of 4 to 6–µm thick were 

stained with hematoxylin and eosin (H&E) for examination under a light microscope.

Statistical analyses

Descriptive statistics of the reproductive behavior and somatic variables measured 

(mean, standard deviation, range) were calculated. Normal variables were analyzed with 

one–way analysis of variance (ANOVA) to evaluate the differences between treatments 

followed by the DGC test a posteriori (Infostat 2003). Variables with non–normal dis-

tribution were analyzed with the Kruskal–Wallis Analysis, followed by the Dunn test a 

posteriori. The level of significance was p<0·05.

Results

SURVIVAL

All of the control and 4n–NP and E
2
 exposed fish survived to the end of the experiment.
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Reproductive behavior

The behavioral parameters recorded in the present work did not show significant diffe-

rences in each treatment group between morning and afternoon. Therefore all the data 

was combined and analyzed together. 

One hundred percent of the control males were sexually active in the presence of 

the female. However, the percentage of males exposed to 4n–NP and E
2
 showed a 

lower percentage of sexual activity, decreasing 30 % at 20 µg l-1 4n–NP and 20 % in the 

other treatments. 

The behavioral parameters are shown in Table 1. Several variables were affected by 

estrogen exposure, showing a significant decrease relative to the control group. Both 

CA and C decreased significantly in all treatments relative to the control group, but no 

differences were recorded in PT and P among males exposed to 4n–NP and E
2
. 

The number of copulas related to time of persecution (C/TP) was lower in the highest 

concentration of 4n–NP. This pattern was recorded in males exposed to both concen-

trations of E
2
. The proportion of persecutions that ended in copula (C/P) (successful 

persecutions) decreased significantly in males exposed to 4n–NP and E
2 

relative to the 

control group. On the other hand, the relationship between copulatory attempts and 

number of persecutions (CA/P) was significantly different only in males exposed to both 

concentrations of E
2
. Finally the proportion of copulatory attempts that ended in copu-

la (C/CA) (successful attempts) was lower in males exposed to 4n–NP and 100 ng E
2
 l-1. 

Tabla 1. Reproductive behavioral variables registered in Jenynsia multidentata males exposed to sublethal concentra-

tions of 4n–NP and E
2
 for 14 days. Mean ± EE; n= 15. References: (PT) Time of persecution; (P) number of persecutions; 

(CA) copulatory attempts; (C) copulas. Capital letters indicate significant differences among treatments (p<0.05).

Variables 

PT

P

CA

C

NP/PT

CA/TP

C/PT

CA/P	

C/P

C/CA

Control 

43.80 ± 6.86A

18.20 ± 2.35A

17.60 ± 2.15A

4.85 ± 0.85A

0.50 ± 0.05A

0.47 ± 0.04A

0.08 ± 0.01A

1.09 ± 0.11A

0.18 ± 0.03A

0.17 ± 0.03A

20 µg L-1NP

31.87 ± 8.84A

17.10 ± 4.12A

5.92 ± 7.19B

1.21 ± 2.46B

0.64 ± 0.06A

0.42 ± 0.07A

0.04 ± 0.02B

0.71 ± 0.15B

0.09 ± 0.04B

0.10 ± 0.04B

40 µg L-1NP

35.89 ± 4.45A

15.85 ± 5.20A

4.62 ± 3.27B

1.47 ± 1.15B

0.91 ± 0.15B

0.73 ± 0.25A

0.02 ± 0.01B

0.74± 0.14B

0.05 ± 0.03C

0.05± 0.03C

100 ng L-1E
2

33.21 ± 11.44A

11.50 ± 4.63A

5.64 ± 2.77B

0.87 ± 0.61B

0.79 ± 0.13B

0.39 ± 0.07A

0.02 ± 0.01B

0.52 ± 0.07B

0.04 ± 0.02C

0.06 ± 0.03C

1000 ng L-1E
2

27.55 ± 8.87A

12.21 ± 4.12A

8.91 ± 2.39B

0.86 ± 0.41B

 0.74 ± 0.06B

 0.53 ± 0.10A

0.04 ±0.02B

 0.75 ± 0.14B

0.06 ± 0.02C

0.09 ± 0.03B
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Somatic condition AND histological assessment

The average, maximum and minimum values of somatic indices in control and treatment 

groups are shown in Table 2. Only males exposed to 1000 ng l-1 E
2
 showed a significant 

increase of K regarding other treatments. On the other hand, the GSI decreased signifi-

cantly in both treatments of 4n–NP and E
2
 and the HSI increased significantly at the 40 

µg l-1 4n–NP and 100 ng L-1E
2
 compared with the control group.

Testis from control fish contain regularly organized cysts with all spermatogenetic 

stages (Fig.1a–b). The testicular structure corresponds to the lobular restricted type. 

Each lobule contains isogenic germ cells enclosed by Sertoli cells forming organized 

cysts, from immature to mature cysts, arranged from the periphery to the efferent 

ducts. Spermatogonias (Sg) are restricted to the testis periphery whereas cysts with 

spermatocytes (Sc), spermatids (St) and mature spermatozoa are arranged toward the 

central duct. Males
 
exposed

 
to 4n–NP and E

2 
showed a clear disarrangement and loss 

of cyst structure, where the cyst walls are not recognizable (Fig 1c–f ). Apoptotic bodies 

were also observed inside Sertoli cells. These bodies correspond to phagocytized dege-

nerated germ cells (Fig 1c, e and f ). A decrease in spermatocyte cysts was registered in 

all treatments, being more evident at 1000 ng L-1 E
2 
(Fig. 1f ).

.

Histological examination of the liver revealed progressive adverse effects on the pa-

renchyma structure following exposure to increasing 4n–NP and E
2 
concentrations. The 

liver of control males showed a homogenous parenchyma structure (Fig. 2a, 2d) whe-

reas males exposed to both 4n–NP and E
2
 showed a loss of hepatic structure, a gene-

ralized hydropic degeneration (cells appeared swollen), vascular congestion, sinusoid 

dilatation and numerous hepatocytes contained pyknotic nuclei (Fig. 2b, c, e, f ). Focal 

necrosis was registered at 1000 ng L-1 E
2.
it (Fig. 2f ).

Tabla 2. Somatic indexes measured in Jenynsia multidentata males exposed to sublethal concentrations 

of 4n–NP and E2 for 14 days. Mean ± EE; n= 15. References: (K) Fulton Index; GSI: Gonadosomatic index 

and HSI: Hepatosomatic index

 Indexes

K

GSI

HSI

Control 

1.98 ± 0.18A

2.60 ± 0.31A

1.74 ± 0.18A

20 µg L-1NP

2.08 ± 0.14A

1.20 ± 0.24B 

1.94 ± 0.27A

40 µg L-1NP

2.24 ± 0.17A

1.09 ± 0.24B

2.41 ± 0.25B 

100 ng L-1E
2

2.10 ± 0.17A

1.58 ± 0.23B

2.51 ± 0.17B

1000 ng L-1E
2

2.21 ± 0.03A

1.23 ± 0.15B

1.96 ± 0.14A
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Figure1. Light microphotographs of testis of Jenynsia multidentata. (A) The testicular structure corresponds to 

the lobular restricted type (100x); (B) a well–defined cyst structure in control fish; (C) male exposed to 20 µg NP 

L-1 showing a clear loss of cyst structure (thick arrows) and the presence of apoptotic bodies; (D) at 40 µg NP L-1 a 

disarrangement of cyst structure and spermatogonial hypertrophy was evidenced; (E) male exposed to 100 ng L-1 E
2
 

showing apoptotic bodies enclosed in Sertoli cells; and (F) individual exposed to 1000 ng L-1 E2 showing a loss of 

cyst structure and a decrease in number of spermatocytes (B–F: 400x). References: Sc, spermatocytes; Scp, primary 

spermatocytes; Scs,secondary spermatocytes; Sg, spermatogonias; St, spermatids; Sz, spermatozoa; asterisks show 

apoptotic bodies; thick arrows show loss of cyst structure. H& E stain.
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Figure2. Light microphotographs of liver from Jenynsia multidentata. (A–B) A well–defined parenchyma structure in 

control fish (100x and 400x respectively); (C–D) males exposed to 4n–NP and E
2
 respectively, showing a clear loss of 

parenchyma structure and generalized hydropic degeneration (100x); (E) male exposed to the highest concentration 

of 4n–NP showing pyknotic cells and (F) male exposed to the highest concentration of E
2
 showing focal necrosis and 

pyknotic cells (E–F: 400x). References: hd, hydropic degeneration; he, hepatocytes; fn, focal necrosis; sin, sinusoids, 

sind, sinusoid dilatation; vc, vascular congestion; arrows show pyknotic nuclei. H& E stain.
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Discussion

Reproduction is considered to be a key parameter to evaluate the harmful potential of 

endocrine disrupters. It is well–known that sex hormones play an important role in the 

expression of sexual behavior in fish (Arcand–Hoy & Benson, 1998), and reproductive 

success depends on the ability to perform the appropriate sexual behavior. It has been 

suggested that changes in sexual behavior following exposure to EDCs could be useful 

biomarkers to assess estrogenic effects and could predict effects at the population level 

(Bayley et al., 1999; Bjerselius et al., 2001; Doyle & Lim, 2005).

Control males showed the same reproductive behavior pattern described by Bisazza 

et al. (2000), with coercive copulatory attempts through gonopodial thrusting. When a 

male meets a female, he moves immediately behind her and then darts forward along 

her side in an attempt to bring forward his gonopodium. When his body is in close con-

tact with the female, he rotates the gonopodium towards the female and tries to insert 

his gonopodium into her gonopore, repeatedly.

A significant decrease in most behavioral parameters was recorded after exposure to 

4n–NP and E
2
, suggesting that 4n–NP mimics the E

2
 activity. Although exposed and non–

exposed males spent the same time persecuting females, males treated with 4n–NP and 

E
2
 showed a decrease in the number of copulatory attempts and copulas compared to 

non–exposed males. After 4n–NP and E
2 
exposure a decrease of 50 % or more was recor-

ded in the percentage of successful persecution (C/P) compared to control males. On the 

other hand, the effectiveness of copulatory attempts (C/CA) was lower in all treatments 

compared to the control group. Bisazza et al. (1996) highlighted the importance of co-

pulatory attempts in viviparous fish behavior because only a small proportion of CA was 

successful. Therefore, any reduction in male sexual activity of J. multidentata could redu-

ce the ability of males to impregnate females. Therefore, our results indicate that xenoes-

trogen exposure has a negative impact on the reproductive behavior of J. multidentata.

Several studies have shown the adverse effects of alkylphenols and E
2
 on fish reproduc-

tive behavior, showing a generalized decline in male reproductive performance (Bayley 

et al., 1999; Bjerselius et al., 2001; Oshima et al. 2003). Doyle & Lim (2005) demonstrated a 

lower number of approaches and copulatory attempts in males of eastern mosquitofish 

Gambusia holbrooki exposed to 20, 100 and 500 ng l-1 E
2
 for 84 days. Effects of 4n–NP on 

fish reproduction have also been documented. Schoenfuss et al. (2008) reported that 

male Pimephales promelas exposed to a low concentration of 4n–NP exhibited an appa-

rently beneficial effect on their nest holding ability (an excitatory response), whereas ma-

les exposed to high 4n–NP concentrations (6 to 60 µg l-1) suffered adverse consequences. 

Cardinali et al. (2004) showed that newly born guppies (Poecilia reticulata) exposed to 

100 µg l-1 4n–NP for 90 days did not approach females and assumed sigmoid display. The 

alterations registered by the mentioned author are in agreement with our results.

µ
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The Gonadosomatic index (GSI) has been pointed out as a general measure of gonadal 

maturation based on the hypothesis that larger gonads indicate higher development 

(Schweer, 1992). Therefore, reduced testicular size could be an indication of hampered 

fertility (Jobling et al., 1996). In the present study the GSI
 
decreased significantly in all 

treatments. Males exposed to 4n–NP and 1000 ng L-1 E
2
 showed approximately a 50 % 

reduction in the GSI
 
compared to the control group. Similar results have been reported 

in males of rainbow trout Oncorhynchus mykiss, southern platyfish Xiphophorus macu-

latus and P. reticulata exposed to different concentrations of 4n–NP (Jobling et al., 1996; 

Christiansen et al., 1998; Cardinali et al., 2004) and in common carp, Cyprinus carpio and 

goldfish Carassius auratus exposed to E
2
 (Gimeno et al., 1998; Bjerselius et al., 2001). 

Histological changes in gonads can be predictive of the reproductive success of the 

species under study and thus the population fitness (Van der Ven et al., 2003). In the 

present study we showed several effects of 4n–NP and E
2 

on the testicular structure of 

fish. A loss in cyst structure was recorded in all treatments. These alterations are in agre-

ement with those recorded in viviparous eelpout Zoarces viviparous injected intraperi-

toneally with 100 µg l-1 week -1 4n–NP (Christiansen et al., 1998) and X. maculatus expo-

sed to 80 and 280 µg l-1 4n–NP (Kinnberg et al., 2000). Similar results have been reported 

after E
2 

exposure
 
(P. reticulata; 10 and 15 ng L-1) during 3.5 months (Nielsen & Baatrup, 

2006) and Danio rerio exposed to 1, 10 and 100 nM E
2 
during 21 days (Van der Ven et al., 

2003). The mechanism(s) by which 4n–NP affects testicular structure is still unknown. 

However, a possible explanation for these changes is an effect on Sertoli cells. These 

cells constitute the cyst wall where spermatogenesis takes place (Grier, 1981) and pha-

gocytize discarded organelles (residual bodies) and cytoplasm during spermiation or 

phagocytize germ cells that degenerate in the normal course of spermatogenesis (Hun-

ter & Donaldson, 1983). However, in the present work the multiple apoptotic bodies 

observed in Sertoli cells of immature cysts could be the result of the adverse effect of 

4n–NP and E
2
, which indicates the increase in cellular apoptosis or necrosis of degene-

rated germ cells. These alterations have also been registered in testis of fathead min-

now P. promelas exposed to E
2
 (Miles–Richardson et al., 1999), Z. viviparous exposed to 

4n–NP and E
2 
(Christiansen et al., 1998) and Japanese medaka Oryzias latipes and D. rerio 

exposed to 4n –NP (Weber et al., 2002; Weber et al., 2003). The clear loss of cyst structure 

in J. multidentata exposed to 4n –NP and E
2 

is coincident with the decrease registered 

in GSI values. This decrease could be the result of the testis structure disorder together 

with an increase of cell apoptosis or necrosis registered in all treatments.

The liver analysis showed a significant increase in the HSI values in males exposed to 

40 µg l-1 of 4n–NP and 100 ng l-1 of E
2
. This result could be an adaptive response to in-

crease the capacity of the liver to detoxify foreign compounds (Goede & Barton, 1990). 

A similar variation of HSI was registered in newly born guppies exposed to a sublethal 
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concentration of 4n–NP for 90 days (Cardinali et al., 2004) and in field studies, in sites 

contaminated with alkylphenols (Orlando et al. 1999).

Liver histopathology is employed as a sublethal test for evaluating the toxic effects 

of xenobiotic compounds. The liver is considered the target organ of chemically in-

duced tissue injuries due to its function of xenobiotic biotransformer and its central 

role in the circulatory system (Hinton et al., 2001). When toxic compounds exceed the 

detoxification level of the liver, high concentrations of a toxicant cause modifications 

to the normal hepatic structure. In the present work the hepatocytes of control males 

were homogeneous both in size and cytoplasm density. On the contrary, the liver his-

tological assessment of exposed males revealed dose–related damages, varying from 

hydropic degeneration at low concentrations to focal necrosis at the highest concen-

trations. A loss of hepatic tissue structure and the presence of pyknotic nuclei for all the 

treatments was also observed. These changes could affect the normal liver function. 

Similar histological alterations in liver have been pointed out by several authors (Ba-

llesteros et al., 2007, Yang et al., 2008, Hued et al., 2012) who evaluated the effects of 

different toxics on liver histology.

In summary, the remarkable changes observed in reproductive behavior and his-

tological changes induced by 4n–NP suggest that these parameters are sensitive and 

potentially useful biomarkers for the exposure to environmentally relevant estrogenic 

compounds. According to our results, 4n–NP produces similar effects on the natural 

hormone E
2
, indicating that 4n–NP exerts a clear estrogenic action on males. This com-

pound has a negative influence on the male reproductive biology of J. multidentata and 

could potentially lead to long–term effects on wild populations that may not always be 

immediately evident.
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§Departamento de Bioquı́mica Clı́nica-CIBICI, Facultad de Ciencias Quı́micas, Universidad Nacional de Córdoba, Córdoba, Argentina
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Abstract—Growing evidence shows that environmental estrogen can reach levels that are high enough to exert adverse reproductive
effects on wild fish populations. The authors report different parameters of male reproductive behavior, brain, and gonadal aromatase
expression, as well as sperm quality in an internally fertilizing fish species (Jenynsia multidentata, Jenyns) exposed to environmentally
relevant concentrations of 17b-estradiol (E2). Adult males were exposed to 0, 50, 100, and 250 ng/L E2 over 28 d. The authors’ findings
demonstrate that E2 exposure resulted in a very clear increase in brain aromatase transcript abundance at all assayed concentrations
compared with control; however, no effects on gonadal aromatase expression were observed. Behavioral measures revealed increased
sexual activity at 50 ng/L but not 100 or 250 ng/L E2. In contrast to the molecular and behavioral responses, the condition factor,
gonadosomatic index, and sperm quality were unaltered by E2 exposure. The results from the present work suggest that E2 affects some
aspects of the reproductive biology of J. multidentata. These modifications in the reproductive biology caused by exposure to E2 could
potentially lead to long-term effects at population levels that may not always be immediately evident. To the best of the authors’
knowledge, this is the first report on the combined effect of E2 on aromatase expression, sexual behavior, and sperm parameters in fish.
Environ. Toxicol. Chem. 2012;31:935–940. # 2012 SETAC

Keywords—17b-Estradiol Jenynsia multidentata Aromatase expression Sexual behavior Sperm quality

INTRODUCTION

Over the last few years, increasing evidence has shown that
wild populations of aquatic animals are being exposed to
chemical compounds that can behave as hormone mimics
and thus severely disrupt their reproductive physiology. One
class of such endocrine disruptors is composed of environ-
mental estrogens (either naturals or synthetics), which bind to
estrogen receptors and could induce biological changes affect-
ing the animals’ development and reproduction.

Estrogens have been detected in several aquatic environ-
ments, mainly in effluents frommunicipal wastewater treatment
plants, paper mills, and feedlots [1,2]. Although levels of
estrogens in effluents are low, ranging from <1 to 343 ng/L
for 17b-estradiol (E2) [3,4], these levels are high enough to
elicit adverse reproductive effects in fish [5–7].

Sex hormones, especially E2, are key regulators in sexual
differentiation, maturation, and reproduction and are also asso-
ciated with the development of reproductive behavior in several
fish species [8,9]. Estrogens are synthesized from androgens
through the enzyme cytochrome P450 aromatase, a product of
the cyp19 gene [10]. Most tetrapods have a single copy of the
cyp19 gene, which is expressed in a variety of tissues such
as ovary, testis, liver, kidney, placenta, skin, adipose, and
nervous tissue [11]. In contrast, teleosts fish have two cyp19

variants (Cyp19a1a and Cyp19a1b), which are products of
different gene loci. Cyp19a1a, commonly known as gonadal
aromatase, is preferentially expressed in the ovary and plays
an important role in sex differentiation and oocyte growth.
Cyp19a1b, called brain aromatase, is constitutively expressed in
the brain and is probably involved in the development of the
central nervous system, survival, morphology, synaptogenesis,
and sex behavior [12–14]. In bony fish, brain aromatase activity
is nearly 100 to 1,000 times greater than in mammals [15], and
males display higher activity than females in brain areas
involved in the control of reproduction and sex behavior
[16–18].

It has been reported that estrogen treatment generally causes
upregulation of the cyp19a1b gene [5,12,13,19], which suggests
that aromatase expression is not only a good biomarker to test
estrogen exposure but also a key gene that could be related to
abnormalities in the functioning of the reproductive axis and
consequently to sex behavior.

Because behavior is the physical manifestation of integrated
physiological responses of an animal to its environment, alter-
ations in sexual activity have also been suggested as biomarkers
of water pollution. Several studies have investigated the effects
of exogenous estrogen administration on the reproductive
behavior of fish and have generally shown a decline in the
sexual activity of exposed males [20–22]. Nevertheless, little is
known about the possible regulatory effects of aromatase on the
sex behavior of fish, and few studies have looked at connections
between brain aromatase and male reproductive behavior in
teleosts [23].

It has also been shown that exposure to estrogenic com-
pounds affects sperm viability and motility [6,24]; therefore,
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these parameters have been suggested as biomarkers of water
pollution [25,26].

For this reason, we evaluated the effects of E2 on aromatase
expression, sex behavior, and sperm features in fish exposed to
environmentally realistic levels of E2. We used the one-sided
livebearing fish Jenynsia multidentata (Anablepidae, Cyprino-
dontiformes) as a laboratory model. This species presents a
wide neotropical distribution [27], and has been used as an
excellent model in both laboratory and field studies [28–31],
mainly because of its ability to adapt to a wide variety of
environments, including poor water quality conditions [32].
This species shows sexual dimorphism: males are smaller
than females and develop a modification of the anal fin, called
the gonopodium, which is used for sperm transference to the
female during copulation [33]. The reproductive behavior of
J. multidentata involves internal fertilization and coercion:
males approach females from behind and try to thrust their
gonopodium at the female genital pore [34]. These character-
istics make J. multidentata an excellent model to study the
effects of environmental pollutants under laboratory conditions.

The main goals of the present study were to assess the effects
of environmentally relevant concentrations of E2 on cyp19a1
gene expression, that is, male sexual behavior and sperm
viability and motility, and to establish any possible connection
between brain cyp19a1b expression and changes in male repro-
ductive behavior. To our knowledge, no previous studies have
reported on this issue, including all previously described effects
on a single fish species after exposure to environmentally
relevant concentrations of E2.

MATERIALS AND METHODS

Reagents

Ultrapure water (<5mg/L TOC) was obtained from a puri-
fication system (Arium 61316-RO plus Arium 611 UV). The
17b-estradiol of 98% purity was obtained from Sigma-Aldrich.
An E2 stock solution (1mg/ml) was prepared by dissolving the
reagent in acetone (Merck Chemist) and stored at �208C until
use. An aliquot of this solution was used to prepare the E2

working solution by diluting it with ultrapure water.

Determination of E2 in water

The concentration of E2 in water solutions was verified by
immunochemistry with electrochemiluminescence detection
using a Cobas 4000 e411 analyzer (Roche Diagnostics) accord-
ing to the manufacturer’s instructions. Recovery percentages
were evaluated from spiked aquarium water samples with 25
and 100 ng/L E2. The recovery percentages obtained for both
concentrations were 90� 4.7% and 92� 4.6%, respectively.
The calibration procedure was performed with standard solu-
tions of E2 covering a range of 5 to 4,000 ng/L, affording a limit
of quantification of 7.5 ng/L. Samples were collected before and
after water replacement in 100-ml glass bottles and stored at
48C until analysis.

Test organisms

A total of 80 adult males of J. multidentata Jenyns (mean
standard length 28.80� 2.57mm and mean body weight
0.52� 0.15 g) were collected from an unpolluted site (Yuspe
River, Córdoba, Argentina) [32,35] using a backpack electro-
fisher, during the reproductive season (February 2010). The fish
were transported to the laboratory in water tanks (20 L) and
randomly separated and maintained in 5-L aerated glass aquaria
(one fish per liter) containing aquarium water. The fish were

maintained for 30 d at 218C� 18C under a constant 12:12-h
light:dark photoperiod and fed twice a day ad libitum with
commercial fish pellets (TetraMin).

Exposure conditions

Five adult males were exposed together in a glass aquarium
containing 5 L of water supplied with 0 (control group), 50, 100,
or 250 ng/L E2, over 28 d. Although the concentrations
used were relatively high, they correspond to environmentally
realistic levels of E2 for Argentinean streams [36]. Four
replicates were made for each treatment. Test solutions were
totally renewed every second day throughout the exposure
experiment.

Behavioral test

At the end of the experimental period (28 d), each male was
transferred to a 3-L glass aquarium and paired with an unex-
posed female to record sexual behavior. At 10min after female
introduction, sexual activity was recorded for 20min using a
video recorder (Sony CCD TR818) and by direct observations.
Based on the normal reproductive behavior described by
Bisazza et al. [34], the following variables were estimated:
persecution time (PT), period of time (in seconds) that a male
spends in persecuting a female to make contact with the female
gonopore; number of persecutions (P), number of times that a
male persecutes a female in attempting to make contact with
female gonopore; copulatory attempts (CA), number of times
that a male enlarges its gonopodium to make contact with
female gonopore; and number of copulations (C), number of
times that a male makes direct contact through its gonopodium
with the female gonopore.

From these variables, the present study proposes the follow-
ing relations to evaluate the effectiveness of male behavior:
CA:PT, CA:P, C:PT, C:P, and C:CA. The latter parameter was
used as an estimation of mating success [34]. These relation-
ships give an idea of the effective ability of a male to copulate
after a persecution or a copulation attempt [31].

When none of the reproductive behaviors defined above
occurred, the female was removed and replaced with another
one. A maximum of four replacements was allowed to assess
male behavior. The same pool of 10 females was used for the
entire behavioral test.

Sperm parameters

Semen collection. For semen collection, males were anes-
thetized in a water solution of MS-222 (tricaine methanesul-
fonate; Sigma-Aldrich). The gonopodium was swung forward
and introduced into a capillary tube. Gentle pressure was
applied to the sides of the abdomen using a cotton tip. This
procedure was repeated five times for each fish to increase
the amount of collected spermatozoa. Sperm was removed
at the base of the gonopodium and diluted in 80ml of
HAMF-10 culture medium at pH 7.4 (Invitrogen). Sperm
separation was achieved by mixing the suspension with a
micropipette.

Sperm dynamic parameters. Immediately after semen
extraction, a 12-ml aliquot of diluted sperm solution was placed
on a glass slide. The sample was recorded at�10 magnification
over 4min, and the microscope field was changed at random
every 10 s. Sperm analysis was carried out with a videomicro-
scopy system consisting of a phase microscope (Olympus
CX41) and a digital camera (ICAM 1500; Labomed). In each
sample 150 cells were tracked. Each track was followed for 1 s
divided into seven steps. The sperm dynamic parameters were
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analyzed with two software packages: the ImageJ (NIH) plugin
MTrackJ (Ver 191.1.0, Eric Meijering; www.imagescience.org/
meijering/software/mtrackj/) to set the X and Y coordinates of
each track, and the Spermtrack IV (Centre for Cell and Molec-
ular Biology, University of Córdoba) to calculate the sperm
kinetic parameters defined as follows: straight line velocity (in
mm/s); straight distance traveled by the spermatozoon from the
beginning to the end of its track over time; curvilinear velocity
(in mm/s), length of the spermatozoon track over measurement
time; and linearity, the quotient between straight line velocity
and curvilinear velocity, which indicates the grade of straight-
ness of a track (expressed in percentage), where values near
100% represent a linear movement and values near 0% repre-
sent a more erratic path.

Viability. A total of 15min after sample collection, sperm
viability was measured using the Eosin-Y staining test, which
crosses the head membrane of dead cells, which in turn become
pink in color (whereas live cells remain unstained) [37]. Ten
microliters of the sample was mixed on a microscope slide with
1ml of Eosin-Y stain (0.5%w/v) for 1 to 2min, and then the
sample was examined under an optical microscope at �1,000.
The percentage of live spermatozoa (either motile or immotile)
was determined for each male.

After semen collection, fish were measured, weighed, and
sacrificed by breaking the spinal cord. Total weight and stand-
ard length were registered to determine the condition factor for
each fish. Gonads were excised and then weighed to calculate
the gonadosomatic index.

The cyp19a1a and cyp19a1b gene expression in gonads and brain

For cyp19a1 mRNA quantification, brain and gonads were
snap-frozen in liquid nitrogen and stored in RNAlater (QIA-
GEN) at �808C until analysis. Total RNA was extracted from
brain and gonadal tissue by the guanidine thiocyanate–phenol
chloroform extraction method in accordance with Chomczynski
and Sacchi [38]. The quantity and quality of RNA were
evaluated both by spectrophotometry and by elution of 2mg
RNA through nondenaturing agarose gel electrophoresis, using
ethidium bromide as the staining agent. Nonspecific reverse
transcription was performed with an Oligo (dT)15 primer (Bio-
dynamics SRL [28]). Quantitative polymerase chain reaction
was performed with a Bio-Rad iQ cycler and was used to
amplify and measure the transcript abundance of cyp19a1a
in testis and cyp19a1b in brain. We have previously charac-
terized the partial cDNA sequences for cyp19a1a and cyp19a1b
of J. multidentata (Guyón et al., unpublished data, University of
Córdoba, Córdoba, Argentina; GenBank accession numbers are
FJ169945 and EU851873, respectively) and have designed
specific J. multidentata primers for real-time polymerase chain
reaction (cyp19a1a forward: 50CAAAGGGCACAAATAT
CATCTTGA30 reverse: 50CGGGCTGGTGGAAGAACTC30;
cyp19a1b forward: 50GAAACATCATTAACAAAACTGAGA
GAAACATCATTAACAAAACTGAGA AACTG30 reverse:
50 GAGAGCTCCCCATGGTTCTG30). The primers were
designed using Primer Express Software (Applied Biosystems),
and primers were obtained from Sigma-Aldrich. The use of
J. multidentata b-actin [28] as a housekeeping gene was tested.
The b-Actin expression was found to be a useful internal
standard for normalization of the cyp19 data, mainly because
changes in Ct for the b-actin transcript abundance along the
assay were not statistically different throughout for the con-
centrations studied. Relative gene expression was analyzed by
using the standard curve method.

Statistics

Statistical analyses were carried out using the Infostat Soft-
ware Package [39]. All values are expressed as mean� standard
deviation. Normal distribution for data was analyzed by the
Shapiro–Wilk test, and the Levene test was used to check the
homogeneity of variance. Normal variables were analyzed
through one-way analysis of variance to evaluate differences
between treatments followed by the Di Rienzo, Guzmán, and
Casanoves posttest. When necessary, data were log transformed
to fulfill heteroscedasticity and normality assumptions. When
data were not normally distributed, even after transformation,
data were subjected to nonparametric statistical analysis on
ranks (Kruskal–Wallis) followed by Dunn’s posttest. Signifi-
cance was accepted at p< 0.05 for all comparisons.

RESULTS

E2 water contents and mortality

The stability of E2 in solution was independent of the
concentration tested, showing E2 residual levels of 44.7�
6.2% after 48 h. Even when decay in E2 concentration was
measured, the nominal values are used throughout the paper.
Only 2 of 20 males died in the control group during the 28 d of
exposure. In the 50-, 100-, and 250-ng E2/L treatment groups,
two, three, and one male died, respectively. Consequently, the
mortality observed was assumed to not be related to E2 treat-
ment.

Behavioral test

Control males of J. multidentata exhibited the same sexual
behavior pattern described by Bisazza et al. [34]. However,
some reproductive behavioral parameters were affected by
estrogen exposure. Significant changes were observed only at
the lowest concentration tested (50 ng/L E2), at which males
displayed increased behavior toward a stimulus female. At
higher concentrations (100 and 250 ng/L), behavior did not
differ significantly from that of control individuals (Table 1).

It was noticeable that all the animals exposed to 50 ng/L
began female approaches immediately after the first female was
introduced into the tank. This situation was not observed in the
other treatments (including controls), where it was necessary to
replace the female at least once for approximately 40% of males
to cause male stimulation. Moreover, 50% of the males exposed
to 50 ng/L E2 showed sustained copulations, defined as direct
contact through the gonopodium with the female gonopore in a
prolonged way for at least 5 s, whereas in the other treatments
sustained copulation was only observed for 25% of males.

Sperm parameters

The exposure to all concentrations of E2 did not affect sperm
viability and motility (Table 2). However, a 1.88-fold increase
in the percentage of dead sperm was observed at the highest
concentration (250 ng/L) in comparison with the control group.

Condition factor and gonadosomatic index

After the experimental time no significant differences for
either the condition factor or the gonadosomatic index were
observed between treatments (p> 0.05, data not shown).

Effects of E2 on cyp19a1 genes

Expression of the cyp19a1b gene was significantly enhanced
after chronic exposure (28 d) to E2, even at the lowest concen-
tration assayed (50 ng/L) (Fig. 1A). Although no significant
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differences were found among treatments, a trend toward
increased cyp19a1b transcript abundance in a concentration-
dependent manner throughout all E2-exposed fish was observed.
Expression of the cyp19a1b gene showed 3-, 3.8-, and 5-fold
inductions with respect to the control group in individuals
exposed to 50, 100, and 250 ng/L E2, respectively. Conversely,
no effect on cyp19a1a gene expression was observed (Fig. 1B).

DISCUSSION

The present study reveals that exposure to environmentally
relevant concentrations of E2 over 28 d causes alterations in the
reproductive biology of J. multidentata. To our knowledge, this
is the first study integrating aromatase expression, reproductive
behavior, and sperm quality in internally fertilizing fish exposed
to realistic doses of E2.

Our findings demonstrate that exposure to E2 resulted in a
very clear enhancement of cyp19a1b expression at all concen-
trations assayed. It is interesting to note that data variability
for cyp19a1b increased when fish were exposed to E2,
probably involving differences in the response to E2 among
individuals. Conversely, no clear influence of E2 on cyp19a1a
transcription could be observed in the testis of J. multidentata.
The induction of brain aromatase expression by estrogens has
also been shown in Pimephales promelas after 14 d of exposure
to a similar range of E2 (32–320 ng/L) [5]. These results are in
agreement with previous studies in which exposure to estro-
genic compounds caused upregulation of cyp19a1b but failed to
modulate cyp19a1a expression [13,19]. This differential
responsiveness of cyp19s to estrogenic compounds is consistent
with the fact that estrogen-responsive elements were identified
in the cyp19a1b promoter region of several fish species [40,41]
but not in cyp19a1a, suggesting that estrogen receptors are
involved in the E2 regulation of cyp19a1b transcription [12].

Aromatase activity in the brain is concentrated mainly in
forebrain areas, which are known to control reproduction and
sexual behavior [18,42,43]. However, a detailed description of
the role of the aromatization process in the regulation of fish
sexual behavior is still not completely understood [44,45]. Only
the study carried out by Hallgren et al. [46] related some effects
of an aromatase inhibitor on fish sexual behavior. These authors

found in Poecilia reticulata that two male sexual activities (the
sigmoid display and the gonopodium swing) were reduced
when aromatase was blocked, suggesting that brain aromatase
is necessary for normal male sexual displays.

Several studies have documented the adverse effects of
exogenous administration of chemicals with estrogenic activity
on fish reproductive behavior, showing a generalized decline in
male reproductive performance and a behavioral demasculini-
zation [20–22,47]. In this context, our results show that at the
higher levels of E2 tested (100 and 250 ng/L), male reproductive
performance was not significantly affected. Conversely, expo-
sure to the lowest concentration of E2 (50 ng/L) exacerbated
male sexual activity. This variability in the response of repro-
ductive behavior to exogenous estrogens has been noted in
other investigations using different species of fish [47,48].
For instance, Schoenfuss et al. [48] reported that male
P. promelas exposed to a low concentration of the xenoestrogen
4n-nonylphenol exhibited an apparently beneficial effect on
their nest holding ability (an excitatory response), whereas
males exposed to high nonylphenol concentrations suffered
adverse consequences. These authors suggest that male fish
are primed for reproductive performance by pheromones
secreted by the females immediately before and after ovulation
[49] and that low concentrations of nonylphenol could act as an
exogenous primer. In the present study, all fish exposed to the
lowest concentration of E2 started sexual activity immediately
after the first contact with the female. According to the proposal
of Schoenfuss et al. [48], it is likely that the lowest concen-
tration of estrogen (50 ng/L) could act as an exogenous primer
that stimulates male sexual behavior in J. multidentata.

Melo and Ramsdell [17] reported a sexual dimorphism in the
localization of brain aromatase activity, in accordance with
the suggested role of aromatase in the regulation of male or
female sex-specific behaviors. They also demonstrated that
male Oryzias latipes treated with E2 showed feminization of
the male brain phenotype, which included elevation in total
levels of aromatase activity and increased activity in brain areas
in which females usually show higher levels. Our results show
that estrogen treatments strongly induced expression of the
cyp19a1b gene, and even though differences were not signifi-
cant among treatments, a trend toward increased aromatase

Table 1. Reproductive behavioral parameters registered in Jenynsia multidentata males exposed to different concentrations of 17b-estradiol (E2) over 28 d
a

Reproductive variable Control 50 ng/L 100 ng/L 250 ng/L

P:PT 0.40� 0.19 (A) 0.37� 0.17 (A) 0.33� 0.04 (A) 0.38� 0.11 (A)
CA:PT 0.56� 0.10 (A) 2.13� 1.14 (B) 0.31� 0.19 (A) 0.58� 0.15 (A)
C:PT 0.14� 0.06 (A) 0.75� 0.37 (B) 0.06� 0.04 (A) 0.08� 0.05 (A)
CA:P 1.60� 0.53 (A) 4.79� 1.12 (B) 1.73� 0.52 (A) 1.66� 0.74 (A)
C:P 0.37� 0.14 (A) 1.66� 0.89 (B) 0.30� 0.23 (A) 0.21� 0.09 (A)
C:CA 0.24� 0.06 (A) 0.30� 0.14 (A) 0.16� 0.07 (A) 0.16� 0.11 (A)

a The capital letters in parentheses indicate significant differences between treatments (p< 0.05).
PT¼ persecution time; P¼ number of persecutions; CA¼ copulatory attempts; C¼ copulation.

Table 2. Sperm parameters measured in Jenynsia multidentata males exposed to different concentrations of 17b-estradiol (E2) over 28 d

Sperm parameter Control 50 ng/L 100 ng/L 250 ng/L

Motility VSL 110.10� 11.03 110.6� 12.12 111.12� 3.42 116.33� 32.29
VCL 112.89� 12.29 114.56� 12.43 114.60� 1.60 118.43� 32.85
LIN 98� 2 97� 2 97� 3 98� 1

Viability Live motile sperm 79.24� 7.02 78.26� 10.12 69.94� 22.96 74.29� 10.08
Live inmotile sperm 16.04� 5.79 14.71� 7.23 24.53� 18.39 18.69� 10.91
Dead sperm 4.48� 1.94 5.85� 4.85 5.58� 4.18 8.42� 5.07

VSL¼ straight line velocity; VCL¼ curvilinear velocity; LIN¼ linearity.
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expression in a concentration-dependent manner was observed.
We expected that the higher aromatase levels observed at
higher E2 concentrations would probably cause male brain
feminization of aromatase distribution, which in turn would
cause a reduction in male sexual behavior. However, we did not
find differences in sexual activity among control fish and fish
exposed to 100 and 250 ng/L E2. It might be that higher
concentrations or longer exposures times than those used in
the present study would give results supporting increased
aromatase expression as a plausible reason for the reduction
of male sexual behavior observed by other authors.

In contrast to the molecular and behavioral responses, estro-
gen exposure did not alter the condition factor, the gonadoso-
matic index, or the sperm quality of exposed individuals.
Sperm motility was not affected by estrogen exposure, in
agreement with Schoenfuss et al. [6], who showed that exposure
to 50 ng/L E2 over 21 d did not affect the mean progressive
velocity of P. promelas spermatozoa. Moreover, when males of
Oncorhynchus mykiss were exposed to lower E2 concentrations
(0.5–2.5 ng/L) for 35 d, no changes were seen in the rate of
sperm motility and swimming velocity [50].

In summary, the remarkable changes observed in cyp19a1b
gene expression and the behavioral alterations induced by
estrogen suggest that these parameters are sensitive and
potentially useful biomarkers for exposure to environmentally
relevant estrogenic compounds. Although in the present study
sperm quality seemed to be unaffected by E2, longer or full-life
exposure may reverse this result. Our results suggest that the E2

influence on the male reproductive biology of J. multidentata
could potentially lead to long-term effects on wild populations
that may not always be immediately evident.
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Abstract The synthetic estrogen 17a-ethynylestradiol

(EE2) has been increasingly detected in sewage effluents in

the last two decades. The aim of the present study was

determined if EE2 exposure adversely affected reproduc-

tion in internally fertilizing fish species Jenynsia mult-

identata. Sexual behavior, brain and gonadal aromatase

expression as well as sperm quality were evaluated. The

brain aromatase expression, reproductive behavior, sper-

matozoa viability and gonadosomatic index were sensitive

biomarkers of EE2 effects on this species. The condition

factor, hepatosomatic index, gonadal aromatase expression,

sperm count and sperm velocities were unaltered after EE2

exposure. The present work highlights the importance of

using a combination of several biomarkers to study the

effects of estrogenic compounds, especially when trying to

link these results to potential population-level effects.

Keywords Endocrine disruption � Xenoestrogen

compounds � One-sided livebearing fish � Sexual activity �
Aromatase expression � Sperm parameters

Many natural and anthropogenic chemicals discharged into

freshwater and estuarine systems are capable of disrupting

the endocrine system of aquatic organisms. One kind of

endocrine disrupting chemicals (EDCs) are estrogens

(either natural or synthetic), which bind to estrogen

receptors and are able to induce biological changes

affecting the animal development and reproduction.

The 17a-ethynylestradiol (EE2), an active component of

oral contraceptive pills, has been widely chosen to evaluate the

effect of estrogenic compounds on reproduction. This is due to

its presence in the environment as well as its confirmed effects

on the reproductive endocrine system via estrogen receptor-

mediated pathways (Metcalfe et al. 2001). The steroid’s

estrogenic potency (up to 2–5 times higher than the endoge-

nous 17b-estradiol) in combination with its environmental

persistence and the ability to bioconcentrate in fish tissue

(Nash et al. 2004) make EE2 a potential risk to fish and other

aquatic organisms. EE2 is widely distributed in surface waters

and sewage effluents with detectable concentrations ranging

from\1 to 831 ng/L (Desbrow et al. 1998; Wise et al. 2011).

Even at low concentrations, EE2 affects different aspects of

fish reproductive biology (Söffker and Tyler 2012).

Reproductive behavior has been demonstrated to be a

sensitive indicator of endocrine disruption (Clotfelter et al.
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2004) and additionally, it provides an important measure of

neuroendocrine function in fish (Gore 2008). Another

important target for EDCs is brain aromatase (cyp19a1b),

which catalyses the conversion of androgens into estro-

gens. It has been observed that changes in the expression of

this enzyme after chemical exposure lead to altered

reproductive behavior in male fish (Guyón et al. 2012).

Finally, the sperm quality, which plays a key role in the

fertilization process, could be a useful tool in the early

identification of potential stressors of a natural population,

particularly when they are not so harmful as to be detected

by acute toxicity tests (Kime and Nash 1999). The one-

sided livebearing fish, Jenynsia multidentata (Anablepidae,

Cyprinodontiformes) has emerged as an effective field and

laboratory model to identify the endocrine-disrupting

potential of xenoestrogen compounds. This is due to its

ability to adapt to a wide variety of environments (Hued

and Bistoni 2005), its sexual dimorphism and its repro-

ductive behavior which involves internal fertilization and

coercion (Bisazza et al. 2000).

The aim of the present study was to evaluate the effects

of EE2 on reproductive aspects of J. multidentata, through

the assessment of different biomarkers. This is the first

report that evaluates the effects of EE2 on cyp19a1 gene

expression, male sexual behavior, sperm count, motility

and viability and establishes potential connections between

changes in sexual behavior and aromatase expression.

Materials and Methods

17a-Ethynylestradiol (EE2) (99.1 % purity) was obtained

from Sigma-Aldrich. The EE2 stock solution (6.7 9

10-4 M) was prepared in acetone (Merck Chemist).

Eighty adult males of J. multidentata (mean standard

length 29.01 ± 2.33 mm and mean body weight

0.49 ± 0.13 g) were collected from an unpolluted site

(Yuspe River, Córdoba, Argentina) using a backpack

electrofisher, during a reproductive season (February

2011). Fish were acclimatized for 30 days at 21 ± 1�C

under a constant 12:12 h light:dark photoperiod and fed

twice a day with commercial fish pellets (TetraMin�).

Five adult males were exposed together in a glass aquar-

ium containing 5 L of water supplied with 0 (control group),

10, 75 and 150 ng/L EE2, during 28 days. Four replicates

were made for each treatment. Taking into account the half-

life of EE2 (33 ± 13 h) (Nagpal and Meays 2009), the test

solutions were renewed daily. The concentration of EE2 in

water solutions was verified by high performance liquid

chromatography coupled to mass spectrometry using a triple

quadrupole analyzer, with an electrospray ionization source

operated in positive mode (HPLC–ESI–MS/MS) after sam-

ple extraction (Yan et al. 2009; Vulliet et al. 2008). Recovery

percentages were evaluated from spiked aquarium water

samples with 50 ng/L EE2. The recovery percentage

obtained was 59 % affording a quantification limit of 5 ng/L.

Samples were collected before and after water replacement.

The reproductive behavior was evaluated in 50 % of

males for each concentration and control group. After 28

days of exposure, each male was transferred to a 3 L glass

aquarium and then paired with an unexposed female to

record sexual behavior. Ten minutes after female introduc-

tion, male sexual activity was recorded for 20 min using a

video recorder (Sony CCD TR818). Based on the normal

reproductive behavior described by Bisazza et al. (2000), the

following variables were estimated: Persecution time (PT),

number of persecutions (P), number of copulatory attempts

(CA) and number of copulations (C). Sustained copulations,

defined as the direct contact through the gonopodium with

female gonopore in a prolonged way for at least 5 s were also

registered. To evaluate the efficiency of male sexual

behavior, the following relations were calculated: CA/PT,

CA/P, C/PT, C/P and C/CA. In those individuals where no

sign of sexual behavior was observed, the female was

removed and replaced by another one, up to four times.

Sperm parameters were evaluated in all males: exposed

(E) and not exposed (NE) to stimulus female. For sperm

collection all males were anaesthetized in a water solution

of MS-222 (5 g/L) (Tricaine methanesulfonate; Sigma-

Aldrich). In order to obtain the sperm samples and to asses

sperm movement the method described in Roggio et al.

(2012) was employed. The sperm kinetic parameters cal-

culated were: (1) straight line velocity (VSL) (lm/s):

straight distance traveled by the spermatozoon from the

beginning to the end of its track over time; (2) curvilinear

velocity (VCL) (lm/s): length of the spermatozoon track

over measurement time and (3) linearity (LIN): the quo-

tient between VSL and VCL which indicates the grade of

straightness of a track (expressed in percentage), where

values near 100 % represent a linear movement and values

near 0 %, a more erratic path.

Fifteen minutes after sample collection, spermatozoa

viability was estimated for each male according to World

Health Organization (1999). One hundred cells were ran-

domly chosen in order to register the number of unstained

mobile and immobile cells and stained spermatozoa (died

cells). From this, the percentage of spermatozoa viability

was estimated for each male.

The sperm sample was tenfold diluted with distilled

water to immobilize the cells. An aliquot was place in an

‘‘improved Neubauer chamber’’ haemocytometer and

counting sperm by duplicate. The total amount of sper-

matozoa was expressed by microlitre of sample.

Fish were sacrificed by breaking the spinal cord and then

measured (standard length) and weighted in order to esti-

mate the Foulton condition factor (K) (Anderson and
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Newman 1996). Liver and gonads were excised and

weighted to calculate hepatosomatic index (HSI) and go-

nadosomatic index (GSI) respectively (Goede and Barton

1990).

For cyp19a1 mRNA quantification, brain and gonads

were snap-frozen in liquid nitrogen and stored in RNAlater

(QIAGEN) at -80�C until analysis. Non-specific reverse

transcription was performed from individual tissue total

RNA according to Ame et al. (2009). Quantitative PCR

was performed to amplify and measure the transcript

abundance of cyp19a1a in testis, cyp19a1b in brain and b-

actin in both as reference gen (Ame et al. 2009). Primers

sequences for cyp19a1 mRNA quantification were obtained

from Sigma-Aldrich (cyp19a1a forward: 50-CAAAGGG

CACAAATATCATCTTGA-30 reverse: 50-CGGGCTGGT

GGAAGAACTC-30; cyp19a1b forward: 50-GAAACATCA

TTAACAAAACTGAGAAACTG-30 reverse: 50-GAGAG

CTCCCCATGGTTCTG-30). Relative gene expression to J.

multidentata b-actin was analyzed by using the standard

curve method (Larionov et al. 2005).

Statistical analyses were carried out using Infostat

Software Package (InfoStat 2002). The variables were

analyzed through one-way analysis of variance (ANOVA)

followed by the DGC (Di Rienzo, Guzmán and Casanoves)

post-test. Correlations between sperm count and number of

copulations were tested using Pearson correlation tests.

Results and Discussion

The stability of EE2 in solution was in accordance with

previously reported half live (Nagpal and Meays 2009).

After 24 h of exposure EE2 residual levels were between

15 and 55 % for the higher concentrations tested (75 and

150 ng/L; Table 1). Residual levels at 10 ng/L EE2 were

below the limit of detection. Even when decay in EE2

concentration was measured, the nominal values are used

throughout the paper.

No males died in the control group during the experi-

mental time. In the 10, 75 and 150 ng/L EE2 treatment

groups, one, three and two males died, respectively. Fish

exposed to 75 and 150 ng/L EE2 showed a significant GSI

decrease respect to control group and those exposed

to 10 ng/L (Table 1). These results indicate a testis

reduction which is consistent with other authors who

obtained similar results after EE2 exposure (concentrations

ranging 5–300 ng/L EE2) (Martyniuk et al. 2006; Velasco-

Santamaria et al. 2010). On the other hand, no significant

differences in K as well as in HSI were observed among

treatments (Table 1). This is in concordance with the

results registered for Danio rerio exposed to 1, 10, and 100

ng/L EE2 for 14 days (Versonnen and Janssen 2004) and

for Zoarces viviparous exposed to 5 ng/L for 21 days

(Velasco-Santamaria et al. 2010). Nevertheless, the

absence of differences is in disagreement with other pub-

lished studies. Zha et al. (2007) have registered increase in

HSI values, while others authors have described a signifi-

cant decrease (Saaristo et al. 2010).

Estrogen exposure affected several reproductive

behavioral parameters. All the control males were sexually

active in the presence of the female, whereas the proportion

of males which exhibit sexual behavior decreased after EE2

exposure: 60 % at 10 ng/L, 70 % at 75 ng/L and 50 % at

150 ng/L. Moreover, 90 % of control males began female

approaches immediately after the female was introduced

into the glass aquarium. This situation was not observed in

fish exposed to EE2, where it was necessary a female

replacement in 33 % of the cases at the lowest concentra-

tion and 60 % at 75 and 150 ng/L EE2. On the other hand,

it is noteworthy that the proportion of males which showed

sustained copulations was 60 % for the control group,

20 % at 10 ng/L EE2 and none for the higher concentra-

tions of EE2. Most of the reproductive variables analyzed

decreased significantly in males exposed to EE2 (Table 1).

PT, CA and C values were significantly lower at all the

concentrations tested. It is noticeable that the highest

reduction was registered at 75 ng/L EE2. The relations

among the four variables showed a significant decrease in

C/PT, CA/P and C/P at all concentrations. At 75 and

150 ng/L EE2 the copulation attempt effectiveness (C/CA)

decreased more than 50 % respect to the males exposed to

10 ng/L and control group.

Since aromatase expression was not affected by previ-

ous reproductive behavior (F = 0.53; p = 0.5), all males

were assessed all together. No significant effect of EE2 on

the transcription abundance of cyp19a1b gene was regis-

tered at the lowest concentration tested (10 ng/L EE2).

However, exposure to 75 ng/L EE2 caused a 3.75-fold

significant increase of brain cyp19a1b gene expression,

compared to the control group. This difference was not so

noticeable at 150 ng/L EE2, where a 1.92-fold significant

increase of brain cyp19a1b gene expression was observed

(Fig. 1A). Conversely, no effect on gonadal cyp19a1a gene

expression was registered after EE2 exposure (Fig. 1B). An

upregulation of cyp19a1b expression and/or brain aroma-

tase activity by estrogenic compounds has been demon-

strated in other fish species (Lyssimachou et al. 2006).

However, these compounds have failed to modulate the

expression of the ovarian aromatase (cyp19a1a). This

could be explained by the lack of the consensus estrogen

response element (ERE) in the promoter region of the

gonadal variant as it has been already observed in some

teleost species (Tchoudakova et al. 2001). In our study we

registered a clear cyp19a1b increase at 75 ng/L EE2, and a

decrease at the highest concentration tested (150 ng/L),

although it remained above control values. According to
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other authors, this may be due to alternative regulatory

pathways of brain aromatase that are probably triggered by

levels of estrogens above a certain threshold after which no

longer effects are observed (Melo and Ramsdell 2001).

Therefore at certain levels EE2 could elicit responses that

do not behave in a dose–response manner and the effects at

low doses do not predict the ones at high doses (Vanden-

berg et al. 2012).

While a detailed description of the role of aromatization

process on the regulation of fish sexual behavior is still not

completely understood, it has been observed that altera-

tions in brain aromatase expression or activity during

exposure to EDCs results in impaired sexual behavior in

male fish (Guyón et al. 2012). Our results showed

impairment in male reproductive behavior after EE2

exposure (Table 1). It is noticeable that at the higher

concentrations (75 and 150 ng/L EE2) it was necessary a

60 % of female replacement to cause a male stimulation.

Moreover, sustained copulations were not registered at

these concentrations. The most deleterious effect of EE2 on

Table 1 Mean values and standard deviation of biomarkers measured in J. multidentata males exposed to different concentrations of 17a-

ethynilestradiol during 28 days

Control 10 ng/L 75 ng/L 150 ng/L

Somatic indexes

K 1.95 ± 0.14 1.98 ± 0.03 1.99 ± 0.03 1.89 ± 0.04

HSI 2.47 ± 0.64 2.59 ± 0.20 2.39 ± 0.13 2.53 ± 0.25

GSI 2.74 ± 0.76a 2.55 ± 0.17a 1.90 ± 0.12b 1.18 ± 0.17c

Behavioral parameters

PT 72.40 ± 6.80a 36.80 ± 10.89b 20.80 ± 9.04b 42.2 ± 11.34b

P 23.83 ± 1.96 18.60 ± 5.53 10.80 ± 4.22 17.60 ± 3.97

CA 45.60 ± 8.78a 18.00 ± 16.35b 5.40 ± 0.81c 18.20 ± 6.76b

C 17.60 ± 5.0a 3.25 ± 1.31b 0.80 ± 0.37b 2.80 ± 1.59b

P/PT 0.34 ± 0.04 0.55 ± 0.07 0.49 ± 0.01 0.45 ± 0.04

CA/PT 0.62 ± 0.09 0.42 ± 0.07 0.34 ± 0.09 0.37 ± 0.07

C/PT 0.24 ± 0.05a 0.14 ± 0.05b 0.07 ± 0.02b 0.05 ± 0.02b

CA/P 1.98 ± 0.51a 0.85 ± 0.22b 0.58 ± 0.14b 0.87 ± 0.20b

C/P 0.80 ± 0.30a 0.32 ± 0.16b 0.11 ± 0.04b 0.13 ± 0.06b

C/CA 0.37 ± 0.04a 0.33 ± 0.19a 0.15 ± 0.06b 0.13 ± 0.05b

Sperm parameters

Motility

VSL (lm/s) 100.81 ± 4.32 105.42 ± 3.57 102.54 ± 3.87 109.37 ± 2.88

VCL (lm/s) 102.97 ± 4.54 108.50 ± 3.57 106.94 ± 4.44 106.11 ± 7.79

LIN (%) 99.95 ± 0.05 99.66 ± 0.21 98.89 ± 0.54 99.49 ± 0.35

Viability (%)

MLS 82.09 ± 2.66a 75.35 ± 4.34a 76.16 ± 4.55a 65.34 ± 3.77b

ILS 12.11 ± 2.61a 18.85 ± 3.06a 17.31 ± 3.20a 24.09 ± 3.99b

DS 5.84 ± 0.74a 6.15 ± 1.23a 6.53 ± 2.49a 10.57 ± 1.56b

Count (cell/lL)

CountNE 2,387 ± 564 2,199 ± 744 2,221 ± 78 1,983 ± 629

CountE 893 ± 101 1,290 ± 187 1,803 ± 782 1,704 ± 595

EE2 concentration (ng/L)

Before renewal \LOD \LOD 11 ± 4 83 ± 10

After renewal \LOD 5 ± 6 64 ± 8 127 ± 15

The values are expressed as means ± SDs.

Different letters indicate significant differences among treatments (p \ 0.05)

K condition factor, HIS hepatosomatic index, GSI gonadosomatic index, PT persecution time (s), P number of persecutions, CA number of

copulatory attempts, C number of copulation and different relations calculated among these variables, VSL straight line velocity, VCL curvilinear

velocity, LIN Linearity, MLS motile live spermatozoa, ILS immotile live spermatozoa, DS dead spermatozoa (n = 20), CountNE sperm count of

males were not exposed to female (n = 10), CountE sperm count of males were exposed to female (n = 10)
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behavior was observed at 75 ng/L, in coincidence with the

peak of brain aromatase expression. Several studies have

documented the adverse effects of exogenous chemicals

with estrogenic activity on fish reproductive behavior,

showing a generalized declination in male reproductive

performance and a behavioral demasculinization (Marti-

novic et al. 2007). Melo and Ramsdell (2001) reported a

sexual dimorphism in the localization of brain aromatase

activity in Oryzias latipes, in accordance with the sug-

gested role of aromatase in the regulation of male or female

sex-specific behaviors. They also demonstrated that after

E2 exposure, male brain phenotype suffered a feminization

which included elevation in total levels of aromatase

activity and increased activity in brain areas in which

females usually show higher levels. Following the proposal

of those authors, our results in J. multidentata showed that

EE2 treatment strongly induced expression of the cyp19a1b

gene and those higher aromatase levels could probably

cause male brain feminization of aromatase distribution,

which is reflected in the registered reduction in male sexual

behavior. The impairment of sexual behavior that we reg-

istered in J. multidentata after the exposure to environ-

mentally relevant EE2 concentrations pose a risk to the

successful reproduction of this species, since J. multiden-

tata presents a coercive behavior and therefore males take

an active role in reproduction.

Spermatozoa motility and viability were not affected by

previous reproductive behavior; therefore, males exposed

and not exposed to females were assessed together for

statistical analyses. No significant differences in VSL, VCL

and linearity were registered between treatments and

between treatments and control group. These findings

support the results from a previous study conducted by

Guyón et al. (2012) where males of J. multidentata

exposed 28 days to natural hormone E2 (50–250 ng/L) did

not showed changes in sperm velocity.

Spermatozoa viability was negative affected by EE2

exposure. At the highest concentration tested (150 ng/L) it

was registered a significant decrease in the percentage of

motile live spermatozoa (MLS) and an increase in immotile

live (ILS) and dead (DS) spermatozoa, respect to other

concentrations and control group (Table 1). This reduction

implies that a lower percentage of spermatozoa could be

displacing to the oocyte and therefore it reduces the fer-

tilization success. According to these results the sperm

viability could be considered a key parameter in both

ecological and toxicological environmental evaluation and

a ‘‘quick response tool’’ in the presence of potentially

hazardous events that may adversely affect an aquatic

ecosystem (Fabbrocini et al. 2010).

The analysis of variance revealed an interaction between

sperm count and the previous sexual activity. Control males

who exhibited sexual behavior had a lower sperm count than

those unexposed to females (Table 1). This result is corre-

lated with the highest percentage of copulations recorded in

this group (r2 = -0.75; p = 0.003). This negative correla-

tion was not registered at any EE2 concentration evaluated

due to the lower percentage of copulations registered in these

individuals (including sustained copulas). Considering these

results, in order to establish the specific effect of EE2 on

sperm count we only considered those individuals who were

not exposed to a female. The analysis of variance showed

that sperm count of individuals unexposed to a female was

not affected by EE2 exposure.

In summary, the remarkable changes observed in

reproductive behavior at the lower EE2 concentration

suggest that male sexual activity is the most sensitive and

potentially useful biomarkers for exposure to environ-

mentally relevant estrogenic compounds. Among other

parameters, cyp19a1b gene expression, GSI and sperm

viability seemed to be good biomarkers of EE2 exposure.

Our results also suggest that J. multidentata could be

considered as a useful model for examining the effects of

estrogenic compounds. The present work highlights the

importance of using a combination of several biomarkers

when studying effects of estrogenic compounds, and

especially when extrapolating effects of EDC on wild fish

populations.

Fig. 1 Cyp19a1 gene

expression relative to b-actin in

J. multidentata males exposed

to different concentrations of

17a-ethynilestradiol by

quantitative real-time PCR

method. A Cyp19a1b

expression in brain. B Cyp19a1a

expression in testis (n = 20).

Data are indicated as

mean ± SD. Different letters

indicate significant differences

among tested groups (p \ 0.05)
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Söffker M, Tyler CR (2012) Endocrine disrupting chemicals and

sexual behaviors in fish—a critical review on effects and

possible consequences. Crit Rev Toxicol 42(8):653–668

Tchoudakova A, Kishida M, Wood E, Callard GV (2001) Promoter

characteristics of two cyp19 genes differentially expressed in the

brain and ovary of teleost fish. J Steroid Biochem Mol Biol

78(5):427–439

Vandenberg LN, Colborno T, Hayes TB, Jacobs DR, Lee DH, Shioda

T, Soto AM, vom Saal FS, Welshons WV, Zoeller RT, Myers JP

(2012) Hormones and endocrine-disrupting chemicals low-dose

effects and nonmonotic dose responses. Endocr Rev 33:378–455

Velasco-Santamaria YM, Bjerregaard P, Korsgaard B (2010) Gonadal

alterations in male eelpout (Zoarces viviparus) exposed to

ethinylestradiol and trenbolone separately or in combination.

Mar Environ Res 69(Suppl):67–69

Versonnen BJ, Janssen CR (2004) Xenoestrogenic effects of

ethinylestradiol in zebrafish (Danio rerio). Environ Toxicol

19(3):198-206

Vulliet E, Wiest L, Baudot R, Grenier-Loustalot MF (2008) Multi-

residue analysis of steroids at sub-ng/L levels in surface and

ground-waters using liquid chromatography coupled to tandem

mass spectrometry. J Chromatogr A 1:84–91

Wise A, Brien K, Woodruff T (2011) Are oral contraceptives a

significant contributor to the estrogenicity of drinking water?

Environ Sci Technol 45:51–60

World Health Organization (1999) Laboratory manual for the

examination of human semen and sperm-cervical mucus inter-

action, 4th edn. Published on behalf of the World Health

Organization, Cambridge University Press, Cambridge

Yan W, Zhao L, Feng Q, Wei Y, Lin JM (2009) Simultaneous

determination of ten estrogens and their metabolites in waters by

improved two-step SPE followed by LC–MS. Chromatographia

69:621–628

Zha J, Wang Z, Wang N, Ingersoll C (2007) Histological alternation

and vitellogenin induction in adult rare minnow (Gobiocypris

rarus) after exposure to ethynylestradiol and nonylphenol.

Chemosphere 66(3):488–495

Bull Environ Contam Toxicol

123

Author's personal copy



997Rev. Biol. Trop. (Int. J. Trop. Biol. ISSN-0034-7744) Vol. 62 (3): 997-1006, September 2014

Spermatozoa characterization in the one-sided livebearing 
Jenynsia multidentata (Cyprinodontiformes: Anablepidae)

María A. Roggio1, María E. Teves2, Andrea C. Hued1, Laura C. Giojalas3 & María A. Bistoni1*

1.	 Cátedra de Diversidad Animal II, Facultad de Ciencias Exactas, Físicas y Naturales, Universidad Nacional de 
Córdoba - Instituto de Diversidad y Ecología Animal, CONICET, Av. Vélez Sarsfield 299, CP X5000JJC, Córdoba, 
Argentina; angelinaroggio@gmail.com, achued@efn.uncor.edu, mbistoni@efn.uncor.edu

2.	 Department of Obstetrics and Gynecology, Virginia Commonwealth University, Richmond, VA, 23298, USA; 
eugeteves@yahoo.com.ar

3.	 Centro de Biología Celular y Molecular, Edificio de Investigaciones Biológicas y Tecnológicas, Universidad Nacional 
de Córdoba, Av. Vélez Sarsfield 1611, X5016GCA, Córdoba, Argentina; lcgiojalas@com.uncor.edu

	 * Correspondence

Received 01-iii-2013.        Corrected 09-II-2014.       Accepted 03-iii-2014.

Abstract: Several sperm parameters have been employed as useful tools to evaluate fish fertility. Within tele-
osts, approximately 3% of fish species are known to be viviparous. The Order Cyprinodontiformes includes sev-
eral species with internal fertilization, and within this group most of the studies about sperm quality have been 
mainly focused on the Poeciliidae family. The livebearing fish Jenynsia multidentata (Anablepidae) inhabits an 
extensive area of the Neotropical region and it has been used as a useful fish laboratory model to evaluate the 
effects of xenobiotics through different biomarkers. The present work characterized the sperm of this species 
through a simple protocol of semen collection. Sperm population showed linearity greater than 89% and 70% of 
fish have a straight line and curvilinear velocity valued between 50 and 100µm/s. Although 85% of individuals 
showed a proportion of live sperm higher than 60%, the male population had a high degree of heterogene-
ity in its sperm count. Morphometry analyses showed a total sperm and head lengths of 46.66±2.06µm and 
3.46±0.41mm, respectively. A rather long midpiece region (9.12±0.65µm) was registered, which may indicate 
high energy-producing capabilities of the spermatozoa. This study established basic parameter values which 
could be useful for evaluating reproductive potential of J. multidentata populations. Rev. Biol. Trop. 62 (3): 
997-1006. Epub 2014 September 01.

Key words: sperm parameters, morphometry, sperm motility, sperm viability, viviparous fish, Jenynsia 
multidentata.

Spermatozoa structure in teleost species 
reveals a high diversity, mainly at the family 
level. The spermatozoa of internal and external 
fertilizers differ in their organization. External 
fertilizers have a simpler organization, show-
ing an ovoid or spherical nucleus, and a small 
midpiece containing only few mitochondria, 
whereas species with internal fertilization have 
an elongated nucleus and a relatively bigger 
midpiece (Lahnsteiner & Patzner, 2008; Jamie-
son, 1991, 2009).

Within teleosts, approximately 3% of fish 
species are known to be viviparous (Wourms, 

2005). Particularly, the order Cyprinodonti-
formes includes several species with inter-
nal fertilization (Parenti, 2005). Within this 
order, most of the studies about sperm char-
acteristics have focused on the family Poe-
ciliidae (Grier, 1973, 1975; Constantz, 1984; 
Meffe & Snelson, 1989; Meyer & Lydeard, 
1993; Evans, Pilastro, & Ramnarine, 2003), 
whereas within the Anablepidae family, the 
few existing studies have focused on sperm 
ultrastructure only (Dadone & Narbaitz, 1967; 
Greven & Schmahl, 2006). Thus, spermatozoa 
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morphometry and dynamic parameters within 
this family are still unknown. 

The one-sided livebearing fish, Jenynsia 
multidentata (Jenyns 1842) (Anablepidae) has 
a wide distribution in an extensive area of the 
Neotropical region (Ghedotti, 1998) inhabiting 
both polluted and non-polluted areas (Hued 
& Bistoni, 2005). It presents sexual dimor-
phism; males are smaller than females and 
have a modificated anal fin, called gonopodium 
(Galindo-Villegas & Sosa-Lima, 2002). Mating 
behavior is coercive; males approach females 
from behind and try to thrust their copula-
tory organ in the female genital pore (Bisazza, 
Manfredi, & Pilastro, 2000). It is important to 
note that this species has been used as a useful 
fish laboratory model to evaluate the effects 
of xenobiotics through different biomarkers 
(Cazenave et al., 2008; Amé, Galanti, Bocco, & 
Wunderlin, 2009; Hued, Oberhofer, & Bistoni, 
2012). On the other hand, this fish is considered 
a useful species in controlling mosquito popu-
lations since J. multidentata feeds on mosquito 
larvae (Ringuelet, Aramburu, & de Aramburu, 
1967; Marti, Azpelicueta, Tranchida, Pelizza, 
& Garcia, 2006).

Spermatozoa characterization offers a use-
ful tool to evaluate the fertility potential of 
male fish. It has been demonstrated that sperm 
quality could be determined by sperm count, 
motility, viability and morphology (Kime & 
Nash, 1999; Burness, Casselman, Schulte-
Hostedde, Moyes, & Montgomerie, 2004; 
Gage et al., 2004; Rurangwa, Kime, Ollevier, 
& Nash, 2004; Snook, 2005). The main goal of 
the present study was to characterize the sper-
matozoa of J. multidentata by dynamic param-
eters, sperm count, viability and morphometry, 
through a simple protocol of semen collection 
and to establish basic parameter values for the 
evaluation of the reproductive potential of J. 
multidentata populations.

Materials and methods

Semen collection: Forty-five adult 
males of J. multidentata (mean standard 
length: 28.83±3.41mm; mean body weight: 

0.479±0.131g) were captured by a backpack 
electrofisher from a site on Yuspe River, Cór-
doba, Argentina (31°14’1”8 S - 64°31’14” 
W), during a reproductive season (September 
to April) (Mai, Garcia, Vieira, & Mai, 2007; 
Bianco, Guyón, & Bistoni, 2011). Fish were 
transported to the laboratory in plastic water 
tanks (20L). Samplings were performed every 
two months. Males were acclimated during two 
weeks under controlled laboratory conditions 
(temperature at 21ºC; light/dark cycle of 12:12 
h) and were fed daily with commercial fish 
food (TetraMin®). At the end of the acclima-
tization period, each male was anaesthetized 
in a water solution of MS-222 (5g /L) (Tric-
aine methanesulfonate; Sigma Aldrich). The 
gonopodium was swung forward and intro-
duced in a capillary tube. In order to release 
sperm, gentle pressure was applied to the side 
of the abdomen using a cotton tip. The sperm 
was collected at the base of the gonopodium. 
The spermatozoa of this species are not pack-
aged as spermatozeugmata or spermatophores 
but they are released as clumps within mucilag-
inous material (Grier, Burns, & Flores, 1981). 
This action was repeated five times for each 
fish to ensure that all available sperm had been 
collected. Sperm samples were suspended in 
80µL of HAMF-10 culture medium, at pH 7.4 
(Invitrogen, Argentina) and sperm separation 
was achieved by mixing the suspension with 
a micropipette. All measurements were carried 
out at room temperature (21±2°C).

Sperm dynamic parameters: Immedi-
ately after semen extraction, 12µL aliquot 
of diluted sperm suspension was placed on 
a glass slide. The samples were recorded at 
100x magnification during four minutes, with 
a random change of the microscope field every 
ten seconds. Sperm analysis was carried out 
with a videomicroscopy system consisting of 
a phase microscope (Olympus® CX41) and a 
digital camera (ICAM 1500; Labomed). One 
hundred and fifty individual cells were tracked 
per sample. Each track was followed for one 
second divided in seven steps. Sperm dynamic 
parameters were analyzed with two softwares. 
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The ImageJ (NIH, USA) plugin MTrackJ 
(ver.191.1.0, Eric Meijering; www.images-
cience.org/meijering/software /mtrackj/) was 
used to obtain the X and Y coordinates of each 
track. On the other hand, each track was ana-
lyzed by the Spermtrack IV (Centre for Cell 
and Molecular Biology, University of Cordoba) 
to calculate the following kinetic parameters: 
(i) Straight line velocity (VSL) (µm/s): Straight 
distance traveled by the spermatozoon from the 
beginning to the end of its track over time, (ii) 
Curvilinear velocity (VCL) (µm/s): Length of 
the spermatozoon track over measurement time 
and (iii) Linearity (LIN): The quotient between 
VSL and VCL as an adimensional value that 
indicates the grade of straightness of a track 
(expressed in percentage), where values near 
100% represent a linear movement and values 
near 0%, a more erratic path.

Viability and sperm count: Fifteen min-
utes after sample collection, sperm viability 
was measured using the eosin-Y staining test 
(WHO, 2010). Eosin works by penetrating 
the head membrane of dead cells, which then 
have pink heads (live cells appear unstained). 
An amount of 10µL of the sample was mixed 
on a microscope slide with 1µL of Eosin-Y 
stain (0.5% wt/vol). Within 1-2 minutes after 
addition of the stain the sample was covered 
with a coverslip and examined under a light 
microscope at 1 000x magnification. One hun-
dred cells were randomly chosen in order to 
register the number of unstained mobile and 
immobile cells and stained spermatozoa (died 
cells). From this, the percentage of spermato-
zoa viability was estimated for each male. 

The volume of semen obtained from each 
individual, determined by observation of fluid 
height in the capillary, was approximately the 
same (about 2µL). A sperm sample dilution 
of 1:10 was prepared in distilled water and 
placed in an “improved Neubauer chamber” 
haemocytometer in order to register the sperm 
count, measured by duplicate samples. The 
total amount of spermatozoa was calculated by 
microlitre of the sample.

Sperm morphometry: 20µL of sperm 
sample were fixed with 2% formaldehyde and 
then stained with Coomassie-blue (220% wt/
vol). The microphotographs were taken at 1 
000x magnification using a light microscope 
(Olympus® CX31) and a digital camera (Moti-
cam 2300). The total sperm length (TSL), head 
length (HL) and midpiece length (MPL) were 
measured using the software Image J (version 
1.42q, NIH, USA). A mean value per individual 
was calculated for each parameter (20 sperma-
tozoa per male).

In order to corroborate the spermatozoa 
lengths, gonopodium of five males were fixed 
with 2% of glutaraldehyde and 4% formalde-
hyde in 0.1M cacodylate buffer for 2h, and 
then post-fixed with osmium tetroxide at 1% 
in the same buffer, dehydrated and embed-
ded in Araldite. Thin sections were cut with 
a diamond knife on a JEOL JUM-7 ultra-
microtome, mounted on nickel grids, con-
trasted with alcoholic uranyl acetate followed 
by lead citrate, and examined in a Zeiss LEO 
906E electron microscope. Microphotographs 
of ten spermatozoa per male were taken. To 
ensure a more accurate measurement, only 
spermatozoa with flagellum insertion site in the 
head were considered. 

Descriptive statistical measures were 
obtained through the software package InfoStat 
(2011). Values are presented as means±standard 
deviation (SD).

Results

Forty-five males presented mean values 
of VSL and VCL of 81.67µm/s (SD=3.53) 
and 85.73mm/s (SD=3.55), respectively (Fig. 
1A, Fig. B). A linear pattern of movement 
greater than 89% were observed in all sperm 
samples, showing a linearity between 94 and 
98% in 75% of samples. A proportion of live 
spermatozoa higher than 60% was registered 
in 85% of the individuals (Fig. 1C). The 
mean percentage of live mobile and immobile 
spermatozoa were 68.28% (SD=8.32%) and 
9.46% (SD=4.56%), respectively. On the other 
hand, the spermatozoa count showed a high 
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variability between males, being the average 
value of the 5 524cells/µL sample (SD=728) 
(Fig. 1D). 

The morphometry analyses showed a total 
sperm length of 46.66µm (SD=2.06), a head 
length of 3.46µm (SD=0.41) and a midpiece 
region of 9.12µm (SD=0.65) (Table 1; Fig. 2A, 
Fig. 2C). The relative frequency of morpho-
metrical values are shown in figure 3. The 65% 
of the individuals showed TSL values between 
46 and 49µm (Fig. 3A). A midpiece region 

Table 1
Morphometric parameters of 

Jenynsia multidentata spermatozoa

Spermatozoa 
Region (mm) Mean+S.D Min Max

Total length 46.65+2.06 42.20 50.00
Head length 3.46+0.41 2.32 4.59
Midpiece length 9.12+0.65 8.33 10.7

Data are expressed in µm and derived from 20 spermatozoa 
per individual (n=45). (Mean+S.D, Min, minimum value; 
Max, maximum value)

Fig. 1. (A) Relative frequency distribution of straight line velocity (µm/s); (B) Relative frequency distribution of curvilinear 
velocity (mm/s); (C) Percentage of live spermatozoa; (D) Spermatozoa count (cells/µL sample).
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Fig. 2. Spermatozoa of Jenynsia multidentata (A) 
Micrograph of spermatozoa showing its head, midpiece 
and principal piece. The spermatozoa were stained with 
Coomassie-blue and examined in a light microscope 
(B) Transmission electron micrograph of head; (C) 
Transmission electron micrograph of midpiece region. H, 
head; MP, midpiece; PP, principal piece.

length values between 9 and 10µm were regis-
tered in 50% of males (Fig. 3C).

Discussion

The present work characterized the sper-
matozoa of J. multidentata through a simple 
protocol of semen collection. The procedure 
proposed in this work is not invasive, caus-
ing no further stress to the individual beyond 
that of the temporary immobilization and 
avoid the contamination of the ejaculate 
with faecal material.

Males of J. multidentata present tubular 
gonopodium, an enclosed tube that enables 
sperm transfer during copulation (Turner, 1950; 
Grier et al., 1981; Malabarba, Reis, Vari, Luce-
na, & Lucena, 1998). Therefore, spermatozoa 
are not packaged as spermatozeugmata or 
spermatophores as occurs in Poeciliidae, but 
they are released as clumps within mucilagi-
nous material (Grier et al., 1981). Although 
the sperm ultrastructure has been described 
by Dadone & Narbaitz (1967), these authors 
did report neither morphometrical values nor 
dynamic parameters. 

It is known that the spermatozoa of insemi-
nating fish present some differences when 
compared with externally fertilizing species, 
which appear to be correlated with the mode 
of insemination (Jamieson, 1991, 2009; Burns 
& Weitzman, 2005). Species with internal 
fertilization have a more complex sperm orga-
nization, an elongated sperm nucleus and a 
relatively larger midpiece region compared to 
externally fertilizing fishes (Jamieson, 1991; 
Mattei, 1991; Lahnsteiner & Patzner, 2008). 

Spermatozoa of J. multidentata share a 
similar morphology with the general model 
described for inseminating fish. We regis-
tered a total length of spermatozoa of around 
46.66µm. Comparing with other viviparous 
species within the same order, the total length 
is longer than in Anableps anableps Linnae-
us, 1758 (40μm) (Greven & Schmahl, 2006) 
but shorter than in Poecilia reticulata Peters, 
1859 (54.56μm) (Skinner & Watt, 2007) and 
Xiphophorus nigrensis Rosen, 1960 (57.7μm) 
(Smith & Ryan, 2010). Similar length (around 
50µm) has been registered in viviparous fish of 
another order such as Cymatoguster aggregata 
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(Perciformes, Embiotocidae) (Gardiner, 1978). 
On the contrary, in external fertilization fish, 
it has been registered a high heterogeneity in 
this parameter, having a shorter length in this 
kind of fish (Jamieson, 1991, 2009; Burns & 
Weitzman, 2005; Lahnsteiner & Patzner, 2008).

The head length of J. multidentata sperma-
tozoa presents a similar value (around 3.5μm) 
to the above-mentioned viviparous species, 
except for X. nigrensis which has a shorter 
head length (2.70µm approximately). Also, this 
parameter is longer than most of the external 
fertilization fishes which present a head length 
lesser than 2µm (Hadi-Alavi et al., 2009; 
Lahnsteiner & Patzner, 2008). An elongated 
head, such as the recorded in J. multidentata, is 
a common feature shared by most fishes with 
internal fertilization. This characteristic gives 
the sperm certain advantages to move into the 
female reproductive tract, such as the increase 
of the side-to-side alignment which enables the 
clumping of the cells allowing spermatozoa to 
flow together, and the increase of the direc-
tionality of cell movement (Ginzburg, 1968; 
Gardiner, 1978).

The midpiece of J. multidentata (9.12μm) 
is similar to that registered in X. nigrensis 
(8.94μm approximately) (Smith & Ryan, 2010) 
but is longer than the values recorded for P. 
reticulata, and A. anableps (4.79 and 3.9μm, 
respectively) (Greven & Schmahl, 2006; Skin-
ner & Watt, 2007). However, the differences 
are noticeable when comparing with C. aggre-
gate (approximately 2µm) (Gardiner, 1978) 
and external fertilization fishes, where the mid-
piece is less than 2µm (Lahnsteiner & Patzner, 
2008; Hadi-Alavi et al., 2009). In viviparous 
fish, it has been proposed that an enlarged 
midpiece increases the capacity of the sperm’s 
energy-generating mechanism and might help 
to prolong the life-span of the spermatozoa 
during storage in the ovary, as well as it may 
provide energy for sperm dispersal throughout 
the ovary (Fawcett, 1970; Pecio & Rafinsrisky, 
1994; Yao, Emerson, & Crim, 1995). 

Sperm fertility has been related to sperm 
motility in several fish species. Sperm motil-
ity, evaluated as the sperm velocity and the 

Fig. 3. (A) Relative frequency distribution of Total length 
spermatozoa (µm); (B) Relative frequency distribution of 
head length spermatozoa (µm); (C) Relative frequency 
distribution of midpiece length spermatozoa. Values were 
obtained from 20 spermatozoa per male (n=45).

0.40

0.32

0.24

0.16

0.08

0

0.40

0.30

0.20

0.10

0

41 43 44 46 47 49 50

3.0 3.5 4.0 4.5

Re
la

tiv
e 

fr
eq

ue
nc

y
Re

la
tiv

e 
fr

eq
ue

nc
y

A

B

Total lenght spermatozoa (µm)

Head lenght (µm)

0.40

0.30

0.20

0.10

0
8.6 9.2 9.8 10.4 11

Re
la

tiv
e 

fr
eq

ue
nc

y

C

Midpiece lenght (µm)



1003Rev. Biol. Trop. (Int. J. Trop. Biol. ISSN-0034-7744) Vol. 62 (3): 997-1006, September 2014

percentage of motile spermatozoa, is an inte-
grative quality parameter which combines 
the quality of several cellular compartments 
responsible for motility activation and progres-
sive sustained movement. This parameter is 
extensively used to compare different experi-
mental conditions such as collecting proce-
dures, sperm dilution medium, sperm storage 
condition and assessment of the effect of xeno-
biotic on sperm quality (Bobe & Labbé, 2010; 
Kime & Nash, 1999). Although it is known that 
anesthesia impacts on sperm motility (Wagner, 
Arndt, & Hilton, 2002; Dietrich et al., 2005), in 
the present study, fishes were previously anes-
thetized to allow the survival of individuals in 
order to obtain sperm samples and to continue 
other studies. 

The high sperm linearity observed in J. 
multidentata is similar to other fish species 
with either external or internal fertilization 
(Lahnsteiner & Patzner, 2008). These authors 
proposed that the shape of head/midpiece com-
plex has no effect on the swimming pattern 
of spermatozoa, since comparing the motility 
pattern of many species with a wide diversity 
of sperm forms, spermatozoa are predominant 
linearly motile. It is known that the swimming 
pattern is mainly modulated by the symme-
try of the wave of flagellar beating (Cosson, 
Dreanno, Billard, Suquet, & Cibert, 1999), 
and the flagellum is very constant in this 
construction (in general it is ten times longer 
than the head-midpiece complex) (Lahnsteiner 
& Patzner, 2008). The high motility percent-
age exhibited by J. multidentata could be an 
adaptation to sperm competition pressures. 
Therefore, in internally fertilizing species with 
female sperm storage, sperm motility would 
be important in determining paternity because 
more motile sperm can remain longer in the 
female tract (Snook, 2005; Evans, Pilastro, & 
Schlupp, 2011).

The sperm count recorded in J. multiden-
tata presented a great variation among indi-
viduals. Our results were in agreement with 
the high heterogeneity reported by Rurangwa 
et al. (2004) in external fertilization fishes such 
as Oncorhynchus mykiss, Cyprinus carpio and 

Acipenser fluvescens. These authors pointed 
out that sperm concentration is not a sensi-
tive or specific measure of sperm fertilizing 
capacity, as the concentration can vary greatly 
within a fish species and across the reproduc-
tive season. Copulation in poeciliids is rapid 
(<1s) and does not involve male mounting or 
clasping that may increase male control over 
sperm transfer (Birkhead & Møller, 1998). 
In this regard, J. multidentata also presents 
the same behavior. These results suggest that 
female behavior is often effective in limiting 
the size of the ejaculate transferred by finish-
ing the copulation early. Therefore, it has been 
proposed that traits that increase sperm quality, 
such as viability and motility (e.g. spermatozoa 
velocities), as well as ejaculate size or the num-
ber of sperm produced might evolve in species 
in which males have little control over the 
amount of sperm inseminated (Pilastro, Gas-
parini, Boschetto, & Evans, 2008; Gasparini, 
Simmons, Beveridge, & Evans, 2010; Smith & 
Ryan, 2010; Evans et al., 2011).

Several of the parameters discussed above 
have been used as useful tools to evaluate fish 
fertility (Billard & Cosson, 1992; Kime & 
Nash, 1999; Rurangwa et al., 2004). The evalu-
ation of seminal quality constitutes a critical 
step in species management and conservation. 
The results of our work have established the 
basic parameter values to be in use in the evalu-
ation of the reproductive potential of J. multi-
dentata. Since this species is widely distributed 
in both polluted and non-polluted sites and has 
been used as a bioindicator in water quality 
assessment, the most of the sperm parameters 
characterized in the present work could be 
used as a sensitive set of indirect biomarkers 
that could provide early warning signal of 
reproductive alterations in polluted freshwater 
systems of an extensive area of the Neotropical 
region where this species occurs.
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RESUMEN

Caracterización de parámetros espermáticos del 
pez vivíparo Jenynsia multidentata (Cyprinodontifor-
mes: Anablepidae). Diversos parámetros espermáticos 
han sido utilizados para evaluar la fertilidad de peces. 
Dentro de los peces teleósteos, aproximadamente el 3% de 
las especies son vivíparas. El orden Cyprinodontiformes 
incluye varias especies con fecundación interna. Dentro de 
este orden la mayor parte de los estudios sobre la calidad 
del esperma se han centrado principalmente en la familia 
Poeciliidae. El pez vivíparo Jenynsia multidentata (Ana-
blepidae) habita una extensa área de la región Neotropical 
y ha sido utilizado como un exitoso modelo de laboratorio. 
El objetivo del presente trabajo fue caracterizar los esper-
matozoides de esta especie a través de un simple protocolo 
de recolección de esperma. La población de espermato-
zoides mostró una linealidad superior al 89% y el 70% de 
los peces tienen una velocidad lineal y curvilineal entre 50 
y 100µm/s. Aunque el 85% de los individuos mostró una 
proporción de espermatozoides vivos de más del 60%, se 
observó una alta heterogeneidad en el recuento espermá-
tico. Los análisis morfométricos mostraron una longitud 
total de espermatozoides de 46.66±2.06µm y una longitud 
de la cabeza de 3.46±0.41µm. Los espermatozoides pre-
sentan una pieza media larga (9.12±0.65µm) lo que puede 
indicar una alta capacidad de producción de energía. El 
presente estudio establece valores básicos de parámetros 
que pueden ser útiles para evaluar el potencial reproductivo 
de las poblaciones de J. multidentata.

Palabras clave: parámetros espermáticos, morfome-
tría, motilidad espermática, peces vivíparos, Jenynsia 
multidentata.
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