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Saber

Los que saben sélo saben
lo que se puede aprender,
minimas cosas que caben
en la poquedad del ser.
Pero ese todo saber
gue al ser humano trasciende
y luz remota se enciende
en el misterio infinito,
¢en qué libros esta escrito?
¢ quién lo ensefia y quién lo aprende?

Amador Galvan.



Agradecimientos

AGRADECIMIENTOS

Quisiera dar las gracias a todas las personas que con su ayuda, tanto
en el dmbito personal como profesional, han colaborado en la realizacion de
estatesis doctoral.

En primer lugar a mis directores de tesis, a la Dra. Ana Maria
Cameén Fernandez, por aceptarme y recibirme con los brazos abiertos para
formar parte de su grupo de investigacion. Por su capacidad inagotable de
trabajo que nos ha hecho ir slempre hacia delante. Por su animo, su
comprension y como no, por haber sabido transmitir sus conocimientos y
experiencia regaldndome en cada momento e consegjo mas adecuado. A la
Dra. Angeles Jos Gallego, por su teson y generosidad, su apoyo continuo y
ayuda incondicional durante todo el trabajo realizado. Quiero agradecerle
ademés su amistad y confianza. A la Dra. Isabel M2 Moreno Navarro,
gracias por su asesoramiento continto, por su ayuda y esfuerzo que han
hecho posible |a escritura de esta memoria y sobre todo muchas gracias por
tener siempre una sonrisay un ratito para dedicarme. Y por supuesto, no me
podia olvidar de la Dra. Pichardo, mi amiga'y compafiera Silvia, tu fuiste la
primera persona gue pensaste en mi para desempefiar este trabajo y gracias a
ti hoy presento esta tesis. Muchas gracias a las cuatro por € apoyo tanto

profesional como personal.

Quisiera también dar las gracias, por la ayuda y apoyo que me han
brindado, a todos mis compafieros de la Facultad de Farmacia de la

Universidad de Sevilla, de formamuy especial:



Agradecimientos

A mis comparieras del Area de Toxicologia: Mercedes, Loyda,
Isa Clara y Maria por la ayuda que me habéis prestado y los
momentos de &nimo que me habéis dado.

A los compafieros del Area de Bromatologia, en especial a las
Dras Ana Maria Troncoso y Carmen Garcia Parrilla, y atodo su
equipo por su ayuda y generosidad.

A Fdlix, nuestro Técnico de Laboratorio, muchas gracias por
estar slempre dispuesto a ayudar en todo lo que se ha ido
necesitando, especialmente en el cuidado de los peces, y por su
sonrisay &nimos constantes.

Al Departamento de Fisiologia, especialmente a la Dra. Carmen
Vézquez y a Dr. Alfonso Mate por ofrecerme su asesoramiento
y su apoyo. Gracias también José Luis, M2 José y Ana por estar
dispuestos a ofrecerme vuestra ayuda de forma desinteresada en
todo momento.

A todos los compafieros del Area de Bioquimica por ofrecer
tanto sus conocimientos como los medios materiales que
hayamos podido necesitar paralarealizacion de estatesis.

A las Dras Maria Teresa Mordes y Maravilla Boccio, por
compartir conmigo sus conocimientos y por su amistad, a igua
gue todo e departamento de Andlisis Quimico.

A Mati, que desde los laboratorios ha prestado siempre su ayuda
en el cuidado y vigilancia de los peces.

A Carmen Pefia, Carmen Fernandez y Rosa Pimenta, gracias por
ayudarme desde la Secretaria del Departamento y por mostrar
interés sincero en resolver todos los problemas que me han ido

surgiendo.



Agradecimientos

e A todo el persona de la biblioteca, por su ayuda en la busqueda

bibliograficay por acogerme para escribir parte de esta memoria.

Queria agradecer de forma muy especial a toda mi familia, en
particular a mis padres y hermanos, por apoyarme siempre y confiar
sinceramente en mi; y sobretodo, por su carifio.

A Javi por su pacienciay comprension, y por apoyarme siempre de
forma incondicional, haciéndome ver e lado mas positivo de las cosas;

gracias por hacerme lavidamas feliz.

A todos mis amigos Rocio, Rociito, Macarena, M@ Carmen, Paqui,
Ana Mari, Antonio, Chiqui, Nacho, Javier y Luis, especiamente a Vivi, M@
Angeles y Rosa que, por sus circunstancias personales, han logrado
comprender mejor mis inquietudes y preocupaciones. Muchas gracias por
escucharme siempre que |o he necesitado.

A mi amiga Carmen Cuadri porque, aungue nos veamos pocas VECes,

siempre has estado ahi.

En definitiva, a todas las personas que directa o indirectamente me

han ayudado a que hoy tenga escrito el Informe de mi Tesis Doctoral.

A todos, muchas gracias.



Indice

INDICE

|- INTRODUCCION

1- CIANOBACTERIAS: MICROCISTINAS.....ccovvvvvnnn

1.1. FLORACIONES DE CIANOBACTERIAS EN EL MEDIO
AMBIENTE ..o e e
1.2. CLASIFICACION DE LAS CIANOTOXINAS .....cvveninnenes
1.3. ESTRUCTURA DE LASMICROCISTINAS.......coiiiiiiinas
1.4. PRODUCCION DE MICROCISTINAS. ....viveviinereenenanes
L5 EXPOSICION ....uuiuitiieneteeeteeeeneneeneneenenesreneneaneneenes
1.6. EFECTOS TOXICOS DE LASMICROCISTINAS..............
01.6.1. Efectos en humanos........cevvvvrinirinirninneinnennn.
01.6.2. Estudios en animalesS terrestres......ovvvvvinevvinenrnne.
0 1.6.3. Efectos en organisSmos aCUALiCOS .. vuvvvrnnnerrnneernnss
01.6.4 ESTUdIOS INVITFO 1uvveiusiininessinnersnnesnnessnessans
1.7. MECANISMOS FISIOPATOLOGICOS......cuevrenerrenennnnes
o 1.7.1. Inhibicién de fosfatasas de proteinas....................
o 1.7.2. Estimulacion del metabolismo del &cido araquidonico
0 1.7.3. APOPIOSIS .. uuteiunseinnsei s sinne s ranes
01.7.4 EStrés OXidatiVO ..vveinniiiniiiieiiie e
18. TRATAMIENTO .ot e n e aas
1.9. LEGISLACION SOBRE LASMICROCISTINAS ........cvvene.
1.10. METODOS DE DETECCION DE MICROCISTINAS..........

2- LATILAPIA (Oreochromissp.) .ovvvvvivvvieeniiiiinnnnnnss

3-VITAMINA E, GLUTATION Y OTRAS SUSTANCIAS

ANTIOXIDANTES. ...ttt i

[1- OBIETIVOS ...



Indice

I11- MATERIAL Y METODOS

3.1. EQUIPOSY MATERIALESDE USO GENERAL.....cccciiiiiiiiiiiiiannns 107
03.1.1. indice de aparatos Utilizados. . ... ...cuevuernerieneeeiieanenieneennas 107
03.1.2. indice de reactivos UtiliZadoS . ... .. .vueueinisnereeeiieneaeeneenns 108

3.2. MODELO EXPERIMENTAL ..uttiiiiiiies i s ssniane s ssannnees 110

3.3. RECOGIDA DE FLORACIONES DE CIANOBACTERIAS Y

DETERMINACION DE MICROCISTINAS. ....cuitiiieeieeeeeeneneeneneanenenns 111

3.4. METODO EXPERIMENTAL .. .vuiuitiiiierceeteeneneseeeneenenensensneanens 113

3.4.1. Pautas de tratamiento y grupos de experimentacion ............voeevuen. 114

03.4.1.1. Exposicion subcrénica durante 14 y 21 dias/ via ora

(triturado y no triturado)/ MC-LR .....ovviviiiiiiiii e 114
0 3.4.1.2. Exposicion i.p. aguda (dosis unica) de MC-LR y MC-RR/
Sacrificio @loS 7 diaS «..vvvviiiiiiiii 117

0 3.4.1.3. Exposicion aguda (dosis Unica)/ via oral (triturado)/ MC-

LR/ sacrificioalas24y 72 h0ras.....cvveeeiiieeiiiniiieiiinennnnens 119
0 3.4.1.4. Exposicion aguda (dosis Unica)/ via oral (triturado)/ MC-

LR / dos dosis de vitamina E (200 y 700 mg/kg dieta)/ sacrificio a

[8S 24 NOT@S. .. v et 121
0 3.4.1.5. Exposicion aguda (dosis Unica)/ via oral (triturado)/ MC-

LR / unadosis de vitamina E (700 mg/kg dieta)/ sacrificio alas 24,

A 7 110 - < T 124

3.4.2. Sacrificio de los animales, recogiday preparacion de las muestras ... 127
3.5. DETERMINACIONES BIOQUIMICAS .. .uvuitiieeieeeieeneeaneneaeenens 128
3.5.1. Determinacion de la concentracion de proteinastotales ................. 128
3.5.2. Estado de peroxidacion lipidica (LPO) ...vvvvvvvviiiiiiiiiiiiinaen, 129
3.5.3. Oxidacion de proteinas: cuantificacion de grupos carbonilos............ 132

3.5.4. Determinacion de las actividades de marcadores enziméaticos del
LSS oY) e = 1Yo T 133

035.4.1. Determinacién de la actividad Superdxido Dismutasa



Indice

0 3.5.4.2. Determinacién de laactividad Catalasa (CAT) vvvvvvvinnnnnn. 136
o 3.5.4.3. Determinacion de la actividad Glutation Peroxidasa (GPx)...137
o 3.5.4.4. Determinacion de la actividad Glutation Reductasa (GR). ... 139

3.5.5. Determinacion de antioxidantes no enziméticos: glutation
(KIT GSH/GSSG) vvvunieierieeeetiieeesieeseeieesesteeeeatseesaraeeseranns 140
3.5.6. Determinacion de MC-LR (KIT ELISA) vviiiviiiiiiiiieiiiiennineeas 142
3.6. ANALISISESTADISTICO .vuviiuitiieneeneeteeeneeneneaeeeneeneneaneneanes 146

V- RESULTADOSY DISCUSION
4.1. EXPOSICION SUBCRONICA DURANTE 14 Y 21 DIAY VIiA ORAL

(TRITURADO Y NO TRITURADO) MC-LR ... een s 148
04.1.1. Caracteristicas generaleSde |0S PeCES. ....vvvviiiiiiiiriinreinneans 148
04.1.2. MedidadelaLPO ...ccviiiiiiiiii i 150
0 4.1.3. Medida de laactividad de las enzimas antioxidantes: SOD, CAT,

1= QY < = S 152
04.1.4. Discusion de 1S resultados ....vvvvieiriiniiiiiie e 158

4.2. EXPOSICION |.P. AGUDA (DOSIS UNICA) DE MC-LR Y MC-RR/

SACRIFICIO A LOS 7 DIAS . euitiieteeeie e e e e e e s eneae e eaeenas 164
04.2.1. Caracteristicas generales de I0SPECES. ... vvvvvviviiinneeriniinnennnnns 164
04.22. MedidadelaLPO ....covviiiiiiiiiiii 166
0 4.2.3. Medida de la actividad de las enzimas antioxidantes. SOD, CAT,

GPX Y GR ittt et e 168
04.2.4. Discusion de 1oSresultados ....vvvvveiiiiiiiiiiiiereeaea 174

4.3. EXPOSICION AGUDA (DOSIS UNICA)/ VIA ORAL (TRITURADO)/

MC-LR/ SACRIFICIO A LAS24Y 72HORAS ...t enneee s 180
04.3.1. Caracteristicas generaleSde |0S PeCeS. ....vvvveiiriiieniiiinneinnenss 180
04.32. MedidadelaLPO ....ovviiiiiiiiiiii 182

o 4.3.3. Medida de la oxidacién de proteinas: determinacion de grupos

(0= 11 0.0 1 1 o 1= 184



Indice

0 4.3.4. Medida de la actividad de las enzimas antioxidantes: SOD, CAT,

GPX Y GR ottt e 186
0 4.3.5. Determinacion de MC-LR en las muestras: Test ELISA............ 192
04.3.6. DiscuSiON de [0S reSUItAtOS wvvurrerrnierrerriiarrerrniarrerennnreees 193

4.4. EXPOSICION AGUDA (DOSIS UNICA)/ VIA ORAL (TRITURADO)/
MC-LR/ DOS DOSIS DE VITAMINA E (200 y 700 mgkg dieta)/

SACRIFICIOA LASZ24HORAS. .. e e ra s 198
04.4.1. Caracteristicas generalesde l0S Peces .....c.vvvvvrieiriiineiinesnn. 198
0442 MedidadelaLPO.....coviiiiiiiiiii e 200
o 4.4.3. Medida de la oxidacién de proteinas: determinacion de grupos

(072 1 070 0] o1 202
0 4.4.4. Medida de la actividad de las enzimas antioxidantes: SOD, CAT,

(€] V| 203
04.4.5. Discusion delosresultados .....o.vvvvvriieiiiiiiiniiiinieineiaens 209

4.5. EXPOSICION AGUDA (DOSIS UNICA)/ VIiA ORAL (TRITURADO)/
MC-LR/ UNA DOSIS DE VITAMINA E (700 mg/kg dieta)/ SACRIFICIO A

LAS24,48Y 72HORAS ..ot s s nn e n s 213
04.5.1. Caracteristicas generalesde l0S Peces .....c.vvvvvriiirieiineiinenns 213
0452 MedidadelaLPO ...cviiiiiiiiiiiiiiiii 218
0 4.5.3. Medida de la oxidacion de proteinas. determinacion de grupos

CarDONIOS. 1t 220
0 4.5.4. Medida de la actividad de las enzimas antioxidantes: SOD, CAT,

] YA = BRI 221
04.5.5. Medidade glutation reducido (GSH) ....cvvvvvviiiiiiiiiiiiineeennn, 227
04.5.6. Discusion delosresultados ......vvvvvreiiiiiiiiinieinieineiaens 228

V-DISCUSION GENERAL ....ooovvviiiiiiieeeeeeeeeeeeeeiiins 233

VI- CONCLUSIONES ... 237



Indice

VII-BIBLIOGRAFIA ..o, 241

VIHT-ANEXO .o 273

» Jos A, Pichardo S, Prieto Al, Repetto G, Vazquez CM, Moreno IM,
Camean AM (2005). Toxic cyanobacterial cells containing microcystins induce
oxidative stress in exposed tilapia fish (Oreochromis sp.) under laboratory
conditions. Aquatic Toxicology 72, 261-271.

» Prieto Al, Jos A, Pichardo S, Moreno IM, Camedn AM (2006). Differentia
oxidative stress responses to microcystins LR and RR in intraperitoneally
exposed tilapiafish (Oreochromis sp.). Aquatic Toxicology 77, 314-321.

» Prieto Al, Pichardo S, Jos A, Moreno IM, Camedn AM (2007). Time-
dependent oxidative stress responses after acute exposure to toxic
cyanobacterial cells containing microcystins in tilapia fish (Oreochromis
niloticus) under laboratory conditions. Aquatic Toxicology 84, 337-345.

» Prieto Al, Jos A, Pichardo S, Moreno IM, Camean AM (2007). Protective
role of vitamine E on the microcystin induced oxidative stress in tilapia fish
(Oreochromis niloticus). Enviromental Toxicology and Chemistry (aceptado
octubre 2007).



I ndice de figuras

INDICE DE FIGURAS

Figura FI-1: Mapa del mundo donde aparecen los lugares en los que se han

detectado floraciones de cianobacterias que contienen Microcistinas... 2

Figura FI-2: Tipico paisgje de aguas eutrdficas pobladas de cianobacterias. Rio

Alcarrache a su paso por la locadidad de Villanueva del Fresno

{21z 0 72 074 P 5
Figura FI-3: Estructura quimica de las hepatotoXinas. ........vvevveinneinneiinnrnnss 10
Figura Fl-4 Estructura peptidicade |asMC ......c.ooeiiiiiiiiiiiiini e 11
Figura FI-5: Estructuraquimicageneral delasMC.......oovviviiiiiiiiiiniinnnnnss 12

Figura FI-6: Resumen de los factores a nivel genético, celular y poblacional que

afectan ala produccion de MC (Zurawell y col., 2005) ................ 17
Figura FI-7: Modelo biosintético propuesto paraMC-LR (Zurawell y col., 2005) ... 18

Figura FI-8: Esguema de los mecani smos fisiopatdl 6gicos de accidn toxica de MC

en peces (Mabrouck y Kestemont, 2005) .....vvvvreeeriiineeesinnness 47
Figura FI-9: Mecanismos de accion delas MicroCistingS. ...vvvvvvieeeervninnnennnns 55
Figura FI-10: Inhibicion de las fosfatasas de proteinas debido aMC................ 56
Figura FI-11: Principales sistemas enzimaticos antioxidantes celulares............. 70
FiguraFl-12: Tilapia (OreoChromiS SP.) . uuesruseiruuesrineerinnerminsisnssssineeias 83
Figura FI-13; Cultivo detilapias (Orechromis sp.) entanqueS........cvvvveervnnenns 89
Figura Fl-14: EstructuragquimicadelavitaminaE..........cccvvviiiiiviiiiinnennnnns 91
Figura FI-15: Glutation reducido y glutatién oxidado .......evvviiinvnniiiiinnnnnnnns 95
Figura FI-16: Estructuraquimicadelasilimaring.........coeeevviiiienesieinnnennnnns 97
Figura FI-17: Estructuraquimicade lamelatoning .........ccvvevvievnieinnniinnnnnns 98

VIl



I ndice de figuras

Figura FI-18: Selenoproteinas en mamiferoS......ovvvvvieeivireeriieeiiieeiiinenennes 99
Figura FI-19: Estructuraquimicadelacisteing ......ouvvvviiiiiiiniiiniininninns, 102
Figura FI-20: EstructuraquimicadelavitaminaC..........coveviniiiiiiinninninnn. 103

Figura FM-1: Esguema de la exposicion oral subcronica de tilapias a 60 ug MC-
LR/pez/diadurante 14y 21 diaS......ovuvrieirneinniiineiineiiaernnenes 114

Figura FM-2: Esquema de la exposicion intraperitoneal aguda de tilapias a 500 pg
MC-LROMC-RR/PEZ +.uvviiireiiiieiiiteiiinessnsessnnesiansssnnneans 117

Figura FM-3: Esguema de la exposicion oral aguda de tilapias a 120 pg MC-
LR/pez/sacrificio alas 24 y 72 horastras laexposicion................ 119

Figura FM-4: Esguema de la exposicion oral aguda de tilapias a 120 pg MC-
LR/pez en dosis Unica con suplemento de dos dosis diferentes de
vitamina E (200 mg/kg dietao 700 mg/lkg dieta) ...ovvvvvneenninnnnnn. 121

Figura FM-5: Esguema de la exposicion oral aguda de tilapias a 120 pg MC-
LR/pez en dosis Unica con suplemento de 700 mg de vitamina E/kg

dieta durante periodos experimentales de 24, 48y 72 horas............ 124
Figura FM-6: Reactivosdel Kit de ELISA paraMC....c.vvvviiiiiieiiiiieennininness 143

Figura FR-1: Vaores de LPO (umol ATB/g tejido) en higado, rifibn y branquias
de peces controles y peces expuestos a floraciones de cianobacterias
(MC-LR, 60 ug/pez/ dia) para dos formas de administracién oral:
triturado Yy NOFtUrAdO ...vvee et e e naees 151

Figura FR-2: Vaores de la actividad SOD (U/mg proteina) en higado, rifién y
branquias de peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 60 upg/ pez/ dia) para dos formas de
administracién oral: trituraday no triturada ..........cceeviiiiinnenn. 154

Figura FR-3: Vaores de la actividad CAT (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 60 pg/ pez/ dia) para dos formas de
administracién oral: triturado y no triturado .......vvvvvvveviiiinnennns 155

VI



I ndice de figuras

Figura FR-4: Valores de la actividad GPx (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR 60 ug/ pez/ dia) para dos formas de
administracién oral: triturado y no triturado .......cevvvviiineenninnen. 156

Figura FR-5: Valores de la actividad GR en higado, rifién y branquias de peces
control y peces expuestos a floraciones de cianobacterias (MC-LR
60 pg/pez/ dia) para dos formas de administracion oral: triturado y
L1011 =" [0 157

Figura FR-6: Los valores de LPO (umol ATB/g tejido) en higado, rifion y
branquias de peces controles y peces expuestos de forma aguda a
500 ug/ KgMC-RL 6500 pg/ KGMC-RR ...ciiiviiiiiieiiiieicinennns 167

Figura FR-7: Vaores de actividad SOD (U/mg proteina) en higado, rifién y
branquias de peces controles y peces expuestos de forma aguda a
500 g/ KgMC-RL 6500 pg/ KGMC-RR ...civiviiiiiiiiiiieiciaeanas 170

Figura FR-8: Valores de la actividad de CAT (mU/mg proteina) en higado, rifién
y branquias de peces controles y peces expuestos de forma aguda a
500 ug/ KgMC-RL 6500 ugf KMC-RR ..o e 171

Figura FR-9: Valores de actividad de GPx (mU/mg proteina) en higado, rifién y
branquias de peces controles y peces expuestos de forma aguda a
500 ug/ KgMC-RL 6500 pg/ KGMC-RR ...eiiiviiiiiieiiineiiineanas 172

Figura FR-10: Vaores de actividad de GR (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces controles y peces expuestos de forma aguda a
500 ug/ KgMC-RL 6500 pg/ KGMC-RR ...eviiviiiiieiiineiiiaeans 173

Figura FR-11: Vaores de LPO (nmol ATB/g tgjido) en higado, rifién y branquias
de peces controles y peces expuestos a floraciones de cianobacterias
(MC-LR, 120 pg/pez) de forma aguda y sacrificados tras 24 y 72

horas delaexpoSiCiON. .....ceeiiie i e as 183

Figura FR-12: Vaores de la actividad SOD (U/mg proteina) en higado, rifion
(U/mg proteina) y branquias (mU/mg proteina) de peces control y

IX



I ndice de figuras

peces expuestos a floraciones de cianobacterias (MC-LR, 120
Ho/pez) de forma aguda, para dos periodos experimentales (24 'y 72

Figura FR-13: Valores de la actividad CAT (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 120 ug/pez) de forma aguda, para dos
periodos experimentales (24y 72 h0ras) c...vveeeviieeiiineiiinennnnenns 189

Figura FR-14: Valores de la actividad GPx (mU/mg proteina) en higado, rifién y
branquias de peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 120 ug/pez) de forma aguda, para dos
periodos experimentales (24y 72 h0ras) c..ovvveeviieeiiineiiinennnnenns 190

Figura FR-15: Vaores de la actividad GR (mU/mg proteina) en higado, rifién y
branquias de peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 120 ug/pez) de forma aguda, para dos
periodos experimentaes (24 Y 72 oras) ...couvevvvviieeesininneensennns 191

Figura FR-16: Vaores de LPO (nmol ATB/g tejido) en higado, rifidn y branquias
de peces controles y peces expuestos a floraciones de cianobacterias
(MC-LR, 120 pg/pez) por via ora de forma aguda, suplementados o
no, con diferentes dosis de vitamina E (vit E = 200mg/kg dietay vit
(0107001 1L o o 1= ) TP 201

Figura FR-17: Valores de la actividad SOD (U/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 120 ug/pez) por via ora de forma aguda,
suplementados 0 no, con diferentes dosis de vitamina E (vit E =
200mg/kg dietay vit E* = 700mg/kg dieta) .......coevvvinieiinnnnnnnn. 205

Figura FR-18: Vaores de la actividad CAT (mU/mg proteina) en higado, rifién y
branquias de peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 120 ug/pez) por via ora de forma aguda,
suplementados 0 no, con diferentes dosis de vitamina E (vit E =

200mg/kg dietay vit E* = 700mg/kg dieta) .......covvvviniviinnennnnn. 206
X



I ndice de figuras

Figura FR-19: Valores de la actividad GPx (mU/mg proteina) en higado, rifién y
branquias de peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 120 ug/pez) por via oral de forma aguda,
suplementados 0 no, con diferentes dosis de vitamina E (vit E =
200mg/kg dietay vit E* = 700mg/kg dieta) .......covvvvviiinniinennns 207

Figura FR-20: Vaores de la actividad GR (mU/mg proteina) en higado, rifién y
branquias de peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 120 ug/pez) por via ora de forma aguda,
suplementados 0 no, con diferentes dosis de vitamina E (vit E =
200mg/kg dietay vit E* = 700mg/kg dieta) ......ccvvvveviiineiinnennns 208

Figura FR-21: Vaores de LPO (nmol ATB/g tejido) en higado, rifidn y branquias
de peces controles y peces expuestos a floraciones de cianobacterias
(MC-LR, 120 pg/pez) de forma aguda, suplementados o no, con
vitamina E (700mg/kg dieta) para tres periodos experimentales (24,
A 7 40 - ) I PR 219

Figura FR-22: Valores de la actividad SOD (U/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 120 ug/pez) de forma aguda, suplementados
0 no, con vitamina E (700mg/kg dieta) para tres periodos
experimentales (24, 48Y 72 N0ras) ...uueeiiieeriineeiiieeniinesnnnenns 223

Figura FR-23: Valores de la actividad CAT en higado, rifibn y branguias de peces
control y peces expuestos a floraciones de cianobacterias (MC-LR,
120 ug/pez) de forma aguda, suplementados 0 no, con vitamina E

(700mg/kg dieta) para tres periodos experimentales (24, 48 y 72

Figura FR-24: Valores de la actividad GPx en higado, rifién y branquias de peces
control y peces expuestos a floraciones de cianobacterias (MC-LR,
120 ug/pez) de forma aguda, suplementados 0 no, con vitamina E

(700mg/kg dieta) para tres periodos experimentales (24, 48 y 72



I ndice de figuras

Figura FR-25: Valores de la actividad GR en higado, rifidn y branguias de peces
control y peces expuestos a floraciones de cianobacterias (MC-LR,
120 ug/pez) de forma aguda, suplementados 0 no, con vitamina E
(700mg/kg dieta) para tres periodos experimentales (24, 48 y 72

X1l



I ndice de tablas

INDICE DE TABLAS

Tabla TI-1: Diferentes toxinas de cianobacteria, principales productores, estructura

toxica, principaes efectos téxicos y forma de biotransformacion ............. 7

Tabla TI-2: Variantes de Microcistinas que difieren en los aminoécidos de las

posiciones 2y 4y sUtoXiCidad ....cvevviiii it i rnieee s 15

Tabla TI-3; Principales vias de exposicién a Microcistinas y efectos téxicos

Tabla TI-4: Principaes sintomas y efectos toxicos producidos por las MC

0bservados €N &l NOMBIE. ... e nranaas 29

Tabla TI-5: Acumulacion de MC observada en estudios de campo en tejidos,
sangre o heces de peces, dependiendo de la concentracion de toxinas o de

células de cianobacterias presentesen @ agua.......cvvvveviiiieiiineiiinennns 36

Tabla T1-6: Acumulacién de MC observada en estudios experimentales en tejidos,
sangre o heces de peces, dependiendo de la concentracion de toxinas
o 00T TS = = 37

Tabla T1-7: Principales patologias producidas por MC en higado y rifién de peces
(Zurawell y €ol., 2005). .. uuuiiuseiiiniiriii i 41

Tabla T1-8: Efectos de las MC en el metabolismo de peces seguin la concentracion

de toxinas administradasy laviade eXpoSiCiON........ccvvvvieiiienninnnnenns 42

Tabla TI-9: Efectos de las MC en los edtadios tempranos de vida de peces,
dependiente de |as especies, estado de desarrollo, y las dosisadministradas.... 49

Tabla TI-10: Comparacion entre los métodos bioldgicos de andlisis de MC
(McElhiney y Lawton, 2005) ....vvueeiruseirinesrnnneinnesnnesrinsesineerans 77

Tabla TM-1: Numeracién de los diferentes grupos experimentales segun €l tipo de
tratamiento con dos dosis diferentes de vitamina E (200 mg/kg dieta o 700
07 40 0= = 122



I ndice de tablas

Tabla TM-2: Numeracién de los diferentes grupos experimental es segln el tipo de

tratamiento y periodo experimental (24, 48y 72 horas) ......c.vvvvieeenninnns 125

Tabla TR-1: Caracteristicas generales de los peces control y los expuestos al
liofilizado de células de cianobacterias (60 g de MC-LR/pez/dia) por via
oral durant@ 14y 21 didS....ouveiieeiiineeein i e e i aaneeeneas 149

Tabla TR-2: Caracteristicas generales de los peces control y de los expuestos por

viaintraperitonea adiferentestipos detoxinassMC-LRy MC-RR............ 165

Tabla TR-3: Caracteristicas generales de los peces control y |0s expuestos por via
oral a liofilizado de células de cianobacterias (120 pg MC-LR/ pez) de

formaaguday sacrificados tras 24y 72 horas de laexposicién a toxico.... 181

Tabla TR-4: Valores de oxidacion de proteinas (nmoles grupos carbonilos/mg
proteina) en peces control y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 120 ug/pez) de forma aguda y sacrificados tras 24

y 72 horas delaexposiCion @ tOXiCO....uuuivriiriiriiniisiiniisinianansanaens 184

Tabla TR-5: Cantidad de MC medida mediante & Test de Elisa en peces control y
peces expuestos a floraciones de cianobacterias (MC-LR, 120 pg/pez) de

formaaguday sacrificados tras 24y 72 horas de la exposicion al téxico.... 192

Tabla TR-6: Caracteristicas generales de los peces control y los expuestos a
liofilizado de células de cianobacterias (120 ug MC-LR/ pez) pretratados y
sin pretratar con diferentes dosis de vitamina E (200 mg vit E/kg dieta y
700 MG Vit EX/KGQIEta) ..uveiineeiineiiiineini i i s snneenas 199

Tabla TR-7: Valores de oxidacion de proteinas en higado de peces control y peces
expuestos a floraciones de cianobacterias (MC-LR, 120 pg/pez) de forma
aguda por via oral, suplementados o no, con diferentes dosis de vitamina E
(vit E=200mg/kg dietay vit E* = 700mg/kg dieta) .........ovvveveviinnnnnn. 202

Tabla TR-8: Caracteristicas generales de los peces control y los expuestos al
liofilizado de células de cianobacterias (120 pg MC-LR/ pez) pretratados
con 700 mg vitamina E/ kg dieta y sacrificados tras 24 horas de la

(210 T o1 o o 214



I ndice de tablas

Tabla TR-9: Caracteristicas generales de los peces control y los expuestos al
liofilizado de células de cianobacterias (120 pug MC-LR/ pez) pretratados
con 700 mg vitamina E/ kg dieta y sacrificados tras 48 horas de la

(10 = Tl o o T 215

Tabla TR-10: Caracteristicas generales de los peces control y los expuestos d
liofilizado de células de cianobacterias (120 pg MC-LR/ pez) pretratados
con 700 mg vitamina E/ kg dieta y sacrificados tras 72 horas de la

(10 = Tl o o I 216

Tabla TR-11: Vdores de oxidacion de proteinas en peces control y peces
expuestos a floraciones de cianobacterias (MC-LR, 120 pg/pez) de forma
aguda, suplementados o no, con 700mg/kg dieta de vitamina E para tres

periodos experimentales (24, 48y 72 h0ras) ....ovvviieeiiieeriinennineennns. 220

Tabla TR-12: Valores de Glutation reducido (GSH) en higado de peces control y
peces expuestos a floraciones de cianobacterias (MC-LR, 120 pg/pez) de
forma aguda, suplementados o no con vitamina E (700mg/kg dieta) para

tres periodos experimentales (24, 48y 72 h0ras) .....vvvveeiiieeiiinenninnnnns 227

XV



I ndice de Abreviaturas

INDICE DE ABREVIATURAS

Lg: microgramo

pL: microlitro

UM micromolar

8-OHdG: 8-desoxilguanosina
Abs: absorbancia

Adda: &cido 3-amino 9-metoxi 2,6,8-trimetil 10-fenildeca 4,6-dienoico

ADN: &cido desoxilrribonucleico

ADP: adenosin difosfato

ALT: alaninatransferasa

ANOVA: andlisis de varianza

AST: aspartato transferasa

ATB: é&cido tiobarbitarico

ATP: adenosin trifosfato

BHT: butilhidroxitolueno

¢ GSH-Px: glutation peroxidasa citosolica
C.V.: coeficiente de variacion

CAT: catalasa

CBB: reactivo Coomassie Brillant Blue
cGSH-Px: glutation peroxidasa citosolica
Cl:ioncloro

cm: centimetros

CoA: coenzima A

Col.: colaboradores

CTE: cadena de transporte electronico
D.O.: densidad Gptica

D-Glu: D-glucosa

Dil: dilucion

DL, dosisleta 50

D-Me Asp: &cido D-metil aspéartico

DNPH: 2,4-dinitrofenilhidrazina
XVII



I ndice de Abreviaturas

e GSH-Px: glutatién peroxidasaintracelular

EC: Comunidad Europea

EDTA: &cido etilen diamino tetracético

EEUU: Estados Unidos

ELISA: ensayo de inmunoafinidad

equiv/g: equivalente por gramo

ERO: especies reactivas de oxigeno

FAQ: Organizacion Intergubernamental parala agriculturay la alimentacion
FapyG: 2,6-diamino-4-hidroxi-5-formamidopirimidina
Fur: proteina reguladora de la absorcién de hierro

g: gramo

gi GSH-Px: glutation peroxidasa gastrointestinal

GOT: aspartato amino transferasa

GPx: glutation peroxidasa

GR: glutation reductasa

GSH: glutation reducido

GSSG: glutatién oxidado

GST: glutation stransferasa

h: horas

Ha: hectéreas

HPLC: cromatografialiquida de ataresolucion

HPLC-MS: cromatografia liquida de alta resol uci dn-espectrometria de masas
HPLC-UV: cromatografia liquida de alta resolucién-espectroscopia ultravioleta
visible

I.p.: intraperitoneal

IARC: agenciainternacional de investigaciones sobre e cancer
ID 1, 1D I, ID Il1: Tipos|, 11 y Il de iodotironina deionidasas
IDT: ingesta diariatolerable

Ig E: inmunoglobulina E

Kg: kilogramo

L: litro

LC-MS: cromatografia liquida-espectrometria de masas

LDH: lactato deshidrogenasa
XVIII



I ndice de Abreviaturas

LPO: peroxidacion lipidica
LPS: lipopolisacéridos
M,V P: 1-metil-2-vinilpiridina trifluorometanosulfonato

MALDI-TOF-MS: matriz asistida por desorcion/ionizacion de laser asociado a un
analizador de tiempo de vuel o-espectrometria de masas

MC: microcistinas

MC-AR: microcistinaAR

MC-LF: microcistina-LF

MC-LR: microcistinaLR

MC-M(O)R: microcistina metionina sulféxido y arginina

MC-RR: microcistina-RR

MC-YR: microcistinaYR

MDA: malonildialdehido

Mdha: metildehidroalanina

mg: miligramo

min: minuto

mM: milimolar

MPA: &cido metafosforico

MPT: permeabilidad transmembrana

mU: miliunidades

n: nimero

NADPH: B-nicotinamida adenina dinuclettido fosfato reducido

nm: nandémetros

NPLD: enfermedad denominada “ Netpen Liver Disease”

NP-SH: grupos sulfidrilos no proteicos

OATP: polipéptidos transportadores de aniones organicos

oC: grado centigrado

OMS: Organizacién Mundia dela Salud

Pi: fésforo inorganico

PA: fosfatasa alcalina

PBS: tampdn fosfato salino

PCR: reaccién en cadena de la polimerasa

pH GSH-Px: glutation peroxidasa fosfolipido hidroperdxido
XIX



I ndice de Abreviaturas

PP1: fosfatasas de proteinas 1

PP2A: fosfatasas de proteinas 2A
ppm: partes por millén

PUFA: &cidos grasos poliinsaturados
R: arginina

RE: reticulo endoplésmico

RER: reticulo endopldsmico rugoso
rpm: revoluciones por minuto

S.E.: error estandar

S: segundo

SDS: dodecilsulfato sodico

Ser: serotonina

SOD: superdxido dismutasa

TEP: 1,1,3,3-tetragtoxipropano

Thr: treonina

TM: toneladas métricas

TNF-a: factor de necrosis tumoral- o
TNF-B1: factor de necrosis tumoral-f1
TRIS: trihidroximetil amino metano
TXB: tromboxano

Tyr: tirosina

U: unidad

Ul: unidad internacional

USEPA: Agencia para la proteccion de la contaminacion ambiental de los Estados
Unidos

vit C: vitaminaC

vit E: vitamina E

Y: tirosina

y-GT: y glutamil transferasa
&: coeficiente de extincion

XX



INTRODUCCION




I ntroduccion

1- CIANOBACTERIAS: MICROCISTINAS

1.1. FLORACIONES DE CIANOBACTERIAS EN EL MEDIO
AMBIENTE

Las cianobacterias son protofitas pigmentadas, grupo de vegetales
con una organizacion sencillay primitiva que se sittan en € limite entre e
reino animal y vegetal. Cuentan con aproximadamente 150 géneros y unas
2000 especies y su crecimiento de forma masiva recibe e nombre de
floracion o afloramiento (“bloom”). Las floraciones de cianobacterias se
disponen en la superficie de las masas de aguas formando una lamina verde
Mas 0 Menos Vviscosa que puede tener aspecto de espuma (Pizzolon, 1996).
Con frecuencia dominan el fitoplancton en aguas templadas ricas en
nutrientes, como por ejemplo, los lagos eutroficos durante €l verano o lagos
subtropicales eutroficos perennes (Sommer y col., 1986; Zohary y Robarts,
1989; Mez y coal., 1998).

La primera vez que se informé en la literatura cientifica sobre la
presencia de floraciones de cianobacterias, fue en e sur de Australia hace
128 afios (Francis, 1878). Lalocalizacion de floraciones en Europa (Aboal y
Puig, 2005), América del Norte (RintaKanto y col., 2005), Austraia
(Kankaanpéa y col., 2005), Asia (Xiey col., 2005; Chen y Xie, 2005, Song
y col., 2007) y Africa (Ballot y col., 2005; Sabour y col., 2005) indican que
el crecimiento de cianobacterias puede ocurrir en un amplio rango de
condiciones ambientales y préacticamente en todas las partes del mundo
(Figura FI-1), siendo, no obstante, mas frecuentes en regiones tropicales y
subtropicales (Kotak y col., 1995; Sivonen y Jones, 1999; Park y col., 1998;
2001; Magalhaes y col., 2001; Wiedner y col., 2001; Frank y col., 2002;
Vieiray col., 2005).
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En Europa se han detectado floraciones en numerosos paises (Codd
y col., 1999; Pomati y col, 2000; Blom y col., 2001; Lankoff y col., 2003;
Tuomainen y col., 2003; Karlsson y col., 2004; Jurczak y col., 2005;
Mankiewicz y col., 2005). A pesar de esta ubicuidad, los estudios acerca de
la toxicidad de floraciones en la regién Mediterrdnea son escasos, a
excepcion de las llevadas a cabo en Portugal, Francia, Marruecos y Espafia
(Vasconcelos 1999; Vasconcelos 2001; Oudray col., 2001; Moreno y col.,
2003a; 2004; Janna-Para y col., 2004; Aboal y Puig, 2005; Martins y col.,
2005; Sabour y col., 2005). También se ha detectado la presencia de
cianobacterias en Turquia (Albay y col., 2005).

Figura FI-1: Mapa del mundo donde aparecen los lugares en los que se han

detectado floraciones de cianobacterias que contienen Microcistinas.

Las primeras evidencias de floraciones toxicas de cianobacterias en
la Peninsula Ibérica datan de la década de los 90, en aguas portuguesas.
Diversas floraciones detectadas en €l rio Guadiana provocaron mortandad

de peces y episodios de gastroenteritis en humanos en la zona sur,
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concretamente en Mértola (Vasconcelos, 1999; 2001). En Espafia, sin
embargo, este fendbmeno ha estado menos documentado (Garcia-Villada y
col., 2004), siendo en fechas mas recientes cuando se abordan los trabajos
de identificacion y cuantificacion de algunas de las toxinas producidas por
éstas, las microcistinas (MC) (Aguete y col., 2003), involucradas en zonas
diversas como: embalses de Cataufia, rio Tgjo (Barco y col., 2002; 2005),
rio Segura (Aboa y Puig, 2005) y embalses de la zona centro de Madrid
(Ouahid y cal., 2005).

Investigaciones llevadas a cabo por nuestro equipo, en colaboracion
con e grupo de investigacion de la Dra. Franca (Unidad de Ecotoxicologia
del Instituto de Salud Ricardo Jorge de Lisboa), nos han permitido detectar
floraciones téxicas en € rio Guadiana, cuyas aguas se destinan al riego de
cultivos, actividades recreacionales y précticas deportivas (pesca). Se
cuantificaron concentraciones de MC, superiores a limite méaximo
recomendado por la Organizacion Mundia de la Salud (OMS) (valores guia
de 1,0 ug/L de MC-LR en aguas de bebida en exposiciones a corto plazo y
0,1 ug/L en exposiciones a largo plazo); se aislaron y cultivaron las distintas
especies implicadas, siendo e perfil toxicologico de tres estirpes de M.
aeruginosa muy variable (Moreno y col., 2003a; 2004). Se concluyo que:

* la aparicion amplia y repentina de variaciones en la densidad
fitoplanctonica de estas aguas, dependiendo de la distribucién
temporal y espacial de los sitios de muestreo, repercute en la
dificultad de definir una estrategia adecuada de muestreo;

* a menos algunas de las floraciones toxicas detectadas en el
Guadiana en su curso por € sur de Portugal pueden tener su origen
corriente arriba, en la parte espafiol a;

* se producen variaciones toxicas inter e intra especies de

cianobacterias dentro de una misma floracién, 1o que demuestra la
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natural eza totalmente impredecible en |o que respecta a la toxicidad

global de las aguas en las que se producen.

Se ha estimado que aproximadamente el 25-75% de las floraciones
son toxicas (Lawton y Codd, 1991; Chorusy col., 2001).

En general, las floraciones suelen presentarse como resultado del
aumento de la eutrofizacidn, habitualmente de naturaleza antropogeénica, de
los ecosistemas acuéticos (Sivonen y Jones, 1999; Mankiewicz y col.,
2001). Esto es cada vez més frecuente principalmente en algunas regiones
donde €l crecimiento de la actividad agricola e industrializacion no han
estado seguidos por un desarrollo adecuado de los tratamientos de aguas
residuales (Azevedo y col., 2002). Algunos autores sugieren que es posible
que todas las reservas de agua del mundo puedan tener cianobacterias en un
momento dado (Sivonen, 1996; Fastner y col., 1999; Mankiewicz y col.,
2001). Sin embargo, la presencia de cianobacterias tdxicas no siempre esta
asociada a actividades humanas que provocan eutrofizacion (Sivonen y
Jones, 1999) encontrandose floraciones de cianobacterias en aguas
oligotroficas de alta montafia (Sivonen y Jones, 1999), e incluso en aguas a
temperaturas tan bajas como las antarticas (Hitzfeld y col., 2000) (Figura
FI-2).

Las condiciones mas idoneas, aunque no exclusivas para €
crecimiento de cianobacterias y consecuente produccion de floraciones son:
una columna de agua templada estable, atas concentraciones de nutrientes
(fosforo, nitrégeno y compuestos organicos), baja relacion de nitrogeno
disponible en comparacion con e fosforo (bagjo N: P), dto pH, baa
disponibilidad de CO, y bga relacion de nutrientes frente a un abundante

zooplancton. Sin embargo, no se ha sefialado ninguno de estos factores
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como Unica causa de la proliferacion de cianobacterias (Chorus y Bartram,
1999).

Figura FI-2: Tipico paisge de aguas eutréficas pobladas de cianobacterias. Rio

Alcarrache asu paso por lalocalidad de Villanueva del Fresno (Badajoz).

1.2. CLASIFICACION DE LAS CIANOTOXINAS

Las floraciones de cianobacterias se estan convirtiendo en un
importante problema de la calidad del agua en muchos paises del mundo
(Park y col., 1996) debido a la produccion de diversas cianotoxinas que las
convierten en un riesgo para la salud, tanto para humanos como para
diversas especies animales (Premazzi y Volterra, 1993; Falconer y col.,
1994; Ressom y col., 1994; Jochimsen y col., 1998; Pouria y col., 1998;

Chorusy cal., 2000; Jacquet y col., 2004).
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Las intoxicaciones debidas a estas cianotoxinas pueden producirse
por laingestion de las células intactas de cianobacterias o bien de las toxinas
extracelulares, como ocurre con las MC (Yu, 1989; Pefialoza y col., 1990;
Andersen y col., 1993; Carmichagl y Falconer, 1993; Jochimsen y col.,
1998; Zimbay coal., 2001), ya que éstas son liberadas al agua tras la ruptura
celular (Li y col., 2003).

Las cianotoxinas son muy diversas tanto en su estructura quimica
como en su toxicidad (Briand y col., 2003) y tradicionalmente se han
clasificado atendiendo a sus efectos toxicos como (de Figueiredo y col.,
2004; Tenevay col., 2005):

*  Dermatotoxinas: lipopolisacéridos, lyngbyatoxina-a, aplisiatoxinas.

* Neurotoxinas. anatoxinaa, homoanatoxina-a, anatoxina-a(s),
saxitoxinas.

* Hepatotoxinas. microcistinas, nodularing, cilindrospermopsina.
(TablaTI-1)
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Grupo de| Productor Estructura Efectos Biotransfor

toxinas (género) toxica de la macion

molécula

Anatoxinas Anabaena Inhibiciébn de | Citocromo

laactividad P-450, GST
Acetilcolines-
terasa (Ach)

Anatoxin-a(s) | Anabaena, Union Citocromo
Aphamzomenon, _ irreversiblea P-450, GST
Cilindrospermopsis, los receptores
Planktothrix, nicotinicos de
Oscillatoria, acetilcolina
Microcystis

Cilindrosper- Cylindrospermopsis, | Presenciade Inhibicién Citocromo

mopsinas Aphanizomenon, hidroxilos en biosintesis de P.450
Umezakia, puentes de proteinas, dafio
Raphidiopsis, urecilo o citogenético en
Anabaena estado ceto el ADN

endlico del
grupo uracilo
Lipopolisacd | Anabaena, Compuestos [rritante Viaalternativa
. Anacystis, de &cidos potencial, de

ridos (LPS) Microcystis, grasos afectando alos | desacilacién
Nodularia tgjidos lisosomal

expuestos

Microcistinas | Microcystis, Grupo Adda Inhibicibnde | GST
Anabaena, las fosfatasas
Plankthotrix de proteina

(PP1y PP2A)

Nodularinas Nodularia Grupo Adda Inhibicionde | GST

las fosfatasas
de proteina
(PP1ly PP2A)

Saxitoxinas Dinoflagelados Uniony GST
(Protogonyaulax, bloqueo de
Alexandrium, canadesde
Gymnodinium, sodio en
Pyrodinium) células
Cianobacterias nerviosas
(Aphanizomenon,

Anabaena, Lyngbya,
Cilindrospermopsis)
Tabla TI-1: Diferentes toxinas de cianobacterias, principales productores,

estructura téxica, principales efectos toxicos y biotransformacion.
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Las dermatotoxinas estédn producidas por cianobacterias marinas,
principalmente las pertenecientes a los géneros Lyngbya y Schizothrix. Estas
toxinas causan dermatitis severa por contacto e irritacion de los ojos y tracto
respiratorio (Arthur, 2002). Los lipopolisacaridos (LPS) endotdxicos tienen
accion sobre € sistema inmunitario (involucrados en shock séptico) y
también afectan a los sistemas de destoxicacion de diferentes organismos
(Wiegand y Pflugmacher, 2004). En peces, los LPS de cianobacterias
disminuyen las actividades GST soluble y de membrana, disminuyendo asi

la capacidad de metabolizacion y eliminacién de MC.

Las neurotoxinas bloquean la neurotransmision y causan la muerte
por una rapida pardisis respiratoria (Sivonen, 1998). Son de estructura
alcaloide, existiendo distintos tipos.

La anatoxinaa y homoanatoxina-a estan estructuralmente
relacionadas con los agonistas nicotinicos que se unen a los receptores
nicotinicos de acetilcolina, y provocan una sobreestimulacion de las células
musculares (McElhiney y Lawton, 2005). La anatoxina-a(s) es un éster de
fosfato de la N-hidroxiguanina ciclica (Sivonen y Jones, 1999), y tiene un
mecanismo de accion similar a los insecticidas organofosforados como €l
paration 'y malation, inhibiendo irreversiblemente la enzima
acetilcolinesterasa, por lo que interfiere en la contraccion muscular,
causando fatiga y fallo muscular (Carmichael, 1994).

El grupo de las saxitoxinas o toxinas paralizantes (Paralytic shellfish
poison, PSP) son neurotoxinas con estructura de alcaloides que bloquean
selectivamente los canales de sodio dependientes de voltge e impiden la
propagacion del impulso nervioso entre neuronas, provocando que las
células del musculo no reciban la estimulacion y por tanto permanezcan
paralizadas (Kao, 1993). Las PSP fueron identificadas originariamente en €l

8
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medio marino, donde se han asociado con algunas especies de
dinoflagelados (Sivonen y Jones, 1999) y bacterias (Hold y col., 2001).

Dentro de |as hepatotoxinas se diferencian los siguientes tipos que se
detallan a continuacion.

Las cilindrospermopsinas son acaloides ciclicos derivados de la
guanidina capaces de inhibir la sintesis de proteinas. Son producidas por
Cylindrospermopsis raciborskii (Sivonen, 1996) y otras especies del género
Cylindrospermum (Stirling y Quilliam, 2001). Son compuestos citotoxicos
que aparentemente interfieren en la sintesis de glutation en hepatocitos,
afectando a higado, y también a rifién, pulmon, glandulas adrenales e
intestino (Sukenik y col., 1998). La toxicidad de las cilindrospermopsinas
parece depender de su transformacion metabdlica en e higado por €
citocromo P-450, observéndose que los metabolitos producidos son mas
potentes que e compuesto de partida, forméndose aductos con el ADN en
higado de ratones y sugiriéndose actividad sobre e sistema inmunitario
(Carmichael, 1997; Li y cal., 2001).

Las MC y nodularinas son peptidos ciclicos que tienen un
mecanismo de toxicidad similar, pudiendo ser transportadas activamente por
los “polipéptidos transportadores de aniones organicos” (OATP) que
ademas de transportar sales biliares, permiten el paso de otros compuestos
como las MC (Fischer y col., 2005). Por estarazén afecta preferentemente a
los 6rganos que expresen dicho transportador como es e caso del higado
(Jacquemin y col., 1994). Ademas, son inhibidores de las fosfatasas de
proteinas 1 y 2A (PP1 y PP2A) y potentes promotores de tumores en €
higado (Sivonen y Jones, 1999; Humpage y col., 2000). La estructura
guimica de estos compuestos podemos observarlaen la Figura FI-3.
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Estructurade la
Microcistina-LR

Estructurade la
Nodularina

Estructurade la
Cilindrospermopsina

Figura FI-3: Estructura quimica de | as hepatotoxinas.
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Las MC son hepatotoxinas a las que se les ha dedicado gran atencién
por su capacidad de producir intoxicaciones agudas y crénicas (Zurawell y
col., 2005), y en especia por su actividad potencial como promotores de
tumores cancerigenos en humanos expuestos de forma cronica a bajas
concentraciones en el agua de bebida (Ueno y col., 1996; Zhou y col.,
2002). Todo esto convierte la produccion de las MC en un serio problema
de salud publicay para el medio ambiente (Song y col., 2007).

Las MC son toxinas producidas por especies de cianobacterias
pertenecientes a distintos géneros como son Microcystis, Anabaena,
Plankitothrix (P. agardhii y P. rubescens), Oscillatoria, Anabaenopsis,
Nostoc (N. rivulare), Aphanizomenon (Aph. flos-aque) e incluso géneros
terrestres como Hapalosiphon (Codd, 1995; Dow y Swoboda, 2000;
Kaebernick y Neilan, 2001), destacando Microcystis aeruginosa como una
de las principal es especies productoras (Dawson, 1998; Chorus, 2001).

1.3. ESTRUCTURA DE LASMICROCISTINAS

Las MC, estructuralmente, son heptapéptidos ciclicos compuestos
por siete aminoécidos (Dawson, 1998) (Figura Fl-4).

Ciclo (-D-Ala-L-X-D-eritro-f-Me-Asp-L-Y-Adda-D-Glu-Mdha)

1 2 3 4 5 6 7

Figura Fl-4: Estructura peptidicadelasMC

De los siete aminoacidos, cinco son préacticamente comunes a todas

ellas, siendo éstos:
11
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1: D-alanina

3: Acido D-eritro-B-metil-aspértico (D-MeAsp)

5: Acido 3-amino-9-metoxi-2,6,8-trimetil-10-fenildeca-4,6-dienoico (Adda)
6: Acido D-glutdmico (D-Glu)

7: N-metildehidro-alanina (Mdha) (Figura FI-5)

El amino&cido Adda es € més caracteristico de ellos y parece ser €
responsable de |a hepatotoxicidad (Dawson, 1998).

COOH %H;
H CH.
HN
0
0
M H
HaC
CH,
4
2] .
0 COOH

Figura FI-5: Estructuraquimica general delasMC.

Actuamente hay identificadas mas de 70 tipos diferentes de MC
(Zurawell y col., 2005), en funcién de los distintos L-aminoacidos presentes
en las posiciones 2 y 4 (Tabla TI-2), y de las desmetilaciones en los
aminoacidos en posiciones 3 y 7 (Sivonen, 1998; Codd y col., 1999),
ademés de los cambios que incluyen esterificaciones metilicas de D-Glu o
las modificaciones de Mdha, con o sin desmetilacion de D-MeAsp. Por
altimo, existiendo también modificaciones del Adda, que encierran

isomerizaciones geométricas del C-7, y desmetilaciones o sustituciones del
12
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grupo metoxi con un grupo acetoxi en e C-9, con o sin variacion de los
aminoacidos 1, 3y 7 (Zurawell y col., 2005).

En la posicion 2, los L-aminoacidos mas comunes son: leucina (L),
arginina (R) y tirosina (), aungque también se han encontrados otros como
fenilalanina (F), aanina (A), triptéfano (W), etc. La sustitucion més
frecuente en la posicion 4 es el aminoéacido arginina (R), seguido de alanina
(A), leucina (L), tirosina (Y'), homoarginina (Har), etc. (Sivonen, 1998).

Estos aminoécidos presentes en las posiciones 2 y 4 se identifican
con un sufijo de dos letras; por g emplo, MC-LR contiene leucina (L) en la
posicion 2 y arginina (R) en la posicion 4. Las toxinas més frecuentes en
aguas naturales y de las que hay més estudios toxicol6gicos son MC-LR,
MC-RR y MC-YR; no obstante, los estudios toxicologicos de MC-RR y

principalmente de MC-Y R son alin escasos.

Existen variaciones de la toxicidad de | as distintas MC en funcién de
los cambios en su molécula. Asi, a sustituir el aminoécido hidrofobico L-
Leu en la posicion 2 por otro L-aminoécido hidrofébico (como alanina,
fenilalanina o triptéfano) la toxicidad se mantiene, pero si se sustituye por
un aminoacido hidrofilico (como arginina) la toxicidad se ve drasticamente
disminuida (Stotts y col., 1993). De esta forma, las MC que contienen
sustituciones polares en los aminoacidos variables (posiciones 2 y 4), tales
como MC-RR (arginina 'y arginind) y MC-M(O)R (metionina sulféxido y
argininad) son las menos toxicas (Tabla TI-2). Las ateraciones en los
residuos invariables pueden conducir a variaciones mas 0O menos
importantes en la toxicidad de las MC. Por gemplo, la desmetilacién de D-
MeAsp o Mdha tiene poco efecto en la toxicidad; mientras que la

esterificacion del grupo libre carboxilo de D-Glu reduce la toxicidad

13
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(Meriluoto y col., 1989; Haraday col., 1991; Namikoshi y col., 1992; Stotts
y col., 1993). El reemplazo de Mdha por N-metilantionina también produce
una reduccion de la toxicidad. Cuando en € residuo Adda se sustituye €
grupo metoxi por uno acetoxi o por la desmetilacion en el carbono 9, no se
ve afectada la toxicidad. Sin embargo, la isomerizacion del carbono 7 en
Adda conduce a un andlogo de MC de escasa toxicidad (DLsp>1200ug/Kg)
(Haraday col., 1990).
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Andlogo | Estructura PM O | Toxicidad®

MC-AR Ciclo (-D-Ala-L-AlaD-MeAsp-L-Arg-Adda-D-Glu-Mdha) 952 250

MC-FR Ciclo (-D-Ala-L-Phe-D-MeAsp-L-Arg-Adda-D-Glu-Mdha) | 1028 250

MC-HiIR | Ciclo (-D-Ala-L-Hil-D-MeAsp-L-Arg-Adda-D-Glu-Mdha-) 1008 100

MC-HytR | Ciclo (-D-Ale-L-Hty-D-MeAsp-L-Arg-Adda-D-Glu-Mdha) | 1058 80-100

MC-LA Ciclo (-D-Ala-L-Leu-D-MeAsp-L-Ala-Adda-D-Glu-Mdha) | 909 50

MC-Laba | Ciclo (-D-AlaL-Leu-D-MeAsp-L-Aba-Adda-D-Glu-Mdha) | 923 Nd

MC-LF Ciclo (-D-Ala-L-Leu-D-MeAsp-L-Phe-Adda-D-Glu-Mdha) | 985 Nd

MC-LL Ciclo (-D-AlaL-Leu-D-MeAsp-L-Leu-Adda-D-Glu-Mdha) | 951 Nd

MC-LM Ciclo (-D-Ala-L-Leu-D-MeAsp-L-Met-Adda-D-Glu-Mdha) | Nd Nd

MC-LR Ciclo (-D-Ala-L-Leu-D-MeAsp-L-Arg-Adda-D-Glu-Mdha) | 994 50

MC-LV Ciclo (-D-Ala-L-Leu-D-MeAsp-L-Va-Adda-D-Glu-Mdha) Nd Nd

MC-LW Ciclo (-D-Ala-L-Leu-D-MeAsp-L-Trp-Adda-D-Glu-Mdha:) 1024 Nd

MC-LY Ciclo (-D-Ala-L-Leu-D-MeAsp-L-Tyr-Adda-D-Glu-Mdha-) 1001 90

MC- Ciclo (-D-Ala-L-Met(O)-D-MeAsp-L-Arg-Adda-D-Glu- | 1028 700-800
M(O)R Mdha)

MC-RA Ciclo (-D-Ala-L-Arg-D-MeAsp-L-Ala-Adda-D-Glu-Mdhar) 953 Nd

MC-RR | Ciclo (-D-AlaL-Arg-D-MeAsp-L-Arg-Adda-D-Glu-Mdha) | 1037 | 500-800

MC-WR Ciclo (-D-Ala-L-Try-D-MeAsp-L-Arg-Adda-D-Glu-Mdha) 1067 150-200

MC-YA Ciclo (-D-AlaL-Tyr-D-MeAsp-L-Ala-Adda-D-Glu-Mdha) 959 60-70

MC- Ciclo  (-D-AlaL-Tyr-D-MeAsp-L-Met(O)-AddaD-Glu- | 1035 | 56-110
YM(O) Mdha)

MC-YR Ciclo (-D-Ala-L-Tyr-D-MeAsp-L-Arg-Adda-D-Glu-Mdha) 1044 150-200

MC- Ciclo (-D-Ala-L-(H4)Tyr-D-MeAsp-L-Arg-Adda-D-Glu- | 1048 Nd
(HAHYR Mdha)

Aba: L-&cido aminobarbitarico; Hil: L-homoleucina; Hty: L- homotirosina; M(O): metionina S-
oxidada; (H4)Y: 1,2,3,4-tetrahidrotirosina

Nd: no disponible

) Peso Molecular

2 DLy intraperitonea en raton (ug/Kg)

Tomado de Zurawell y col., 2005

Tabla TI-2: Variantes de MC que difieren en los aminoécidos de las posiciones 2
y 4y su toxicidad.
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1.4. PRODUCCION DE MICROCISTINAS

El/los mecanismol/s de produccion de toxinas a partir de floraciones
de cianobacterias estan aln poco clarificados. Las MC se consideran
metabolitos secundarios (Carmichael, 1992) y aunque no hay estudios
concluyentes sobre la finalidad de su sintesis, los resultados de algunos
estudios indican que podrian actuar como defensa contra posibles agresiones
(Kurmayer y Juttner, 1999; Henning y col., 2001), existiendo controversias
acerca del papel fisiologico de las MC en la célula o fuera de ella (Sevilla,
2007). Dicho autor y € equipo de investigacion de la Dra. Peleato han
estudiado la posibilidad de que fuera una molécula de comunicacién celular,
cotgjando la hipétesis de que las MC extracelulares pudieran desencadenar
respuestas en otras células de la poblacion. Observaron que no se producian
cambios ni en la morfologia ni en el crecimiento de las mismas y que
ademas, tampoco se afectabala sintesis de MC de las célul as tratadas.

La toxicidad de las cianobacterias es especifica de cada cepa. Asi,
distintas cepas de una misma especie pueden no presentar toxicidad o ser
neurotdxicas, hepatotdxicas, o bien neuro y hepatétoxicas.

Laproduccion de MC estareguladaa 3 niveles (Figura F1-6):

1. Nivel genético: este es el factor crucial que determina la toxicidad de
unacepa en particular.

2. Nivel celular: la produccién de toxinas en cepas toxicas esta regulado
por factores medioambientales. Sin embargo, € rango de su influencia no
parece multiplicar la produccién de MC en mas de un factor de 10
(Sivonen 'y Jones, 1999).

16



I ntroduccion

3. Nivel poblacional: la toxicidad es relativa a la proporciéon de cepas

toxicas y no téxicas de las comunidades de cianobacterias. Como las
concentraciones de toxinas de cianobacterias pueden variar
significativamente entre cepas (desde cero hasta més de varios miles de
Hg/g de peso seco), la produccion de toxinas en floraciones de
cianobacterias puede variar mas de 1000 veces.

NIVEL GENETICO (crucial)
Sintesis genética de MC

Luz ‘ Disminucién
Si subdptima transcripcion

T

no
Cepano Cepa - Temperatura
téxica téxica Optima
m= £ AMC

N
\/l B ——
Toxicidad de Luz 6ptima N:P -AMC
la poblacién
+ A MC
P e
Zr + A MC
Fe | [ #hame
pH +1-AMC
NIVEL POBLACIONAL NIVEL CELULAR
(10-1000 veces) (<10 veces)

Figura FI-6: Resumen de los factores a nivel genético, celular y poblaciona que
afectan ala produccion de MC. (Tomado de Zurawell y col., 2005).
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Las MC son producidas de forma no ribosomica a través del
complejo MC sintetasa (Kaebernick y Neilan, 2001), siendo su sintesis un
proceso dependiente de energia (ATP) (Bickel y Lyck, 2001). El complejo
de sintesis enzimética estéa codificado por e conjunto de genes mcy
compuestos por dos operones (mcyA-C y mcyD-J) (Kaebernick y Nellan,
2001) que esta presente en cepas toxicas del género Microcystis y también
en otras cepas productoras de MC como Anabaena, Nostoc y Planktothrix
(Neilany col., 1999) (Figura FI-7).

dl .
o
©

j h | | oop i
| ! | ! H—
e

u rH,
TE

HZ\' MH; Te—

Figura FI-7: Modelo biosintético propuesto para MC-LR, mostrando la
organizacion de los genes clusters mcy A-Jy MC. Los circulos numerados indican
e orden de aminoécidos incorporados en la creciente cadena sintetizada por los
genes NRPS (mcy A, B, C, EP, GP). Dentro de mcyA y mcyB hay dos médulos
A1/A2y B1/B2, respectivamente. L os rectangul os numerados muestran el orden de
lasintesisy formacion de Adda (mcy GK, EK, D). Tomado de Kaebernick y Neilan

(2001).
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A pesar de la existencia de resultados contradictorios, son varios los
factores que han demostrado influir en la sintesis de MC. En genera, la
sintesis de MC aumenta con €l incremento de intensidad de luz o por la
radiacion (Wiedner y col., 2003). Ademas la calidad de la luz es un factor
determinante, laluz azul no favorece la produccion de toxinas mientras que
la roja si (Kaebernick y col., 2000). Asi mismo, hay valores méaximos de
radiacion por encima de los cuaes la produccion de MC queda inhibida
(Wiedner y coal., 2003). Sin embargo, otros estudios (Béttcher y col., 2001;
Hesse y Kohl, 2001) concluyen que las variaciones en laintensidad de laluz
en e medio ambiente tienen poca o ninguna relevancia en el contenido
celular de MC y que las diferencias encontradas en la toxicidad de las
floraciones constituidas por la misma especie de cianobacteria se deben
principamente a la velocidad de crecimiento y a las caracteristicas toxicas

de |as diferentes cepas.

La influencia de la temperatura e intensidad de la luz en la
produccion de MC podria ser un factor especifico de cada especie o cepa, e
incluso de las distintas toxinas. Asi, la temperatura ha demostrado influir en
el tipo de toxina producida, aumentédndose la produccién de MC-RR con
altas temperaturas (>25°C), mientras que las bajas temperaturas favorecen la
sintesis de MC-LR (Rapalay col., 1997). Posteriormente Rapala y Sivonen
(1998) en un experimento similar con las mismas cepas, sugirieron que la
produccion de MC-LR estaba regulada en primera instancia por la luz,

mientras que la produccién de MC-RR se regia por latemperatura.

En floraciones de M. aeruginosa, cianobacteria no fijadora de
nitrogeno, € contenido de MC aumenta a mayores proporciones de N: P
(Utkilen y Gjgime, 1995; Lee y col., 2000), pero Long y col. (2001)
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encontraron que € rapido crecimiento de células de M. aeruginosa bajo
condiciones limitantes de nitrogeno estd asociado con una mayor
produccion intracelular de MC. Por tanto, en general, la produccion de MC
en cepas de Microcystis parece verse influenciada por las concentraciones
de nitrogeno y fosforo, siendo variable la respuesta, dependiendo de la cepa
considerada (Vézie y col., 2002). Las cepas téxicas de cianobacterias
parecen tener unos requerimientos mayores de N y P que las cepas no
toxicas, posiblemente debido a la energia extra y materiales necesarios para

|asintesis de |las toxinas.

Estudios de laboratorio con M. aeruginosa PCC 7806 demuestran
que la deficiencia de Fe disminuye el crecimiento y aumenta la sintesis de
MC-LR (Sevilla, 2007). Peleato y su equipo han identificado una proteina
dependiente de Fe, la Fur (Ferric Uptake Regulator), en dicha cepa de
Microcystis (Martin-Luna y col., 2006a). Ademés proponen una regulacion
de la sintesis de MC via Fur ya que ésta se une in vitro a regiones

promotoras de |os genes de biosintesis de MC (Martin-Lunay col., 2006b).

En estudios de campo se ha comprobado que la concentracion de
MC en comunidades fitoplanctonicas naturales esta relacionada con la
produccion celular de toxinas y con la biomasa de la especie productora de
toxinas, que puede variar dindmicamente de forma tempora y espacia. En
floraciones dominadas por una o dos cepas téxicas, la toxicidad puede estar
determinada por la biomasa de la principal cepa productora. Se ha
comprobado que la concentracion de MC-LR esta altamente relacionada con

ladensidad y el biovolumen de M. aeruginosa (Kotak y col., 1995).
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Concluyendo, la produccién de toxinas en aguas naturales esta
influida por tres factores importantes (Kotak y col., 1995, 2000; Chorus,
2001):

1. Ladindmica ddl fitoplancton, relativo a la abundancia de la biomasa
en |as especies productoras de toxinas,

2. La presencia variable de cepas de cianobacterias productoras y no
productoras de toxinas, con diferentes caracteristicas toxicas y de
crecimiento,

3. El efecto de factores medioambientales (concentracion de nutrientes,

temperatura, luz, metales, etc.).

1.5 EXPOSICION

La exposicion a MC puede ocurrir por diferentes vias: dérmica,
inhalatoria, ora e intravenosa. En la Tabla T1-3 se muestran las principales

vias de exposicion aMC en humanos y |os principal es efectos producidos.

En humanos la intoxicacion directa via oral por ingestion de aguas
que contienen MC es poco probable, debido a las desagradables
caracteristicas de las mismas, generalmente aguas eutroficas. Sin embargo,
se han producido brotes de gastroenteritis y hepatitis por € agua de bebida
procedente de depdsitos tratados con cloro en los que se ha inducido de
forma natural o mediante la adicion de cobre, la lisis de la célula y la
liberacidn de las toxinas. Los sintomas mas usuales fueron hepatomegalia,
constipacion, seguida de diarreas sanguinolentas y dafio renal con pérdida

de electrolitos, glucosa, cetonuriay deshidratacion (Falconer, 1999).
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L as exposiciones a aguas contaminadas con MC mientras se realizan

actividades recreacionales han producido desde gastroenteritis e irritaciones
cutaneas, hasta hepatitis y neumonia (Bell y Codd, 1994).

Las intoxicaciones mas tragicas y masivas descritas han ocurrido en

Brasil. La primera se produjo tras la ingestion de agua contaminada con

cepas toxicas de Anabaena y Microcystis en € que resultaron 2392 personas

afectadas (Teixeiray col., 1993; Oliveiray col., 2005). El segundo episodio

ocurrio en € centro de didlisis de Caruaru, Brasil, en € gque 60 pacientes

murieron por fallo hepético agudo, debido a la contaminacion por MC del

agua utilizada paraladidisis (Jochimseny col., 1998; Pouriay col., 1998).

Via deexposicion Exposicion/Actividad Efectos
Oral Aguade bebida (ingestion | Hepatotoxicosis (agudas
accidental defloracioneso | y cronicas)

MC)

Alimentos contaminados
(pescados, moluscos,
plantas)

Suplementos de algas

Transferenciaatravés de

|a cadena alimentaria

Piel y mucosas

Contacto directo

(floracioneso MC)

Reacciones aérgicas,

irritaciones

Inhalatoria

Duchas, bafios y deportes
acuéticos

Ruta minoritaria.
Neumonia atipica,
necrosis epitelio
respiratorio

Tabla TI-3: Principales vias de exposicion aMC y efectos toxicos derivados.
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Una de las vias de exposicion de MC en e hombre es através de la
cadena aimentaria por la ingestion de peces y moluscos (Falconer y col.,
19923, Pillet y col., 1995, Vale y Sampayo, 2000) que han estado expuestos
a cianobacterias y bioacumulado dichas toxinas. Se ha detectado la
presencia de MC no sblo en visceras, sino también en musculo de peces
(Chen y col., 2007) y crustéceos, incluso en periodos de baja densidad de
floracion (Bury y col, 1995; Williams y col, 1997; Lawrence y Menard,
2001; Magalhaesy col, 2003).

La bioacumulacién de las MC en peces y moluscos ha sido
comprobada por diversos autores (Tencalla y col., 1994; Watanabe y col.,
1997; Amorim y Vasconcelos, 1999; Thostrup y Christoffersen., 1999;
Magalhaesy col., 2001; Lawrence y Menard., 2001; Mohamed y col., 2003;
Xie y col., 2004; Vasconcelos y col., 2007). La mayoria de estos estudios
han sido llevados a cabo en el laboratorio, existiendo pocos trabgos de
campo realizados que permitan estimar €l peligro real parala salud humana
del consumo de animales acuaticos que previamente hayan ingerido MC
(Magahaes y col., 2003), destacando €l mas reciente de Song y col. (2007).
Este hecho es importante porque las MC ademés de producirles efectos
toxicos a los propios peces y moluscos (Vasconcelos y col., 2007) que las
ingieren, pueden acumularse en sus tgjidos, transmitiéndose estas toxinas,
mediante la cadena alimentaria, a los humanos (Mohamed y col., 2003).
Datos obtenidos en el laboratorio muestran que tanto los moluscos (Amorim
y Vasconcelos, 1999) como los peces fitoplanctivoros (Chen y col., 2007;
Qiu y coal., 2007) son resistentes a las MC, no detectandose mortandad o
registrandose ésta en un rango muy bajo (Vasconcelos, 1995; Vasconcelosy
col., 2001).
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Se ha demostrado que la acumulacién de MC en masculo de
pescados (Tilapia rendalli) procedentes de lagos con floraciones de
cianobacterias toxicas, incluso en periodos de bagja densidad de floracion,
puede conducir a valores muy proximos a la Ingesta Diaria Tolerable (IDT,
0,04 pg MC/kg para un peso medio de 60kg) establecida por la OMS para
las MC (de Magalhaes y col., 2001). Existen estudios que comprueban la
tendencia de acumulacion de las MC en peces (lago Chaohu) observandose
la mayor concentracion de MC en musculo e higado de peces carnivoros,
seguidos de omnivoros y por ultimo fitoplanctivoros y herbivoros (Xie y
col., 2005). Zhao y col. (2006) demuestran una mayor acumulacién de MC
en higado de tilapias expuestas de forma crénica a cianobacterias en la dieta,
alcanzandose en musculo concentraciones superiores ala IDT recomendada
por la OMS, no siendo adecuadas para € consumo humano. Estudios
recientes, muestran que e 25% de las muestras de musculo de carpas
expuestas a MC en €l lago Taihu (China) superaban la IDT (Chen y caol.,
2007). En dicho lago, tras una evaluacion del riesgo toxico, Song y col.
(2007) concluyen que el consumo de cuatro especies acudticas diferentes no
era seguro para la poblacién humana, ya que en el 89,5% de los casos las
concentraciones de MC fueron entre 2-23 veces més elevadas que la IDT
anteriormente mencionada.

Teniendo en cuenta estos hechos, es necesario llevar a cabo un
seguimiento de peces y otros animales acuaticos expuestos a cianobacterias.
Para €ello se requiere € desarrollo de programas de monitorizacion de
fitoplancton toxico tanto en piscifactorias como en rios, embalses, €etc., en
los cuales se lleve a cabo € cultivo de peces 0 la pesca habitualmente.
Igualmente, se debe disponer de métodos analitico-toxicoldgicos que
permitan una adecuada monitorizacion de MC en peces y moluscos

potencialmente contaminados. Asimismo debemos disponer de métodos que
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permitan detectar efectos tdxicos tempranos en dichas especies, con el
objetivo de o bien actuar de forma temprana e intentar paliar dichos efectos
en peces 0 moluscos, 0 bien evitar que estos alimentos lleguen al

consumidor.

Ademés, se puede producir una exposicién a MC por laingestion de
legumbres y hortalizas que hayan sido regadas con aguas contaminadas
debido ala acumulacion de estas toxinas en € alimento (Codd y col., 1999).
Este hecho se ha descrito en lechugas (Watanabe y col, 1997), habas
francesas (Magalhaes y col; 2001), brotes de patata y semillas de mostaza
(McElhiney y col., 2001), en arroz y colza (Chen y col., 2004) y en la
cardamina (Lepidium sativum) (Stiven y  Pflugmacher, 2007).
Recientemente se han detectado MC en suplementos alimentarios
procedentes de cianobacterias de aguas dulces. Concretamente se detecto la
presencia de genes de MC sintetasa, confirmando posteriormente la
existenciade MC por ELISA (Saker y col., 2005). Se ha podido evidenciar
la presencia de MC-LR en & 57% de los suplementos dietéticos de
cianobacterias analizados en un estudio llevado a cabo por Campos-Serrano
y col., 2005. Recientemente, Pflugmacher y col. (2007) han demostrado la
acumulacion de estas toxinas (MC-LR, MC-LF y MC-LR con células libres
de cianobacterias) en semillas de diversas especies de plantas importantes
en agricultura (Pisum sativum, Medicago sativa, Lens culinaris, Triticum
aestivum, Zea mays, Glicine mays...) existiendo una correlacion entre dicha
acumulacion y los dafios celulares detectados, como por gemplo, la medida

de peroxidacion lipidica (LPO).

No silo se ha demostrado su acumulacion en plantas terrestres

consumidas directamente por € hombre, sino también en plantas acuaticas
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como Ceratophillum demersum (Pflugmacher y col., 1998a; 2001;
Pflugmacher, 2004) y Lemna gibba (Sagrane y col., 2007), con €
consecuente dafo celular en las distintas especies. Los efectos fisiol 6gicos
inducidos por la exposicion crénica a MC confirman que las plantas
acuaticas que coexisten con floraciones de cianobacterias pueden sufrir un
importante impacto ecol6gico negativo representando un riesgo sanitario
debido a la bioacumulacion de toxinas y su biotransferencia a través de la
cadena alimentaria (Sagrane y col., 2007).

1.6. EFECTOS TOXICOSDE LASMICROCISTINAS

Las MC son hepatotoxinas muy potentes en mamiferos y peces
(Towner y col., 2002). En la mayoria de los paises de todo el mundo se han
producido intoxicaciones graves e incluso fatales en el ganado, animales
domeésticos y salvajes, pecesy aves, debidas a floraciones de cianobacterias.
La intoxicacion aguda tiene como consecuencia principal la produccién de
hemorragia hepética, rapida desorganizacion de la arquitectura hepatica y
rotura de capilares sinusoidales. Por otro lado, la exposicion cronica a MC
provoca la degeneracion generalizada de los hepatocitos acompafiada de
necrosis, fibrosis progresiva e infiltracion de leucocitos mononucleares
(Carmichael, 1992).

Las propiedades anfipéaticas de las MC favorecen su penetracion en
las membranas celulares. Por otro lado, las MC son absorbidas
fundamentalmente por un transportador especifico de sales biliares
localizado en €l hepatocito (Runnegar y col., 1995) lo que facilita la entrada
de las MC en €l higado y justifica su organotropicidad (Milutinovic y cal.,
2003). Este hecho se evidencia debido a que el transporte de MC esinhibido
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por &cidos biliares. Actuamente se apunta a la presencia del polipéptido
transportador de aniones organicos (OATP) como responsable del transporte
de las MC d interior de las células (Hagenbuch y Meier, 2003; 2004) (ver
apartado 1.7).

1.6.1. Efectos en humanos

Y a se ha comentado que debido a rechazo de la poblacién a beber
aguas contaminadas con cianobacterias por el mal olor y sabor producidos
por éstas, no se han llegado a producir grandes fatalidades como resultado
de la exposicion a MC (Kotak, 1991), a excepcidn de las intoxicaciones
ocurridas en Brasil, ya mencionadas. La primera de ellas ocurrié tras la
ingestion de agua contaminada con cepas toxicas de Anabaena y
Microcystis en la que resultaron 2392 personas afectadas, de las cuales
murieron 88 (Teixeira y col., 1993; Oliveira y col., 2005); y la otra, en
febrero de 1996, en el centro de didlisis de Caruaru, en la que 126 pacientes
presentaron diversos sintomas debidos a la contaminacién del agua utilizada
para la didisis, de los cuales murieron 60, por falo hepatico agudo
(Jochimsen y col., 1998; Pouria y col, 1998; Carmichael y col., 2001;
Azevedo y col., 2002). Los sintomas iniciales fueron dolor de cabeza,
malestar en los ojos, vision borrosa, nduseas y vomitos. Fue una
intoxicacion masiva, de forma que aproximadamente unos 100 pacientes
sufrieron fallo hepético agudo, denomindndose este hecho “Sindrome de
Caruaru”. Estudios posteriores confirmaron la presencia de MC-LR, MC-
YRy MC-AR tanto en higado como en suero de los pacientes fallecidos en
dicho episodio; asimismo, se demostré la presencia de MC-LR en €
materia de relleno de las columnas de filtracion de agua empleadas para la
hemodidisis.
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Los sintomas principales que presentan las personas que han estado
en contacto con MC son: irritaciones de la piel y de los 0jos, episodios
alérgicos, fatiga, mareos y gastroenteritis agudas (Tabla TI-4). Cuando se
ha producido la ingestion accidental de MC presentes en el agua de bebida,
los sintomas mas usuales han sido: dolor abdominal, nduseas, vomitos,
diarreas, tos seca, dolor de cabeza, neumonia atipica y elevacion de enzimas

hepaticas séricas como lay-glutamiltransferasa (Carmichael, 1996a).

Por otro lado se ha demostrado una accion inmunomodulatoria de
MC-LR sobre los leucocitos polimorfonucleares humanos, a
concentraciones por debagjo del limite guia recomendado por la OMS, por lo
que e consumo de aguas contaminadas con cianobacterias podria inducir
una disminucion de la resistencia a las infecciones, un aumento de la

incidencia de tumores, episodios de alergia, etc. (Hernandez y col., 2000).

El mayor riesgo tdxico deriva de la exposicion crénica a MC,
generalmente por consumo de agua de bebida contaminada. Diversos
estudios epidemioldgicos sugieren una mayor incidencia de carcinoma
hepatocelular y colorrectal en zonas cuyas aguas de bebida estéan
contaminadas por MC (Y u, 1995; Fujiki y col., 1996; Zhou y col., 2002). De
hecho, la Agencia Internaciona de Investigaciones sobre el Cancer (IARC),
ha clasificado recientemente a MC-LR como posible carcinGgeno para
humanos (Grupo 2B) y los extractos de Microcystis no son clasificables por
su carcinogenicidad en humanos (Grupo 3) (http:www.iarc.fr/).
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LUGAR DE ACCION

SINTOMASY
EFECTOS

REFERENCIAS

Piel, 0jos, oidosy boca

Sintomas: irritacion ocular,
deoidosy delapiel, con
descamacion, erupcionesy
aparicién de ampollasen la

piel y enlaboca.

Bell y Codd., 1994
Carmichael, 1996a

Higado Hepatitis con hepatomegalia | Bell y Codd, 1994
y dolor abdominal.
Elevados niveles de los Carmichael, 1996a
enzimas hepaticos en suero. Falconer, 1999
Rifi6n Dafio en rifion, con pérdida Falconer, 1999

de electralitos, glucosa,
cetonas y sangre en laorina.
Deshidratacion.

Tracto digestivo

Gastroenteritis con dolor
abdominal, diarrea, vémitosy

nauseas.

Jochimsen y col., 1998
Bell y Codd., 1994
Carmichael, 1996a

Tractorespiratorio

Dolor de garganta, tos seca,

neumonia atipica.

Carmichael, 1996a

Otros efectos

Reacciones a érgicas:
sintomas de asmayy fiebre del
heno. Incremento de los
nivelesde g E. Dolor de

cabeza, mareosy letargo.

Bell y Codd, 1994
Carmichael, 1996a

Tabla TI-4: Principales sintomasy efectos toxicos observados en el hombre.
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También es de particular interés su capacidad teratogénica. Se
considera que son necesarios estudios epidemiol 6gicos en esta direccion, ya
gue se ha encontrado una relacion entre exposicion crénica a MC en €
primer trimestre de embarazo por consumo de agua de bebida, y un aumento
de defectos congénitos (Codd y col., 1999).

1.6.2. Estudios en animalesterrestres

En la evaluacion de la toxicidad de las MC se han calculado los
valores de DLsp en diversos animales de experimentacion. En ensayos
realizados en nuestro laboratorio (Moreno y col., 2005a) se concluy6 que la
DLso de MC-LR en rata por via intraperitoneal (i.p.) fue de 106 pg/Kg. Este
resultado fue similar a los referenciados por Miuray col., (1991) los cuaes
determinaron una DLsp de 122 nug/Kg de MC-LR por via i. p. para ratas
dimentadas y de 72 pug/Kg para ratas en ayunas. Sin embargo, es méas
elevado en comparacion con los resultados obtenidos por otros autores, que
refieren una DLy de 50 ug/Kg de MC-LR por viai. p. (Dow y Swoboda,
2000). No obstante, todos estos valores se encuentran dentro del rango de
25-125 png/Kg de MC-LR por via i.p. apuntado por Dawson (1998) y la
OMS (1998).

Los valores de DL sy obtenidos en ratones oscilan entre 32,5 ug/Kgy
100 ng/Kg de MC-LR por viai. p. (Botes y col., 1985; Robinson y col.,
1989). Incluso se han recogido valores de DLsy comprendidos entre 50 y
158 ng/Kg (Fawell y col., 1999), como apuntaron Kaya (1996) encontrando
una DLsg viai.p. de 110 pg/Kg en ratones. MC-YR tiene una DLs (i.p. en
raton) de 70 ug/Kg y MC-RR de 300-600 ug/Kg (OMS, 2003).

30



I ntroduccion

La toxicidad de MC-LR por via inhaatoria es también elevada
presentando una DLsp de 43 ng/Kg en rata (Creasia, 1990), 250 ug/Kg en
administracion intranasal (Fitzgeorge y col., 1994) y entre 50 y 100 ug/Kg
en administracién intratraqueal (Ito y col., 2001). Sin embargo, esta toxina
es mucho menos toxica por ingestion oral (Ito y col., 1997), con una DLsg
de 3000 nug/Kg en ratones (Fitzgeorge y col., 1994).

MC-LR es una de las MC mas toxicas en ratones adultos, sin
embargo es poco téxica para ratones recién nacidos. El sdlo hecho de
sustituir L-leucina por L-arginina, obteniéndose MC-RR, hace que se
produzcan cambios en la toxicidad, ya que dicha toxina es menos toxica en
ratones adultos y por e contrario es muy toxica en ratones recién nacidos
(Stoner y col., 1989).

En la mayoria de las especies, pero sobre todo en mamiferos, €
higado es € drgano més afectado, mostrando una necrosis hemorrégica
extensa y una disrupcion de capilares sinusoidales (Kaya, 1996). El shock
hemorrégico secundario a dicha necrosis hepatocelular y colapso del
parénquima hepético conduce ala muerte (Theiss y Carmichael, 1985). Esta
se puede producir en pocas horas (4-24 horas) 0 en pocos dias, y suele venir
precedida por coma, temblor muscular, palidez y dificultad en la
respiracion. Se ha apuntado que MC-LR podria unirse a la enzima ATP
sintetasa, pudiendo conducir ala apoptosis celular (Mikhailov y cal., 2003).
Otros efectos observados son: diarrea sanguinolenta, engrosamiento

hepatico y hemorragia intrahepética.

En los animales intoxicados, pueden encontrarse restos de algas en €l

estomago y en € tracto digestivo, a igua que en la boca, hocico y patas.
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Uno de los primeros efectos (15-30 minutos) que se observan en la
intoxicacion por MC es una elevacion en los niveles séricos de los &cidos
biliares, fosfatasa alcalina (PA), y-glutamil transferasa (y-GT) y aspartato
aminotransferasa (GOT), ademas de un aumento en el nimero de glébulos
blancos (Carmichael, 1996a). Las MC tienen afinidad por los hepatocitos,
razon por la cual se concentran en € higado, y son activamente absorbidos
por las células hepéticas (Dawson, 1998). Una vez en € hepatocito, forman
aductos con las fosfatasas de proteinas PP1 y PP2A del citoplasma y el
nucleo, como veremos en e apartado 1.7.1 de mecanismos de accion,
inhibiéndolas y conduciendo a la disrupcién de la arquitectura hepatica y
necrosis difusa hepatocelular lo que permite el paso de la sangre a los
espacios intersticiales, causando una hemorragia intrahepética severa en la
region centrilobular. Esto conduce a una hepatomegaliay disminucion de la
presion arterial de sangre, 1o que puede llegar a producir incluso la muerte
por shock hipovolémico (Beasley y col., 2000; Fitzgerald, 2001).

Debido a fallo de la gluconeogénesis hepética y otros mecanismos
que controlan e metabolismo de la glucosa, puede producirse una severa
hipoglucemia que complicaria ain mas el cuadro clinico (Runnegar y col.,
1987; Beasley y cal., 2000).

Las MC no son hidrolizadas por las peptidasas intestinales y
concretamente MC-LR se absorbe por €l intestino (Dow y Swoboda, 2000).
De estaforma, aunque €l primer efecto observado de la intoxicacion de MC
sea en e higado, también se afectan otros érganos como son € tracto
intestinal y los rifiones (Milutinovic y col., 2003; Botha 2004b; Moreno y
col., 2005a).
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Los efectos gastrointestinades incluyen deformacién de los
enterocitos, gastroenteritis y hemorragia, 10 que seria una consecuencia
directa de la absorcion de la toxina via epitelio intestinal (Falconer y cal.,
1992b; Chorusy col., 2000). Los efectos en €l rifién consisten en lesiones en
el glomérulo y tdbulos colectores, con aumento de la urea, creatinina y
potasio en sangre (Beasley y col., 2000; Milutinovic y col., 2002).

Se ha demostrado que los extractos de Microcystis contienen
compuestos teratogénicos para mamiferos expuestos por via i.p. o por
incubacion con los embriones de raton (Bu y col., 2006; Ding y col., 2006);
pero no se sabe aun si estos efectos son debidos a las MC en si, 0 a otros

compuestos presentes en dichos extractos (Fal coner, 2007).

1.6.3. Efectos en organismos acuaticos

Las MC pueden afectar a una gran cantidad de organiSmos acuéticos,
desde microal gas hasta mamiferos (Wiegand y Pflugmacher, 2004). Lafalta
de fitoplancton alternativo como alimento cuando las cianobacterias son las
especies dominantes, fuerza a zooplancton a consumirlas. Algunas especies
de crustéceos evitan ingerir cianobacterias que contengan MC. Sin embargo,
otras especies de cladoceros son menos selectivas (Kurmayer y Jittner,
1999), siendo capaces de ingerir tanto cianobacterias téxicas como no
toxicas (Rohrlack y col., 1999) en condiciones de escasez de alimento,
acumulando las MC (Mitrovic y col., 2005) y pudiendo transferirlas

potencia mente a nivel es superiores de la cadena trofica.

Se han observado efectos toxicos en invertebrados acuaticos tras las
ingestion de MC como en Daphnia sp. (Jungmann, 1992; Reinikainen y
col., 1995; Thostrup y Christoffersen, 1999; Rohrlack y col., 2001; Henning
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y col., 2001), Artemia salina (Campbell y col., 1994; Besttie y col, 2003),
Palaemon modestus, Macrobrachium nipponensis (Chen y Xie, 2005) y
Penaeus monodon (Kankaanpaa y col., 2005), observandose en algunos
casos acumulacion de toxinas en €l hepatopancreas. Los bivalvos como los
mejillones (Mytilus edulis y Mytilus galloprovincialis) son capaces de
bioacumular MC en sus tegidos (Watanabe y col., 1997; Williams y col.,
1997; Vasconcelos, 1999); ésto también se ha detectado en otros bivalvos
como Anodonta cygnea (Eriksson y col., 1989a), Anodonta woodiana, Unio
douglasiae y Cristaria alicata (Watanabe y col., 1997; Yokoyama y Park,
2002) asi como en Anodonta grandis simpsoniana (Prepas y col., 1997).
Hay evidencias de que las MC acumuladas en bivalvos pueden perdurar
hasta un afio, siendo dificil predecir la concentracién de MC en los mismos
ante la existencia de una floracién (Y okoyamay Park, 2002). También los
cangrejos (Procambarus clarkii y Pacifastacus leniusculus) acumulan estas
cianotoxinas en intestino y hepatopancreas (Liras y col., 1998; Vasconcelos
y col., 2001).

La mortandad de peces se ha asociado en ocasiones a floraciones
toxicas de cianobacterias (Andersen y col., 1993; Carbisy col., 1997; Zimba
y col., 2001). Algunos de estos incidentes han sido atribuidos a causas
indirectas como la disminucion de oxigeno (Pefiazola y col., 1990) o €
aumento de la concentracion de amonio disuelto en agua (Paley y col.,
1993; Bury y col., 1995). Sin embargo, existen evidencias que implican a
las MC en la mortandad de peces observada en lagos y embal ses de agua en
los que han crecido floraciones de cianobacterias (Carbis y col., 1997;
Zimbay col., 2001). Las MC han ocasionado episodios de muerte masiva en
peces, siendo responsables de la enfermedad denominada “Netpen Liver
Disease” (NPLD) en salmones procedentes del Atlantico criados en

34



I ntroduccion

cautividad, causando importantes pérdidas econdmicas en la industria de

cultivos marinos (Andersen y col., 1993).

LaDLsp de MC-LR en carpas (Cyprinus carpio), viai.p. oscila entre
300 y 550 ug/Kg (Rabergh y col., 1991) y en truchas (Oncorhynchus
mykiss), por esta misma via, se encuentra entre 400 y 1000 ug/Kg (Kotak y
col., 1996). Por tanto, la DLsp para peces es més elevada en comparacion
con mamiferos roedores. Sin embargo, hay que recalcar que en peces, las
MC no sélo son hepatotoxicas, sino que afectan a un mayor nimero de
organos (Bury y col., 1996a; Kotak y col., 1996; Bury y col., 1998a,b;
Vajcovay col., 1998; Fischer y Dietrich, 2000a; Best y col., 2001).

Ademés, las cianobacterias pueden congtituir parte de la dieta de
algunas especies de peces como ciclidos y ciprinidos tropicales (Bowen y
col., 1982). De hecho, se han encontrado células de Microcystis en el

estdmago de peces, confirmando este hecho (Mohamed y col., 2003).

Algunos estudios de campo han demostrado que las MC pueden
acumularse en tejido de peces (especialmente en higado) pudiendo llegar a
ser transferidas a lo largo de la cadena aimentaria (Magalhaes y col., 2001).
La Tabla TI-5 reflgja la acumulacion de MC en distintos 6rganos de peces

observada en estudios de campo.
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Especie M étodo de | Organos en los que se| Referencias
piscicola/ deteccion detectaMC
Lugar de
muestreo
Pez blanco Inmunoensayo con | Intestino Ernsty col.,
(Coregonus anticuerpos para 2001
lavaretus MC
L.)/Lago
Ammersee
(Alemania)
Tilapia (Tilapia | Cromatografia Proteinas Magalhaesy
rendalli)/costa liquidade dta Higado col., 2001
del lago resolucion (HPLC)
Jacarepagua (Rio
de Janeiro)
Platija Ensayo de Higado Sipiay coal.,
(Platichthys inmunoafinidad Visceras 2001
flexus)/oeste de | (ELISA) Tejido muscular
Gula (Finlandia)
Carpa Cromatografia Intestino Cheny cal.,
(Aristichthys liquida de alta Rifion 2007
nobilis)/ lago resolucion (HPLC) | Higado
Taihu y Cromatografia Bazo

liquida- Vesiculabiliar

Espectrometria de M Usculo

masas (LC-MS) Sangre

Branquias

Tabla TI-5: Acumulacion de MC observada en estudios de campo en tgidos,
sangre o heces de peces, dependiendo de la concentracion de toxinas o de células

de cianobacterias presentes en el agua.
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No s0lo se ha detectado acumulacién de MC en peces mediante

estudios de campo, sino también en diversos estudios experimentales, como
sereflgjaenlaTablaTI-6.

Especie Método de Organos en los Referencias
piscicola/Exposicion deteccion que se detecta

MC
Pez oro (Carassius Ensayos de Higado Malbrouck y
auratus)/MC-LR (125 ug/Kg | inhibicion de col., 2003
peso corporal) o MC-LR (10 | fosfatasas de Malbrouck y
1g) sobre hepatocitos proteinas (PPA) col., 2004
incubados 4 horas
Carpa comun (Cyprinus Ensayos de Hepatopancreas Li y cal., 2004
carpio)/floracién con MC- inhibicion de Tejido muscular
RR, MC-LRy MC-YR fosfatasas de
(357,3+26,8 ug/g peso seco) proteinas (PPA)
Carpa plateada Cromatografia Sangre Jang y col.,
(Hypophthal michthys liquida de alta Higado 2004
molitrix)/ resolucion (HPLC) Tejido muscular
MC-LR (268-580 ng/g peso Heces
SECo)
MC-RR (110-292 ug/g peso
SEco)
Alevines detilapia (Tilapia Inmunoensayo Higado Soaresy col.,
rendalli)/ (ELISA) Tejido muscular 2004

20,4 ug/g MC-pez-dia
durante 15 dias; 14,6 ug/g

M C-pez-dia durante 28 dias;
2,2 ug/g MC-pez-dia durante
42 dias
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Carpa plateada Cromatografia Higado Liy col., 2007a
(Hypophthal michthys liquida de alta
molitrix)/ Extracto resolucion (HPLC)

hepatotdxico de microcistinas
con MC-LR, MC-RRy MC-
YR. Unadosisde 1000 ug
MC-LReg/kg pez viai.p.

y Cromatografia
liquida-
espectrometria de
Sacrificio alahora, 3horas, | MeSaS (LC-MS)
12 horas, 24 horasy 48 horas
de laexposicion.

Tabla T1-6: Acumulacion de MC observada en estudios experimentales en
tgjidos, sangre o heces de peces, dependiendo de la concentracién de toxinas
administrada.

La tilapia (Oreochromis niloticus) es un pez de agua dulce que
acumula MC en opérculos, higado y rifion (Mohamed y col., 2003) mientras
que otros peces pueden ademas acumularlas en tejido muscular (Magahaes
y col., 2001). Segun Cazenave y col. (2005), una vez absorbidas las MC en
peces, bien a través de los opérculos o por e epitelio intestinal, se produce
un rapido transporte de las toxinas a través del flujo sanguineo,
distribuyéndose a varios 0rganos o tejidos; por esta razén encontramos una
mayor distribuciéon de MC en aguellos 6rganos mas irrigados como €
higado, rifidn, intestinos y opérculos. Chen y col. (2007) han detectado altas
concentraciones de distintos congéneres de MC (-LR, -RR, -YR) en érganos
como intestino, rifién, higado, bazo, vesicula biliar, misculo, sangre y
branquias de carpas (Aristichthys nobilis), destacando su presencia en €
intestino medio. Otro estudio, llevado a cabo por Li y col. (2007c)

demuestra que en carpas expuestas de forma aguda por viai.p. a células de
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cianobacterias (conteniendo MC-LR, MC-RR y MC-YR) las MC se
distribuyen fundamental mente en rifién, vesicula biliar e intestino.

Los opérculos y €l epitelio de la piel de los peces de agua dulce se
consideran barreras para el transporte de MC (Bury y col., 1995; 1998b).
Tencalla y Dietrich (1997) demostraron la répida, aunque limitada,
absorcion de MC (>5% de la dosis total de MC) desde € tracto
gastrointestinal  hasta la sangre en trucha arcoiris alimentada con M.
aeruginosa toxica. Una vez en sangre, la toxina (aproximadamente 1,7% de
la dosis) se acumula rgpidamente en higado donde se une covalentemente a
fosfatasas de proteinas (Tencalla y Dietrich, 1997). Esto también ocurre en
salmon atlantico inyectado i.p. con MC, observandose a las 24 h que la
mitad de los metabolitos de MC formados (méas polares que MC-LR)
carecian de actividad inhibitoria de las fosfatasas de proteinas (Williams y
col., 1997). Se sugiere que la bilis juega un importante papel en la
eliminacién de MC a partir del higado de peces alimentados por via oral con
M. aeruginosa (Sahin y col., 1996). Se ha detectado la presencia de MC en
bilis y sangre de peces (Xiey col., 2005). El hecho de que & aclaramiento
de MC de los tejidos del pez se realice répidamente, comparado con los
mamiferos, podria explicar en parte, la mayor resistencia del pez a las

hepatotoxinas de cianobacterias (Williamsy col., 1995).

En genera, los efectos toxicos de MC observados en peces son
similares en muchos aspectos a los estudiados en mamiferos (Theiss y cal.,
1988; Miura y col., 1989; Li y col., 2001), aunque existen algunas
diferencias. Asi, e aumento de la masa hepética producido tanto en peces
como en ratones parece tener distinto origen (Kotak y col., 1996),

atribuyéndose en peces a una retencion de agua, mientras que en ratones se
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debe a una hemorragia. En peces, se ha comprobado que las MC ademés de
afectar a higado produce cambios histopatolégicos en hepatopancreas,
intestino, rifion (Vajcovay col., 1998; Fischer y Dietrich, 2000a; Cazenave
y col., 2005; Molinay col., 2005; Xiey cal., 2005), funcion cardiaca (Best y
col., 2001; Liu y col., 2002), opérculos (Bury y col., 1996b; Carbisy coal.,
1997; Bury y col., 19983, Cazenave y col., 2005) y cerebro (Fischer y
Dietrich, 2000b; Cazenavey col., 2005). Los 6rganos mas af ectados parecen
ser e higado y €l rifidn, produciéndose una disociacion y degeneracion de
los hepatocitos en el higado y una dilatacion de la capsula de Bowman en
rifidn. También se han detectado alteraciones en diversos pardmetros
sanguineos (Navrétil y col., 1998; Koop y Hetesa, 2000) e inmunolgicos

(Palikovay cal., 1998) y elevacion de enzimas séricas (Carbisy col., 1997).

En estudios con embriones de peces, que se expusieron a MC por
microinyeccion, se observaron dafios hepatobiliares diversos como
hipertrofia, hemorragia hepética, necrosis y aumento de la masa hepatobiliar
(Jacquet y col., 2004). En otros estudios con embriones (Misguruns
mizolepis) se observé afectacion hepética y ateraciones cardiacas (Liu y
col., 2002).

Aungue se ha demostrado que €l pez es susceptible ala accion tdxica
de MC durante muchos estadios de su vida, tras |a exposicion a estas toxinas
via oral o por inmersién en agua que las contengan, suele existir un tiempo
de latencia mas 0 menos prolongado hasta que se inducen los efectos
adversos y consecuentemente la mortalidad (Carbis y col., 1997). En la
siguiente tabla (Tabla TI-7) se resumen agunas de las patologias

producidas:
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Patologia

Higado

Rifi6n

Cambios

macr 0scopicos

Vasodilatacion general,
congestion severadel higado

y dafio generalizado

Cambios histolégicos

Pérdida de la estructura
celular resultante de la
disociacion delos
hepatocitos, necrosis masiva
colicuativay pérdidade la

arquitectura del parénguima

Dilatacion de la
capsula de Bowman
del glomérulo renal y
progresiva
degeneracion de

tdbulos que conlleva

hepético. Disrupcion de alanecrosis
canaliculos biliares. coagulativa del
epitelio tubular.
Cambios Condensacion de Lisisdel epitelio
ultraestructurales mitocondrias, fragmentacion | tubular.

y vesiculacion del reticulo
endopl&smico rugoso (RER)
con pérdida de ribosomas.
Acumulacion periféricade
los microfilamentos del
citoesquel eto. Vacuolizacion
celular, picnosis nuclear y
colapso de lamembrana

nuclear.

Tabla TI-7: Principales patologias producidas por MC en higado y rifién de peces.
(Tomado de Zurawell y col., 2005).
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Ademés, son multiples y muy diversos los dafios producidos sobre
algunas funciones metabdlicas en peces. Asi, en latabla siguiente (T1-8) se

resumen algunos cambios metabdlicos importantes produci dos en peces.

Especie piscicola Dosis Efectos observados Referencias

administrada

y viade

exposicion
Trucha arcoiris M. aeruginosa Muerteen lasprimeras96 | Tencalay
(Oncorhynchus 1440 mg extracto horas, col., 1994
mykiss) seco congelado

dealga/Kg de

masa corporal,

6.600 pg MC/Kg

peso medio
Truchamarrén (Salmo | 63 diasde Bury y cal.,
trutta) tratamiento & Disminucion del 1995

-MC-LR crecimiento (méas marcado

purificada (41-57 | enlostratados con €l

pg MC-LRI/L) lisado de células toxicas).

- Lisado de Aumento del flujo de

célulastoxicas sodio (en los tratados con

de M.aeruginosa | el lisado de células téxicas

(41-68 pg MC- y con MC-LR pura).

LR)

- Lisado de Aumento de flujo de sodio

células no y cloro (en los tratados con

toxicas de el lisado de células

M.aeruginosa toxicas).

(snMC-LR/L)
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Tilapia (Oreochromis | MC-LR Ningun efecto. Bury y cal.,
mossambi cus) purificada (90 1996b
mg/L)
Después de 24 horas,
Extractos de inhibicion del flujo de
M.aeruginosa calcio corporal,
PCC 78200 aumentando en las
vesiculas plasméticas de la
CYA 43 membrana basolateral,
reticulo endoplasmatico
(RE) y mitocondrias.
Hipocal cemia plasmética.
Truchamarrén (Salmo | Administracion Bury y cal.,
trutta) y Trucha via aortadorsal 1997
arcoiris de:
Aumento de la actividad
(Oncorhynchus 300 pg MC- alanina aminotransferasay
mykiss) LR/Kg lactato deshidrogenasa en
sangre alas 24 horas.
75 ug MC- Aumento de la actividad
alanina aminotransferasay
LR/Kg lactato deshidrogenasa en
sangre alas 24 horasen la
trucha marrén pero no en
latrucha arcoiris.
25 igMe- Sin efectos en ambas
LR/Kg especies.
Truchamarrén (Salmo | 300 pg MC- Después de 24 horas, Bury y col.,
destruccién de la
trutta) y Trucha LR/Kg estructuradel parénguima 1997
arcoiris 25 ug MC- en latruchamarrény
engrosamiento de los
(Oncorhynchus LR/Kg hepatocitos junto con
mykiss) necrosis hepética en ambas

especies.

Después de 48 horas
aumento de los indicios
hepatosomati cos,
dependiente de ladosis en
ambas especies.
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Tilapia (Oreochromis | Exposicion de Inhibicion delaactividad | Buryy col.,
mossambi cus) las membranas p-nitrofenol fosfatasa 1998a
dependiente de potasio.
branquiaes
aidadasa
extractos de
acidos grasos de
M.aeruginosa
PCC 7820 0
CYA 43
Alevines de carpa 400 pg MC- Disminucion del contenido | Palikovay
. — L leucocitario,
comun (Ciprinus LR/Kg, viai.p. principalmente de los col., 1998
carpio) y carpa MC-LR endosis | linfocitos en la carpa
_ comun y de los mielocitos
plateada Unicas de 3, 300, en la carpa plateada,
(Hypophthalmichhys | 600y 1200 Un menor cambio dela
molitrix) /K de masa actividad fagociticatrasla
HORY administraciéni.p. enla
corporal carpa comun.
Una mayor disminucion de
mielocitos en la carpa
plateada.
Carpaplateada 250 6 400 ug/Kg | Después de 48 horas Vajcovay cal.,
. incremento altamente
(Hypophthalmichthys | de masa corporal significativo de las 1998
molitrix) deMC-LR pura | actividades lactato
inyectadai.p. d@|drogma$, alanina
aminotransferasa,
aspartato aminotransferasa
y disminucion
significativa dela
concentracion de proteinas
totales
Alevines de trucha Extractos Aumento de latasa Besty cal.,
marron (Salmo trutta) | acuosos cardiaca en 15-60 2001
segundos en los expuestos
contaminados al extracto acuoso.

con Microcystis
PCC 7820y
CYA 43
MC-LR (5, 50,
500ug MC-LR)

Aumento del volumen de
eyeccion cardiaco en los
tratados con 50, 500 ug
equivalentesde MC-LR.
Aumento del gasto
cardiaco en los tratados
con extractos acuosos y en
los tratados con 50ug
equivalentesde MC-LR.
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Pez cucaracha Alimentacion Ningun efecto. Kamjunke y
(Rutilusrutilus) por sonda con Disminucion del col., 2002a
Aphanizomenon | glucdgeno hepéaticoy dela
concentracion de proteinas
y conMC .,
en el masculo.
Pez cucaracha Alimentacion Latasade crecimiento Kamjunkey
. . observada fue:
(Rutilus rutilus) por sonda con Daphnia> Aphanizomenon col., 2002b
Aphanizomenon, | >sinalimento=MC
MC, Daphniay
sin aimento
Trucha arcoiris Liofilizado de M. | Incremento tiempo Fischer y cal.,
. dependiente de la
(Oncorhynchus aeruginosa intensidad de manchas en 2000
mykiss) PCC 7806 el higado: después de 3 Besty cal.,
(5.700 horas, un incremento dela | 2003
-AUHY inmunopositividad aMC
MC/Kg) en citoplasmay nucleo de
hepatocitos; después de 48
horas, apoptosisy muerte
celular.
Exposicion 24 h Incremento del contenido
acélulasde acuoso en €l intestino, sin

Microcystis PCC
7813

Exposicion 24 h
acélulasde
Microcystis PCC
7813y

lipopolisacaridos

cambios en los indicadores
hepatosométicos.

Aumento en los
indicadores
hepatosomaticos y del
contenido acuoso en €l
intestino.
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Alevines de pez oro 125 pg/Kg de Después de 24-96 horas Malbrouck y
incremento significativo col. 2003
de laactividad aspartato !
inyectadai.p. aminotransferasa.

Después de 3-96 horas
incremento significativo
delaactividad aanina
aminotransferasa.

Répido aumento de lactato
deshidrogenasa desde 5-20
U/ml después de 96 horas.
Completa recuperacion de
aspartato
aminotransferasa, alanina
aminotransferasa y lactato
deshidrogenasa después de
21 dias.

(Carassius auratus) MC-LR pura

Tabla TI-8: Efectos de las MC en el metabolismo de peces segin las

concentraciones de toxinas administradas y via de exposicion.

Junto a los dafios fisiopatol 6gicos, las MC pueden producir cambios
en el comportamiento de los peces (a concentraciones ambientales de 0,5-50
pHg MC-LR/L) influyendo en € ritmo diurno del pez cebra y produciendo

alteraciones en la obtencién de alimentos (Baganz y col., 1998).

La sensibilidad de los peces expuestos por via oral a MC es especie-
dependiente. Los salménidos son mucho mas sensibles que los siluros (Best
y col., 2003). Comparaciones de la sensibilidad a las MC entre la trucha
arcoiris y la carpa revelan que esta Ultima es més sensible a la aplicacion
oral de células toxicas de Microcystis, y ello parece explicarse porque €l
proceso de digestion es mas largo en la carpa, o que puede aumentar la
absorcion de las MC por las células del epitelio intestinal (Fisher y Dietrich,
2000a; Fisher y col.,, 2000). Desde un punto de vista evolutivo, la
vulnerabilidad de los peces a MC esta probablemente influenciada por la
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naturaleza del hébitat y modo de alimentacion. Especies nativas de habitats
oligotréficos son mas vulnerables que las especies de hébitats eutroficos,
donde la exposicion a MC es mas frecuente (Malbrouck y Kestemont,
2006). Estudios recientes demuestran que especies de peces fitoplanctivoras
(Hypophthalmichthys molitrix, Aristichthys nobilis) son més resistentes con
respecto a especies omnivoras (Carassius auratus) y carnivoras (Culter
ilishaeformis) (Qiuy cal., 2007).

La Figura FI-8 esquematiza y resume la distribucién y mecanismos

fisiopatol 6gicos de accion toxica de MC en peces.

Mo » SANGRE Modifi seidn de pasirmetsos
inaremoligions ¥

. sanggainecs, aumeado de lu

(nyeccidnip, actividades ALT, AST ¥

oral, mmersiin) LDH

-

i Allsracicoes -
» HIGADO 4% histop e Bigics MC + GSH
(anpnsemnado de ks
hapabocBos ¥ mciosis,
apopiosis, s oedalax, 3EH
witrechanrdato v
daformacsden del macko...)

Caumbios degmmratzros an ¥

ia tibualos, ghminalos yiejido 3 ;
* RINON 1.5% mm:“l( :: 4] MC-GSHeonjugado

apopiosis cubalar)

» INTESTINO 1% Cumbics pabobgicos de la
nmcosa idest il

Indbicicn de borba mica v,
* BRANQUIAS 0,2% da elowo en Las oblales da L EXCRECION
bramgqaise, pérdids de la EILIAR

hommecstasss

. Aamerdo del e cardisas,
» CORAZON? alteraciones del wolumen y
rendimierto candinas

» MUOICULO 0.3% Efectos no desetas

Figura FI-8: Esguema de los mecani smos fisiopatdl 6gicos de accidn toxicade MC
en peces (Tomado de Mabrouck y Kestemont, 2005).
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En peces, ademas del dafio hepatico y renal, las MC parecen actuar
sobre la homeostasis blogueando la funcion norma de los opérculos.
Extractos de M. aeruginosa inhibieron la bomba de cloro en células de
opérculo de carpa comun (Gaete y col., 1994). Las MC interfieren en €
transporte de Na" a través de los opéreulos, inhibiendo la fosforilacion de
las enzimas implicadas en la bomba de sodio (Zambrano y Canelo, 1996).
Como consecuencia, las concentraciones plasméticas de Na' y CI°
disminuyen en peces expuestos a MC via oral, intraperitoneal o inmersos en
aguas que las contengan (Bury y col., 1996b; Carbis y col., 1996).
Diferentes extractos de M. aeruginosa inhibieron e flujo de Ca®* en
opérculos de peces de agua dulce; sin embargo, MC-LR pura no produjo
dicha inhibicion (Bury y col., 1996b). Por lo tanto, parece que diversos
compuestos aun no identificados, procedentes de cianobacterias, son los
responsables de interferir en € trasporte idnico en peces de agua dulce,
aterando consecuentemente la homeostasis. Iguamente, in vitro, en lineas
celulares de peces, nuestro equipo de investigacion (Pichardo y col., 2006)
ha demostrado que el extracto procedente del cultivo de M. aeruginosa
conteniendo Unicamente MC-LR, era méas toxico que la MC-LR pura, o
cual podria deberse a la presencia concomitante de otros compuestos en €l
mismo, tal y como ha sido apuntado por otros autores (Fastner y col., 1995;
Oberemm y cal., 1999).

Los peces son més sensibles alas MC en sus estadios tempranos de
vida, probablemente porque su fina capa epitelial, combinada con la gran
superficie corporal relativa, una alta tasa metabolica, y las perturbaciones
generadas en e mantenimiento de los procesos de desarrollo, a menudo
tienen como resultado la muerte (Von Westernhagen y col., 1988).
Adicionalmente, lamotilidad en las etapas méas tempranas es més limitada, y

se encuentran mas restringidos a las zonas del litora donde las
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cianobacterias frecuentemente forman floraciones (Malbrouck y Kestemont,
2006). En la Tabla TI-9 se resumen algunos de los efectos de las MC en
peces en sus estadios tempranos de vida, siendo los principales, las
interferencias en los procesos de desarrollo y funciones de los 6rganos. Los
efectos cronicos pueden ser potentes, y en general, el impacto de las MC
sobre el desarrollo de embriones y larvas de peces expuestos durantes varios
dias, es la reduccion de la supervivencia de los individuos, y

consecuentemente, del desarrollo de la poblacion.

Especie Dosisdel toxico | Efectos observados Referencias
piscicola/

estado de

desarrollo

Chub (Leuciscus 0,5; 5; 50 ug MC- | Disminucién dela Oberemmy col.,
cephalus)/bléstula | LR 6 MC-LRIL iégiﬂgpegﬁé?eiféorma 1097

-final desarrollo Oberemmy col.,
embrién (0-21 1999

dias)

Trucha arcoiris 0,5; 5; 50 ug MC- | Estimulacion dela Oberemmy col.,
(Oncorhynchus YRO6MC-RR/LY | eclosion. 1999
mykiss)/desde 30- | 50 ug MC-LR/L

38 diasde vida

Pez blanco 0,5; 5ug MC- Disminucion delaeclosion | Ernsty cal.,
(Coregonus LR/L Malformaciones. 2001

lavaretus 0,08 pg MC-LR/L Oberemm y col.,

L.)/huevoy larva

en agua

1999

Medaka (Oryzias
|atipes)/
embrion (fase 19)

embrion (fase 25)

MC-LR (1-
10pg/mL)

Muerte (dosis dependiente)
Avance de la eclosion
(dosis dependiente).
Anomalias hepatobiliares
(hipertrofiay hemorragia
hepatica).

Jacquet y cal.,
2004
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Carpacomun

(Cyprinus carpio)/
larvay embrién

Extracto con 9,6;
6,0y 0,1 pgMC-
YR, MC-LRy
MC-RR,
respectivamente.
Tres tratamientos
con contenido
total de 0,5; 5y 50

Aumento de la muerte,
aumento de las
malformaciones,
disminucion de lalongitud
media, distrofiade
vacuolas hepéticas y dafio
del nicleo de hepatocitos.

Palikinovay col.,
2003
Palikinovay col.,
2004

pg MC-LR/L

Locha (Misguruns | 0-500 ug MC- Desarrollo anormal Liuy cal., 2002
mizolepis)/ LR/L 30 dias (eclosién anormal, edema

& del pericardio, bradicardia,
embrion cabeza pequefia, curvatura

o, del cuerpoy cola) y

postfertilizacion mortalidad.
(fase 1)
embrion 32 0-170 pg MC- Ademaés de las
células (fase 7) LR/L 30 dias anormalidades descritas,

Embridn gastrula
(fase 18)

Embrion
posteclosién (fase
34)

Alevin 30 dias
despuésdela

eclosion

0-40 ug MC-LR/L
30dias

0-350 pg MC-
LR/L 30 dias

1; 3; 10; 100;
1.000 pg MC-
LR/L 7 dias

disminucion de latasa de
eclosion.

Las anormalidades
descritas sin efectos en la
eclosion.

Muerte (DLso= 164,3
pa/L), alteraciones
estructurales en
hepatocitos y corazon.

Muerte DL, (= 593,3
Ha/L).

Tabla T1-9: Efectos de las MC en los estadios tempranos de vida de peces,

dependiente de las especies, estado de desarrollo, y las dosis administradas.
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1.6.4. Estudiosin vitro
Existe una diversidad de modelos in vitro en los que se han
estudiado los efectos tanto de las MC como de otras cianotoxinas ademas de

extractos de floraciones y cultivos de cianobacterias.

El uso de hepatocitos de rata ha sido muy Util en los estudios de
toxicidad aguda, ya que mantienen los sistemas de trasporte y
activacion/destoxicacion que tiene el organismo, constituyendo, por tanto,
una herramienta muy Util para la deteccion rapiday posterior investigacion
de las MC. En cultivos primarios de hepatocitos de rata a baas
concentraciones de MC ya se observa deformacion de los mismos, que
adoptan una forma redondeada (Mereish y col., 1989; Thompson y Pace,
1992). Es muy caracteristica la aparicion de bullas en la superficie de los
hepatocitos expuestos a MC, tanto de rata (Aune, 1989; Ghosh y col., 1995;
Khany col., 1995) como de trucha (Eriksson y col., 1994) y carpa(Li y col.,
2001), incluso de humanos (Batistay col., 2003). También se han observado
esos abultamientos en la superficie celular de hepatocitos de rata expuestos
a especies de cianobacterias distintas a Microcystis aeruginosa, Como son
Oscillatoria agardhii, Nodularia spumigena y Anabaena flos-aquae
(Eriksson y col., 1988).

Se ha comprobado que las MC no solo inducen dafio en el ADN in
vitro en cultivos de hepatocitos de rata (Ding y col., 2000a) y en células
hepaticas humanas Hep G2 (Zegura y col., 2003), sino también en células
renales de fetos de hamster y fibroblastos de embriones de ratéon (Rao y col.,
1998). Se ha observado apoptosis en hepatocitos de rata (Mankiewicz y cal.,
2001; Bothay col., 20044a) y de salmén (Fladmark y col., 1998).
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Estos métodos deben combinarse con diversas técnicas analiticas y/o
quimicas, como suplemento o reemplazo de los métodos tradicionales
(Aune, 1989). Asi mismo, se han empleado frecuentemente como modelo
para investigar los posibles mecanismos de accion de las MC, como la

induccion del estrés oxidativo y la apoptosis (Ding y Ong, 2003).

Se ha demostrado que las lineas celulares de peces son de gran
utilidad en toxicologia acuatica para la evaluacion de compuestos puros,
muestras de agua, sedimentos y efluentes (Castafio y Tarazona, 1995;
Castafio y Gomez-L echon, 2005).

Nuestro equipo de investigacion ha comprobado los efectos toxicos
agudos de las MC sobre las lineas celulares de peces RTG-2 y PLHC-1.
Dichos estudios han revelado que las toxinas MC-LR y MC-RR producen
cambios morfoldgicos importantes, como redondeamiento, disminucién del
tamafio celular y aumento del nimero y tamafio de cuerpos lisosomales; al
mismo tiempo se observo induccion de esteatosis y estimulacion de la
funcion lisosomal (Pichardo y col., 2005). Se investigd el efecto de la MC-
YR en las lineas celulares de peces PLHC-1 y RTG-2 durante 48 horas de
exposicion, observandose cambios morfoldgicos similares a los obtenidos
paa MC-LR y MC-RR en los mismos tiempos de exposicion. Ademas
también se evidenciaron claras similitudes para la reduccion del contenido
proteico producido por MC-YR y MC-RR en ambas lineas celulares,
mientras que la exposicién a concentraciones superiores de MC-YR (75 y
100 uM) indujo reducciones en la captacion del colorante rojo neutro més
acentuadas que las observadas para MC-LR y MC-RR, principalmente en
las células PLHC-1 (Pichardo y col., 2007). Los efectos téxicos méas
pronunciados se observaron a exponer dichas lineas celulares a extractos de

MC procedentes de floraciones naturales y de cultivos de cianobacterias
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aisladas, sugiriéndose la posibilidad de un efecto sinérgico de las diferentes
MC o bien de la capacidad toxica de otros compuestos (distintos a las MC)
presentes en dichos extractos (Pichardo y col., 2006). La linea celular
PLHC-1 fue mas sensible a la accion toxica de las toxinas, tanto en € caso
de los estandares como de los extractos.

Recientemente Li y col. (2007b), revelaron que la toxicidad de las
MC, principalmente MC-LR y MC-RR, en hepatocitos de carpa aislados era
dependiente del tiempo y de la dosis de exposicion. Al mismo tiempo,
observaron que la forma de muerte celular era dependiente de la dosis de
MC a la que eran expuestos los hepatocitos, produciéndose asi apoptosis
con bajas concentraciones del toxico (10 y 100pg MC/L) y necrosis con las
altas (1000ug MCJ/L). Estos mismos autores aproximaron la DLsy de MC-
LR en hepatocitos de carpaen 169,2 pug/L.

1.7. MECANISMOSFISIOPATOLOGICOS

Las MC deben ser absorbidas para llegar a los 6rganos diana donde
gierceran su accion téxica. En el higado las MC penetran a través de la
membrana basolateral del hepatocito. En hepatocitos de rata, |a absorcion
basolateral esta inhibida por compuestos como |a bromosulfoftaleina y los
acidos colicos y taurocolico (Eriksson y col., 1990; Runnegar y col., 1995).
Todos ellos pueden ser transportados por |a superfamilia de transportadores
de membrana denominados “polipéptidos transportadores de aniones
organicos’ (en roedores. Oatp; en humanos. OATP) (Hagenbuch y Meier,
2003; 2004). Oatp y OATP median la absorcion independiente de Na' de
una amplia variedad de compuestos organi cos anfipéticos, incluyendo sales
biliares, tintes anidnicos organicos, esteroides y conjugados de esteroides,

farmacos, algunos péptidos y toxinas (Hagenbuch y Meier, 2003). Se ha
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comprobado que los Oatp y OATP se expresan en higado y cerebro de rata
(Jacquemin y col., 1994; Noé y col., 1997; Abe y col., 1998) y humanos
(Kullak-Ublick y col., 1995; 2001), corroborandose ademas su participacion
en el transporte de MC (Fischer y col., 2005).

Las toxinas producidas por |las cianobacterias tienen efectos severos
en varios érganos, siendo e més afectado € higado en mamiferos. Sin
embargo, en peces también se dafian € rifién, tracto gastrointestinal,
corazoén, piel, opérculos, etc., como se ha sefidlado anteriormente. También
se ha confirmado la presencia tanto de MC-LR (Fischer y Dietrich, 2000Db)
como de MC-RR (Cazenave y col., 2005) en cerebro de peces (Jenynsia
multidentata). Aunque existen diversos estudios que pretenden aclarar €
mecanismo de accidn téxica de las MC, todavia no se ha podido elucidar
cud de todos los estudiados es el mas certero o si las MC actlian atraves de

varios mecani smos de accion.
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En lafigura (Figura FI-9) se esquematiza los distintos niveles alos
gue actian las MC en células hepéticas y rendes, que explicamos a

continuacion con mas detalle.

MICROCISTINAS

Déficit de GSH Inhibicid Estimulacion
fnsl: 'C'Ond metabolismo
ostalasasde oy Acido
proteinas araquidonico

,, |
Estrésoxidativo £ g i ..........
Muerte celular
v
Citocromo C

Dano oxidativo

| l 1

Activacion de calpaina Activacion de caspasas

Muerte celular l /

APOPTOSIS
Figura FI-9: Mecanismos de accion de las Microcistinas. (CTE: cadena

trasportadora de electrones, ERO: especies reactivas de oxigeno; MPT: permesbilidad

trasmembrana).
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1.7.1. Inhibicion de fosfatasas de proteinas

Hasta e momento parece ser € mecanismo més aceptado de
toxicidad de las MC. El control celular a través del balance entre la
actividad proteina quinasa (encargada de insertar grupos fosfatos en
residuos hidroxilos de proteinas) y la actividad proteina fosfatasa (encargada
de su eliminacion), es de vital importancia.

La actividad relativa de las fosfatasas de proteinas y de las proteinas
guinasas va a influir en los niveles de proteinas fosforiladas en la célula
(Figura FI-10).

ATP ADP

PROTEINAS

FOSFATASAS

DE PROTEINAS

Pi MICROCISTINAS

Figura FI-10: Inhibicion de las fosfatasas de proteinas debido aMC.
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Las MC son potentes inhibidores de las fosfatasas de proteinas. la
MC-LR inhibe de forma altamente especifica las fosfatasas de proteinas de
tipo 1 (PPL) y tipo 2-A (PP2A) (MacKintosh y coal., 1990; Dawson, 1998).
Ambas se unen covalentemente a MC-LR, en e caso de la PP1 la union se
realiza en la cisteina-273 y para PP2A en la cisteina-266 (Gehringer, 2004).
La PPl se encuentra localizada en € citosol, nacleo, miofibrillas y
particulas de glucdgeno; la PP2A se encuentra localizada en € citosol,
mitocondriay nucleo.

Esta estructura tridimensional facilita la union de la MC a tres
regiones de la superficie de lamolécula de PP1 (Goldberg y col., 1995):

1. Laestructura del Adda se gjusta dentro de la ranura hidrofébica en €l
sitio activo,

2. Losdos grupos carboxilatos y €l oxigeno carbonilo de MC-LR forman
puentes de hidrégenos con € sitio de union a metal dentro del sitio
activo,

3. La cadena lateral de L-Leu de MC-LR se gjusta a lo largo de la

tirosing, a borde de laranuradel carbono terminal cercadel sito activo.

Se considera que la interaccion con las fosfatasas de proteinas ocurre
en dos etapas.

1. En una primera etapa existe una union rapida reversible que conduce
aunainhibicion de laactividad catalitica

2. 'Y en una segunda, que tarda varias horas en producirse, se establece
un enlace covalente entre e residuo de Mdha de las MC vy las
posiciones nucleofilicas de las enzimas, |legandose a una inactivacion
irreversible, y pudiéndose detectar dichas uniones covalentes in vitro
einvivo (Craig y col., 1996; Runnegar y col., 1995; Williamsy cal.,
1997).
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Esta inhibicién rompe e equilibrio entre enzimas, observandose un
aumento de la fosforilacion de las proteinas (Carmichael, 1992; 1994). Se
cree que los cambios en la fosforilacion de proteinas tienen dos

consecuenci as fundamental es;

» Reorganizaciéon del citoesqueleto (afecta a la organizacion de los
microfilamentos, filamentos intermedios y microtlbulos) tanto en
hepatocitos, como en otros tipos celulares (células rendes y
fibroblastos). Los efectos observados son similares para los tres tipos de
células anteriormente mencionadas siendo los microfilamentos de actina
igual de resistentes en todas ellas. En fibroblastos y algunos hepatocitos
se dfectan antes los filamentos intermedios, como vicentina y
citoqueratina, que los microtdbulos. Sin embargo, la mayoria de los
hepatocitos sufren una alteracion de la estructura de los microtubulos
primero, posteriormente se afectan los filamentos intermedios y por
altimo los microfilamentos, por |o que se considera que hay dos sitios de
fosforilacion que van a provocar ateraciones en € citoesgueleto
(Wickstrom y col., 1995). La alteracion de los microfilamentos incluyen

unaagregacion inicial de laactina (Carmichael, 1997).

= Disregulaciéon de la division celular que conduce a la proliferacion
tumoral, que esta relacionada con la inhibicion de la PP2A. Esto se debe
aque las fosfatasas de proteinas juegan un papel regulador importante en
el mantenimiento de la homeostasis de las células, de forma que su
inhibicion puede conducir a una hiperfosforilacion de proteinas diana,
tales como las proteinas supresoras de tumores. Esta modificacion post
transduccional puede dar lugar a wuna proliferacion celular,

transformacion celular y desarrollo de tumores. Las implicaciones de
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dicha inhibicion de fosfatasas de proteinas en humanos, por exposicion
cronica a bgjos niveles de MC, aln no se conocen (Kuiper-Goodman,
1999); sin embargo, en mamiferos ha dado lugar a cancer de higado por
induccion de dafio oxidativo en el ADN (Ito y col., 1997; Zeguray col.,
2003).

Otros estudios revelan que la toxicidad aguda producida por MC en
crustéceos (Thamnocephal us platyurus) no se correlaciona con lainhibicion
de PP1 y PP2A, lo que hace pensar en otros mecanismos como posibles
responsables de la toxicidad de MC o bien que ésta se pueda ver afectada
por otros factores como la absorcion, € transporte o la destoxicacion (Blom
y Juttner, 2005).

1.7.2. Estimulacion del M etabolismo del Acido Araquiddnico
Es muy posible que la cascada del &acido araquidénico esté
relacionada con la patologia téxicade laMC-LR en animales.

La MC-LR produce una reduccion significativa de la absorciéon y un
aumento de la liberacion de écido araquidonico. Este es un factor muy
importante en su mecanismo de toxicidad, pudiendo provocar cambios en la
estructura de la membrana celular y ateraciones en e transporte y

metabolismo de los acidos grasos (Naseem y col., 1991).

Las MC estimulan en los hepatocitos e metabolismo del acido
araguidénico por la via de la ciclooxigenasa. A su vez reaccionan con
compuestos como € glutation (GSH), que contiene un grupo tiol. Pueden
reaccionar con e grupo tiol de la coenzima A (CoA) y/o inhibiendo la
actividad de las enzimas acetil-CoA-acetiltransferasa y acetil-CoA-sintetasa,
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bloquedndose la reabsorcion del &cido araguidonico libre y produciéndose
un aumento de la sintesis de prostaglandinas.

La liberacion del &cido araquidonico por parte de la membrana
celular varia segun el tipo de célula y & donador del residuo écido.
Normalmente el donador es la fosfatidilcolina, aunque hay otros
fosfolipidos que también son importantes en el metabolismo de este &cido.

La sintesis y liberacion de prostaciclinas (6-cetoF,,) y tromboxano
B, (TXB>) es estimulada por las MC, no asi la liberacion de prostaglandinas
Foe 0 Eo. El TXB, deriva del TXA,, € cual es inestable y uno de los mas
fuertes mediadores de la agregacion plaguetaria. La 6-cetoF,,, deriva de la
prostaglandina 1, la cual actla como inhibidor de la agregacion de
plaguetas. La formacion de TXB, demuestra la formacion de TXA;, y por

tanto la posibilidad de coagulacién de la sangre en e higado (Kaya, 1996).

1.7.3 Apoptosis

En conexion con el apartado 1.7.1, se considera que e principa
mecanismo de toxicidad de las MC es la potente inhibicion de las PP1 y
PP2A, las cuaes regulan multitud de procesos biol dgicos, dando lugar auna
fosforilacion de proteinas celulares y la activacion de la cascada de las
caspasas, que tiene como resultado final la muerte celular de los hepatocitos
por apoptosis (Yoshida y col., 1997; 1998; Hooser, 2000). El grado de
hiperfosforilacion de los elementos del citoesgqueleto, como citoqueratina 8
y 18, puede determinar si la muerte celular ocurre por necrosis o por
apoptosis. Ademas, la induccion de apoptosis por MC puede estar
relacionada con la hiperfosforilacion de otras proteinas citoplasméticas
(p53, Bcl-2, etc.) que inducen més directamente esta forma de muerte
celular (McDermott y col., 1998).
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A nivel de la mitocondria, la apoptosis puede ser inducida por la
liberacion de factores apoptéticos, como € citocromo ¢, que activara a la
caspasa-9 y subsecuentemente a la caspasa-3. Esta apoptosis mitocondrial
esta regulada por la familia de proteinas Bcl-2, que cuenta con proteinas
anti-apoptosis (como la Bcl-2) que inhiben la liberacion del citocromo-c, y
proteinas pro-apoptosis (como la Bax) que aumentan la liberacion de este
factor apoptético (Ding y Ong, 2003). Fu y col. (2005) evidenciaron que
MC-LR es capaz de incrementar la expresion de p53 y Bax tanto in vivo
como in vitro, aunque solo se observo disminucion en la expresion de Bel-2
in vitro. Estos hallazgos corroboran que la expresion de p53, Bcl-2 y Bax
estén involucrados en laregulacion de la apoptosis inducida por MC-LR.

Las MC penetran facilmente en los cultivos primarios de
hepatocitos, donde hay una retencion a largo plazo de las toxinas, de la
misma forma que el &cido okadaico, y a igua que éste, inhiben las PP-1y
PP-2A (Bell y Codd, 1994; Fujiki y col., 1996), que como hemos explicado
anteriormente, mantienen la homeostasis en las céulas. En las células
hepéticas, los filamentos intermedios del citoesqueleto  estan
hiperfosforilados, 10 que provoca una disrupcion celular, cambios en su
morfologia y la muerte celular de origen apoptdtico. Los cambios
morfolégicos y bioquimicos tipicos de la apoptosis en hepatocitos de rata
son: redistribucion de los organulos, condensacion de la cromatina y
disminucion del tamafio de la célula, observables a los 30 minutos de la
exposicion a MC. Este proceso temprano de produccion de apoptosis difiere
de los mecanismos tradicionales en los que actlan inductores como los
factores de necrosis tumora TNF-oo 0 TGF-f1, que necesitan més de 6
horas de exposicion a téxico para estimular la apoptosis. Por lo tanto, las

MC deben emplear un mecanismo de produccién de apoptosis a mas corto
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plazo, como pudiera ser la induccion de cambios en la mitocondria como

iniciador de la apoptosis (Ding y Ong, 2003).

Mikhailov y col. (2003) apuntaron como otro posible origen de la
apoptosis la unién de MC a la enzima ATP sintetasa, un importante
componente de la cadena de transporte electronico (CTE) de la mitocondria.
También se ha relacionado el estrés oxidativo como el posible mecanismo

iniciador de la apoptosis inducida por MC (Ding y Ong, 2003).

1.7.4. Estrés oxidativo

El estrés oxidativo se puede definir como la exposicion de
moléculas, células o0 tgidos a un exceso de sustancias oxidantes,
particularmente radicales libres, entre los que cabe destacar los que
comunmente se denominan especies reactivas de oxigeno (ERO). Esta
situacion puede originarse por € desequilibrio entre sustancias oxidantes y
antioxidantes a favor de las primeras, bien por un exceso de oxidantes, por
un defecto de antioxidantes o por una combinacion de ambas situaciones
(Ding y Ong, 2003).

Son cada vez mas frecuentes las publicaciones relativas a papel del
estrés oxidativo como mecanismo de accion toxica de las MC. Estas toxinas
producen un déficit de glutation reducido (GSH), conocido compuesto
antioxidante. Ademas las MC actian a nivel de la cadena de transporte
electronico (CTE) de la membrana mitocondrial dando lugar a un aumento
de los niveles de ERO vy aterando los niveles normales de permeabilidad
transmembrana de la mitocondria (MPT). Como consecuencia se va a
desencadenar un aumento del estrés oxidativo (Ding y Ong, 2003). La

deplecion de GSH no sdlo conlleva la generaciéon de ERO, sino que también
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se ve dfectada la regulacion de la organizacion del citoesqueleto
produciéndose disrupcion en las estructuras de microfilamentos en
fibroblastos humanos (Kondo y col., 1992). Se ha demostrado el papel
cruciad que desempeiia e GSH en la destoxicacion de las toxinas de
cianobacterias (Pflugmacher y Wiegand, 2001). Asi en hepatocitos
pretratados con un precursor de GSH (N-acetilcisteina), se vio disminuidala
citotoxicidad inducida por MC (Ding y col., 2000a) y ya Hermansky y col.
(1991) demostraron el efecto protector del glutation frente ala MC-LR en

raton.

Las ERO incluyen radicales libres (radical superdxido, peréxido de
hidrogeno y radical hidroxilo) gue tienen una vida media muy corta 'y una
gran reactividad, por lo que se combinan con facilidad con e ADN,
proteinas, lipidos y glucidos, produciendo cambios en su estructura, que
consecuentemente pueden dar lugar a dafios celulares o incluso sistémicos
(Ding y Ong, 2003).

o Lamolécula de ADN es especiamente susceptible a dafios oxidativos.
El oxidante responsable del dafio es e radical hidroxilo, ya que, ni
peréxidos de hidrégeno ni radicales perdxidos pueden reaccionar
directamente con el ADN (Friedberg, 2006). El atague del radical hidroxilo
produce tres tipos de dafio en el ADN:

Hidroxilacion

Rotura del anillo

Fragmentacion

Las lesiones resultantes son, normamente, productos de reacciones

secundarias que suceden después del atague inicial del radical. Existen
alrededor de 100 tipos de lesiones diferentes del ADN como resultado del
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atague inicial del radical hidroxilo a las bases de ADN (Demple y cal.,
1991). Las lesiones del ADN usadas cominmente como biomarcadores son
8-hidroxidesoxiguanosina  (8-OHdG) y 2,6-diamino-4-hidroxi-5-
formamidopirimidina (FapyG). Ambas son consecuencia del atague del
radical hidroxilo a la desoxiguanosinay cuya diferenciacion se basa en una
reaccion secundaria. Estas lesiones pueden detectarse directamente en el
ADN o por ensayos en orina.

Se han descrito métodos analiticos especificos para detectar
biomarcadores de dafio oxidativo en el ADN (Favier, 1991). Las especies
generadas por los radicales libres junto con las bases de ADN pueden unirse
covaentemente con otras moléculas presentes en la célula, formando
complegjos intermoleculares. A menudo, €l g emplo mas importante de este
fendmeno, son las uniones cruzadas del ADN con las proteinas.

Los grupos hidroxilos pueden ademés atacar a los grupos fosfato de
las bases azucaradas del ADN, poduciendo diferentes lesiones, incluyendo
el sitio libre de la base o0 € apurinico donde ha sido modificada mediante
reacciones de oxidacion. Un indicador de este dafio es la presencia de bases
libres en orina.

Otro atague radicalario es la fragmentacion de la desoxilribosa. La
rotura de las hebras simples ocurre por la substraccion del hidrégeno en
posicion C-4, dando la oxidacion de la mitad del azucar. Puede unirse a un
segundo azlicar oxidado en la hebra complementaria, causando la doble
rotura. La rotura de las hebras de ADN puede conllevar a mutagénesis o
incluso a muerte celular (Friedberg, 2006).

Existen una gran variedad de mecanismos de defensa celulares
destinados a proteger el genoma del atagque radicalario y a reparar el dafio
oxidativo. Algunas de estas defensas incluyen compartimentacion de las

moléculas sensibles y la defensa de la inhibicion de la replicacion del ADN
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por histonasy poliaminas (Von Sonntag, 1987). Si la proteccién del material
genético no resulta exitosa, mecanismos de regulacion celulares como la
induccion de la apoptosis y la inhibicion del progreso del ciclo celular
pueden prevenir la transferencia de material genético dafiado a las células
hijas (Demple y col., 1991). Alternativamente, también los procesos de
reparacion del ADN pueden corregir los dafios. Esta reparacion es llevada a
cabo por las enzimas ADN glicosilasas y endonucleasas apurinicas, antes de
la replicacion. Durante la postreplicacion las reparaciones son llevadas a
cabo mediante técnicas de reparacion de lesiones durante o después del
proceso de replicacion (Brusick., 1987).

En el caso concreto de las MC, Al-Jassabi y Khalil, (2006) han
demostrado que MC-LR es capaz de inducir dafio oxidativo en e ADN en
raton BALB/c. Comprobaron e aumento de la formacion de 8-OH-dG de

formadosisy tiempo dependiente.

o El dafo de proteinas mediado por radicales puede iniciarse por:
pérdida de electrones, reacciones dependientes de iones metadlicos y
autoxidaciones de lipidos y proteinas. La consiguiente oxidacion de
proteinas es oxigeno dependiente, e incluye la propagacion de diferentes
especies radicalarias, principalmente los radicales alcdxidos, incluyendo
diferentes categorias de especies reactivas y de sustancias estables (Dean y
col., 1997).

La oxidacion de proteinas tiene como resultado alteraciones en su
estructura terciaria, 10 que fomenta la agregacion de proteinas y las
formaciones amiloides (Shinall y col., 2005). A menudo las proteinas
oxidadas son funcionalmente inactivas y el desdoblamiento de su estructura
estd asociado con un incremento en la susceptibilidad de las proteinasas

(Dunlop y coal., 2002; Daviesy col., 2005). Las células pueden eliminar las
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proteinas oxidadas por proteolisis. Sin embargo, ciertas proteinas oxidadas
son usadas por las células o que, junto con posibles ateraciones del rango
de produccién de proteinas oxidadas, puede contribuir a su acumulaciony a
un aumento de los dafios producidos por éstas durante el envejecimiento y
adgunas patologias  (diabetes, ateroesclerosis 'y  enfermedades

neurodegenerativas).

Los dafios que conllevan a la inactivacion de proteinas, bien de
formareversible o irreversible, pueden ser producidos por:
a Radicales inducidos por radiaciones (Adams, 1979)
b- Sistemas catalizados por iones metélicos (Stadman.,
1978; Fucci, 1983; Stadman, 1990)
c- Oxigeno singlete (*O,) y reacciones fotogquimicas
(Ganchev, 1995)
d- Radicales enddgenos (Pedersen, 1993)
e- Proteinas dafiadas por radicales o carbonilos originados

en otros procesos biol 6gicos (Mohsein, 1989)

Y existen varios mecanismos celulares para revertir estas lesiones
oxidativas: - Grupos tioles (Rokutan, 1989)
- Metionina (Smith, 1987; Boudier, 1994)
- Bases de Schiff (Yim, 1995)

La carbonilacién de proteinas resulta del ataque oxidativo en los
residuos de arginina (Arg), lisina (Lys), prolina (Pro) o treonina (Thr) de las
mismas (Dunlop y col., 2002; Davies y col., 2005). En animales, la
carbonilacién de proteinas ha sido ampliamente usada como medida de dafio

oxidativo, y se ha demostrado gque se incrementa en los tejidos con |la edad
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(Dalle-Donne y col., 2003; Ding y col., 2006). Actualmente, el ensayo més
sensible para medir € ataque oxidativo general a proteinas es la medida de
formacion de grupos carbonilos, los cuales son resultado del ataque de
radicales libres reactivos asi como de radicales hidroxilos con grupos amino
(residuos de Lys) (Shinall y col., 2005).

La medida de grupos carbonilos tiene como ventaja su simplicidad y
como inconveniente su no especificidad cuando se utilizan preparaciones de
tgjidos crudos. EI método de deteccion de grupos carbonilos que ha
demostrado mayor especificidad y sensibilidad ha sido € de la reaccion con
2,4-dinitrofenilhidrazina (Dalle-Donne y col., 2003).

o Los &cidos grasos poliinsaturados (PUFA) sirven como un sustrato

excelente en reacciones de peroxidacion lipidica, por la presencia de grupos
metilenos activos. Las uniones carbono hidrégeno (C-H) de los grupos
metilenos activos tienen una energia de disociacion muy baja, cediendo con
facilidad estos &omos de hidrégeno en las reacciones radicalarias (Davies,
1981). La especial susceptibilidad de los PUFA a la peroxidacion conlleva
cambios lipidicos en las moléculas (Nagaoka, 1990).

Las autooxidaciones de los lipidos en sistemas biolégicos se
producen mediante una serie de reacciones consistentes en tres fases (Kelly
y col., 1998):

1) Iniciacién: a menudo es objeto de debate (Halliwel, 1990; Samokyszyn,
1990). Se produce por la reaccion de ERO (oxigeno, radical perdxido o
radical hidroxilo) con el sustrato lipidico o por colapso de hidroperéxidos
lipidicos preexistentes por transiciones metélicas. En el caso anterior, la
peroxidacion ocurre por sustraccion de un aomo de hidrégeno del carbono
del grupo metileno del sustrato lipidico generando un radical lipidico con un

carbono altamente reactivo.
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2) Propagacion: moléculas de oxigeno se unen rgpidamente a los radicales
lipidicos generados (Howard, 1972). Los radicales perdxidos pueden
sustraer un atomo de hidrogeno de diferentes moléculas (ADN y proteinas)
para formar, como producto de oxidacién primaria, hidroperéxidos
lipidicos. Alternativamente, sustancias antioxidantes como vitamina E (vit
E) pueden actuar como donadores de &omos de hidrégeno (Burton, 1986),
generéndose hidroperéxidos lipidicos y radicales fenoxilos derivados de la
vit E, relativamente inertes. En ausencia de antioxidantes y otros
inhibidores, los radicales perdxidos lipidicos pueden sustraer el &omo de
hidrogeno de otra molécula lipidica, produciendo un nuevo carbono activo
en un radica lipidico, lo que conlleva a la propagacion de las reacciones
radicalarias.

Los metales de transicion tienen un interés particular en la
peroxidacion lipidica (LPO). En la transicion de la LPO catalizada por
metales, e radical hidroxilo es € iniciador primario de las especies
radicalarias (Samokyszyn, 1990). No obstante, cationes metalicos como los
iones ferroso y férico, pueden aumentar la produccion de radicales
hidréfilos iniciadores, catalizando la propagacién de cambios en la LPO por
descomposicion de los hidroperdxidos lipidicos en productos oxidados
(O'Brien, 1969; Waters, 1976). Resultan asi, radicaes alcoxidos y
peréxidos capaces de iniciar nuevos cambios radicalarios por interaccion y
adicién con moléculas lipidicas. Otros metales activos redox, como los
iones cobre, pueden catalizar esta reaccion.

3) Terminacion: la reaccion finaliza cuando se unen dos radicales dando
lugar a un producto no radicalario estable, el cua no conllevara la
propagacion de cambios en la peroxidacion lipidica

Los productos de la LPO modifican las caracteristicas bioldgicas de

las membranas, modificando su estructura, 1o que conlleva una disminucién
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de su fluidez y un aumento de la permeabilidad (Kagan, 1988; Ursini y col.,
1991). En la eliminacién de los productos de peroxidacion lipidica de la
membrana es necesario reparar los dafios en ésta, 1o que es llevado a cabo
por dos sistemas enziméticos diferentes. las acciones secuenciales de la
fosfolipasa A2 con glutation peroxidasa (Tappel, 1980) y la glutation
peroxidasa de hidroperdxidos lipidicos (Ursini y col., 1985). La reduccion
de los hidroperdxidos fosfolipidicos a hidroxidos fosfolipidicos a mismo
tiempo que se incorporan en la estructura de la membrana pone fin a la
peroxidacion lipidica de lamembrana (Ursini y col., 1982).

Uno de los métodos existentes mas utilizados para evauar la
peroxidacion lipidica, es la cuantificacion de los productos generados en

ésta mediante su reaccion con el acido tiobarbitarico (ATB).

Las ERO son eliminadas del organismo o inactivadas por distintos
mecanismos, distinguiendo entre sistemas enziméticos. catalasa (CAT),
superéxido dismutasa (SOD), glutation peroxidasa (GPx), glutation
reductasa (GR) y glucosa-6-fosfato deshidrogenasa, y no enziméticos: GSH,
B-caroteno y vitaminas C y E, etc. (Figura FI-11). De esta forma, los
radicales superdxidos (O,') presentes en los tgjidos seran transformados
hasta peroxido de hidrogeno (H>O,) mediante una reaccion catalizada por la
enzima SOD. Estos peroxidos de hidrégeno podran ser reducidos hasta
mol éculas de agua (H»O) por reacciones diferentes en las que intervienen las
enzimas CAT y GPx, respectivamente. Esta Ultima requiere, para su
actuacion, dos moléculas de glutation reducido (GSH) e cual a su vez sera
transformado hasta glutation oxidado (GSSG) en € transcurso de la
reaccion. La enzima encargada de recuperar estas moléculas de GSH

consumidas serala GR.
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En la actualidad, son muchos los estudios que revelan la relacion del
estrés oxidativo en la patogénesis de las MC en diferentes modelos
experimentales (Bury y col., 1996a; Wiegand y col., 1999; Ding y caol.,
2001a; Ding y Ong., 2003; Li y col, 2003; Bouaicha y Maatouk., 2004,
Moreno y col., 2005g; Li y col., 2005a; Pinho y col., 2005a).

G H,O

y

Figura FI-11: Principales sistemas enzimaticos antioxidantes celulares.

En estudios cronicos realizados in vivo en ratas se ha observado un
incremento en la LPO después de la exposicion a MC (Ding y col., 1998a;
Guzman y Solter, 1999). En & tratamiento de cultivos primarios de
hepatocitos de rata con extractos de MC se ha observado un aumento de
ERO (Ding y col., 1998a; Bouaicha y Maatouk, 2004), principamente
peréxido de hidrogeno y radical superdxido (Ding y col., 2001a),
posiblemente derivados de las alteraciones producidas por la oxidacion de
lipidos (Towner y col., 2002), aungue €l mecanismo exacto por € que se
forman no esta claro y deberian realizarse mas investigaciones a respecto.
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Ademés, se han observado cambios en € potencid de membrana
mitocondrial (Ding y col., 19983). Esta bien documentado que las ERO
pueden afectar a la organizacién de los principales elementos estructurales
del citoesgqueleto como son los microtdbulos, los microfilamentos y los
filamentos intermedios debido a su capacidad para oxidar las proteinas del
citoesqueleto o alterar e balance intracelular de tioles (Milzani y col., 1997;
Fiorentini y col., 1999; Van Gorp y col., 1999).

Nuestro grupo de investigacion ha observado, tras la administracion en
ratas de 100 pg/kg de MC-LR por via intraperitoneal, la alteracion de las
actividades enzimaticas marcadoras de membranas (sacarasa, fosfatasa
dcainay fosfatasa acida) en el intestino de rata. En € mismo estudio se
comprobd6 un aumento de la LPO medida como niveles de
malonildialdehido (MDA) tanto en mucosa intestinal como en e suero
(Moreno 'y col., 2003Db).

También en animales acudticos se ha podido observar este dafio
oxidativo producido por MC. Por gjemplo, en hepatocitos de carpa comin
expuestos a MC-LR se ha comprobado un incremento de ERO y deplecion
de GSH, ademés de un aumento de las enzimas antioxidantes SOD, CAT y
GPx (Li y col., 2003). Sin embargo, en hepatopancreas de cangrejos de rio
expuestos a MC se observé una disminucién de la actividad CAT,
indicandose que la respuesta antioxidante inducida tras la exposicion a la
toxinafue insuficiente (Pinho y col., 2005a).

La promocion de estrés oxidativo tras la exposicion a toxinas de
cianobacterias se ha demostrado asimismo en diferentes plantas, tanto en
macrofitos acuaticos (Pflugmacher, 2004) como en plantas terrestres
superiores como Brassica napus, Oryza sativa y Medicago sativa (Chen y
col., 2004; Pflugmacher y col.,, 2006). Recientemente, Stliven vy
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Pflugmacher (2007) han demostrado la influencia del estrés oxidativo
provocado por MC en semillas de Lepidium sativum, con aumento de LPO,
elevacion de la concentracion de o- y B-tocoferol y aumento de la actividad
enziméticade GPx, GST y GR.

1.8. TRATAMIENTO

Debido al dafio rapido, severo eirreversible que producen las MC en
el higado, la terapia es dificil y la profilaxis complicada, no existiendo un
tratamiento especifico de tipo antidético frente a estas toxinas.

En 1988, Gorham y Carmichagl sefialaron € lavado géstrico
inmediato como un posible tratamiento. En los uUltimos 15 afios, se han
realizado varios experimentos sobre la atenuacion de las intoxicaciones
sufridas por animales y humanos (Dawson, 1998; Fitzgerald, 2001).
Algunos de €ellos se basan en los anticuerpos monoclonales frente a MC-LR
(Nagata y col., 1995) y otros en blogueantes del transporte hepético, como
el farmaco inmunosupresor ciclosporina A y e antibiético rifampicina
(Dawson, 1998). En este sentido Rao y col. (2004) comprobaron un 100%
de proteccion frente a una dosis letal de 100 mg/kg de MC-LR en estudios
realizados en ratones pretratados con 10 mg/kg ciclosporina-A, 25 mg/kg
rifampinay 400 mg/kg silimarina.

También se han observado resultados positivos en el pretratamiento
con &cido taurocdlico y bromosulfoftaleina, inhibidores de los
transportadores de MC, observandose una disminucion de los efectos
toxicos en oocitos de rana que habian expresado dichos transportadores
(Fischer y col., 2005).
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Otros investigadores (Gehringer y col., 2004) demuestran en
roedores que la vit E, tomada como suplemento dietético, puede proteger
frente a la toxicidad de MC-LR tras exposicion cronica. Ademas, se ha
observado que la melatonina presenta un mayor efecto antioxidante,
disminuyendo los niveles de 8-hidroxidesoxiguanosina generados en ratones
tratados con MC-LR, siendo necesarias dosis menores que las de vit E
(trolox) y las de vit C (ascorbato). Aunque los tres antioxidantes
desempefian un importante papel en la proteccion del dafio celular
producido por los radicales libres (Al-Jassabi y col., 2006).

La vit E también se ha mostrado eficaz combatiendo el estrés
oxidativo inducido por MC en cangrejos de rio, incrementando los grupos
sulfidrilo no proteicos y disminuyendo la alteracion de la actividad de las
enzimas CAT y GST (Pinho y col., 2005b).

Takenakay Otsu (1999) investigaron los efectos de la L-cisteinay €
glutation reducido (GSH) sobre la toxicidad inducida por MC-LR en higado
de ratdn, observando que, tras la administracion conjunta de L-cisteina y
MC-LR no se mostraban efectos de toxicidad aguda en el higado. Sin
embargo, cuando la MC-LR era administrada junto con GSH, se vieron
indicios de toxicidad aguda, aunque éstos eran mas débiles que con la
administracion de la MC-LR sola. El efecto protector de la L-cisteina, con
respecto a la toxicidad hepética aguda generada por la MC-LR, es alin
mayor que el que gjerciael GSH.

Gehringer y col., (2002) observaron en ratones que e pretratamiento
con selenio (Se) no alteraba la patologia normal del higado pero si parecia

reducir los dafios hepéticos inducidos por MC.
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Otros estudios han comprobado que algunas cepas de bacterias
l&cticas permiten la eliminacion parcia de MC-LR, consiguiéndose en el
caso de Lactobacillus rhamnosus cepa GC un porcentgje de eliminacion del
46% (Meriluoto y col., 2005).

Recientemente, sustancias como los licopenos (Al-Jassabi, 2005),
compuestos polifendlicos del té verde (Xu y col., 2007) y flavonoides
(Jayargj y col., 2007) también se han mostrado eficaces frente a la toxicidad
delasMC.

1.9. LEGISLACION SOBRE LASMICROCISTINAS

Los distintos estudios toxicolégicos existentes hasta la actualidad
han dado lugar al establecimiento de diversos limites de seguridad para M C,
como por gemplo una IDT de 0,04 pug/Kg/dia de MC-LR (Chorus y
Bartram, 1999), a ser una de las toxinas mas potentes, de la que existen mas

estudios toxicol 6gicos y estandares comercial es para su determinacion.

El peligro de promocion de tumores por exposicion cronica a través
del agua de bebida hasido la principal razon paralaadopcién por parte de la
Organizacion Mundia de la Saud (OMS, 1998) de un vaor guia
provisional de 1,0 ug/L de MC-LR en aguas de bebida, comprendiendo
tanto las MC intra como las extracelulares, cuando la exposicion sea a corto
plazo. Se propuso asimismo un nivel de seguridad en aguas de 0,1 ug/L de
MC cuando la exposicién sea a largo plazo. Asimismo, Ueno y col. (1996)
propusieron con anterioridad un valor guia de seguridad en aguas, para

exposiciones a largo plazo, de tan solo 0,01 ug/L de MC basandose en la
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correlacion posible entre la incidencia de cancer primario hepético en
algunas zonas de Chinay lapresenciade MC enrios y lagos.

En Europa las toxinas de cianobacterias aln no estan claramente
reguladas, aunque la Directiva 2000 (2000/60/EC) las considera

especificamente como potencial es contaminantes peligrosos.

Varios paises como Brasil, Nueva Zelanda y Reino Unido, han
adoptado el valor establecido por laOMS de 1,0 ug/L de MC-LR en aguas
de bebida. Sin embargo, Canada propone 1,5 ug/L y Australia un rango de
1,3-10 ug/L (USEPA, 2001). En Canada, ademas se propone un valor de 10
ug/L paraexposiciones a corto plazo (Fitzgerald, 2001).

En nuestro pais el Real Decreto 140/2003, de 7 de noviembre, por €l
que se establecen los criterios sanitarios de la calidad del agua de consumo
humano, establece como limite de estas toxinas, 1 ug/L de MC-LR, siendo
obligatoria la determinacion de este parametro cuando existan sospechas de
eutrofizacion en las aguas de captacion, teniéndose que redizar la
determinacién de MC a la salida de la Estacién de Tratamiento de Agua
Potable (ETAP), 0 en el depdsito de cabecera. Este Real Decreto traspone a
ordenamiento juridico espaniol la Directiva 98/83/CE, de 3 de noviembre de

1998, lacual, sin embargo, no hace referenciaalos niveles de MC.

Para aguas recreacionales con floraciones de cianobacterias, la OMS
ha establecido tres niveles de alerta de riesgos sanitarios, dependiendo del
riesgo de los efectos adversos parala salud (OMS, 2003), que estan basados
en la densdad de cianobacterias. La Directiva Europea en vigor
(2006/7/CE) relativa a la gestion de la calidad de las aguas de bafio
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contempla, entre otros parametros de evauacion, la propensién a la
proliferacion de cianobacterias dentro de los perfiles de |as aguas de bafio.

En aimentos, € vaor guia para suplementos aimenticios de
cianobacterias es de 10 pg/g (Schaeffer y col., 1999) y concretamente en
Oregdn, EEUU, se ha establecido un maximo de 1 ug/g en los aimentos
(USEPA, 2001).

1.10. METODOSDE DETECCION DE MICROCISTINAS

A pesar de haberse desarrollado diferentes métodos que permiten
determinar la presencia de MC en aguas superficiales, todavia las agencias
oficiales de medio ambiente no han aceptado ninguno de ellos como méodo
esténdar. Ademas, se requiere mas de una técnica para un estudio preciso del
perfil toxico de las variantes presentes en unafloracion (McElhiney y Lawton,
2005).

Yaque en esta Tesis Doctoral se realizala extraccion de MC a partir
de liofilizados de floraciones de cianobacterias y posterior determinacion
por métodos cromatograficos, se ha incluido este apartado de métodos de
deteccion, en €l que de forma suscinta se esquematizan los principales
métodos de determinacion de estas toxinas.

Los métodos de deteccién de MC pueden ser biol6gicos o quimicos.
Dentro de los bioldgicos encontramos los ensayos de inhibicion de las
fosfatasas de proteinas (PP1A); los bioensayos en raton, invertebrados, etc.,
y los ensayos inmunoldgicos (ELISA) que son rapidos y muy sensibles.
Todos ellos se utilizan como técnicas de screening o de cribado, siendo
técnicas semicuantitativas cuyos resultados deben confirmarse por métodos

mas sofisticados, como son los métodos quimicos.
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Los métodos de cribado bioldgicos presentan la ventgja de ofrecer

informacion rdpida sobre los efectos bioldgicos y toxicos de las muestras

analizadas. Estos varian enormemente tanto en sensibilidad como en la

habilidad de identificar las MC causantes de la toxicidad observada. Los

métodos més frecuentemente empleados se pueden dividir en tres

categorias: bioensayos de organismos enteros, ensayos biogquimicos y

ensayos inmunoldgicos. En la tabla T1-10 se resume la comparacion entre

ellos.
M étodo Sensibilidad Especificidad | Reactividad Coste Comentarios
(MC-LR) paraMC cruzada
Ensayo en DLsgg: 25-125 No especifico | TodaslasMC | Medio Requiere
ratén ng/Kg licenciapara
animales.
Desfasado.
Ensayo en DLsg: 5-10 mg/L No especifico | TodaslasMC | Bgo Variacion
gamba interlaboratorio.
Puede afectarse
por lamatriz.
Fosfatasasde | Radiométrica 0,1 | No especifico | TodaslasMC | Medio- Instalaciones
proteinas ug/L ato especiales.
Colorimétrica Incapaz de
0,25-2,5 ug/L distinguir entre
Fluorimétrico: 0,1 distintos
ng/L inhibidores.
Lasenzimas
purificadas
pueden ser
caras.
Anticuerpos Anti-MC-LR: 2,5 | Especifico Variable. Medio- Depende de los
policlonaes ug/L Por debgjo de | ato animales de
Anti-Adda: 0,6 1 ug/L para laboratorio.
ug/L las variantes Dificilmente
ensayadas reproducible.

77




I ntroduccion

Anticuerpos

monoclonales

Anti-MC-LR: 0,1
ug/L
Anti-MC-LR:
0,06 ug/L
(especifico de 4-
arginina)

Muy
especifico

Por debajo de
1ug/L para
las variantes
ensayadas.
Slo detecta
4-arginina

Alto

Reactividad
cruzada
dependiendo del
método de
conjugacion.
Lastécnicasde
hibridoma son

complejas.

Fragmentos
de
anticuerpos

recombinados

DLso: 4 ng/L

Especifico

Variable

Bajo

Necesita medios
adecuados para
laexpresion
bacteriana.
Lasensibilidad
y lareactividad
cruzada pueden
modificarse.

Polimeros
marcados
molecular

mente

Aproximadamente
0,2 ug/L

Muy
especifico

Especifico
paaMC-LR

Bajo

Se necesitan
polimeros
diferentes para
cada variante.
Muy estable,
adecuado para
usar con

biosensor.

Tabla TI1-10: Comparacion entre los métodos bioldgicos de andlisis de MC

(Tomado de McElhiney y Lawton, 2005).

Son numerosos |os bioensayos utilizados como métodos rapidos de

deteccion de las MC que ademas sirven para evaluar la toxicidad de las

mismas. bacterias (Ostensvik y col., 1998); plantas (Mitrovic y col., 2005);
Daphnia sp (Henning y col., 2001), Artemia salina (Beattie y col., 2003);

larvas de crustaceo (Torokne y col., 2000); langosta africana (Hiripi y col.,
1998), embriones de pez (Oberemm, 2001), etc.
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Uno de los més empleados para la determinacion de la toxicidad en
mamiferos es € bioensayo en raton (Ito y col., 1997; Fawell y col., 1999;
Vasconcelos y Pereira, 2001; Al-Jassabi, 2005; Benson y col., 2005). De
hecho, durante muchos afios ha sido e método més utilizado para
determinar la toxicidad de las floraciones. También se han venido
empleando peces como sustrato biolégico en ensayos de toxicidad de MC
(Jacquet y col., 2004; Soares y col., 2004; Ernst y col., 2005; Huynh-
Delermey cal., 2005; Xiey col., 2005; Cazenavey col., 2005; 2006).

Sin embargo, estos métodos requieren una gran cantidad de animales
de experimentacion. En respuesta a las cuestiones éticas inherentes a los
ensayos in vivo, los bioensayos de toxicidad in vitro (Zegura y col., 2003;
Botha y col., 2004a) se presentan como una alternativa técnicamente
sensible y éticamente aceptable. El uso de hepatocitos primarios parece ser
una técnica prometedora en los ensayos de toxicidad de floraciones de
cianobacterias, presentando una buena correlacion con los datos analiticos
obtenidos por HPLC (Heinzey col., 2001).

Los enzimoinmunoensayos (ELISA) estan basados en anticuerpos
monoclonales (Zeck y col., 2001) y policlonales (Metcalf y col., 2000; Yuy
col., 2002) frente a MC. Los requerimientos de los equipos son menores y
permiten una deteccion de MC rdpida, facil, efectiva y sensible
(particularmente MC-LR) en muestras de aguas, microorganismos y tejidos
de animales, y sus resultados son semicuantitativos. El problema de
deteccion cruzada con compuestos no toxicos, que pueden dar falsos
positivos (Flury y col., 2001) puede resolverse empleando métodos
competitivos de ELISA que tienen una gran sensibilidad (Zeck y cal.,
2001), convirtiéndola en una técnica adecuada para evaluar concentraciones
de MC por debajo del valor guia establecido por OMS de 1 ug/L en agua de
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bebida. En un trabajo de monitorizacién llevado a cabo por nuestro equipo
de investigacion en aguas procedentes del rio Guadiana (Moreno y col.,
2005b) se demostré la existencia de diferencias entre los resultados
obtenidos por ELISA y por HPLC-UV, siendo mas elevados |os procedentes
de ELISA. Esto puede deberse a que € ensayo de ELISA no es especifico
principalmente cuando la cantidad de MC detectada esta cerca del limite
(0,1 pg/L).

Rapala y col. (2002) compararon los métodos de ELISA y HPLC,
para detectar las diferentes variantes de MC empleando varias matrices.
estdndares de toxinas de gran pureza, cultivos de laboratorio, muestras de
aguas y floraciones de cianobacterias toxicas. A pesar de la sobreestimacion
de la concentracion de toxinas por HPLC en estandares de toxinas, los
anadlisis de muestras de campo dieron valores mas bajos que en el ensayo de
ELISA. Esto puede explicarse en parte por la concentracién previa necesaria
en las muestras que se analizan por HPLC y el paso extra de purificacion
mediante el proceso de extraccion en fase sdlida (SPE) o utilizando
columnas de inmunoafinidad, para eliminar las impurezas, mientras que las
muestras que se analizan por ELISA se determinan directamente. Por tanto,
es posible que ambas técnicas (HPLC y ELISA) puedan producir resultados
diferentes en muestras desconocidas no debido a las caracteristicas de un
mal procedimiento, sino a que miden cosas distintas (Lawrence y Menard,
2001). Latécnica de ELISA solo permite determinar toxicidad en términos
de equivalentes de MC-LR (McElhiney y Lawton, 2005). La técnica de
ELISA que utiliza un anticuerpo anti-Adda especifico, permite detectar
todos los tipos de MC presentes en lamuestra a ser el Adda un aminoécido

caracteristico presente en todas estas toxinas.
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El ensayo de inhibicién de la fosfatasa de proteina (PPA) se basa en
lainmunodeteccion y en los efectos tdxicos de MC a nivel molecular, como
la capacidad de inhibir especificamente a las fosfatasas de proteina PP1 y
PP2A.. Los ensayos col orimeétricos son rdpidos, faciles y sensibles, requieren
poca equipacion y son menos caros que los métodos de ELISA y PPIA
marcado radiactivamente. Aln asi, pueden dar lugar a falsos positivos y
poseen escasa sensibilidad para detectar bajas concentraciones. Existe una
buena correlacion con los métodos cromatogréficos, como HPLC (Wirsing
y col., 1999; Metcalf y cal., 2001) y es una buena opcion como método de
cribado para detectar MC en muestras de agua de bebida por debajo de los
limites de 1 pg/L (Bouaicha y col., 2002). Recientemente, Smienk y col.
(2007) han desarrollado un kit que permite la deteccion y cuantificacion de
MC en aguas emergentes de depuradoras, con una sensibilidad elevada
(0,18 ug/L), y unos parametros de repetitividad, reproducibilidad vy
recuperaciones adecuadas.

L as técnicas quimicas permiten no solo una cuantificacion segura de
MC en una muestra, siho que proporcionan informacion detallada de la
identidad de las distintas variantes de toxinas existentes en ella La
eficiencia de la técnica empleada va a estar influenciada por e método de
extraccion de MC utilizado, existiendo distintas posibilidades de disolventes
y sus mezclas (Moreno y col., 2005c¢); otro factor importante son las etapas
de concentracion y purificacion de la muestra, utilizandose particularmente
la extraccion en fase solida (SPE) con Cig (Xiey Park, 2007) o columnas de
inmunoafinidad (Aguete y col., 2003; Moreno y col., 2005b).

Entre dichas técnicas destacan la Cromatografia Liquida de Alta
Resolucién (HPLC) con diferentes detectores (Poon y col., 2001), y la
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Electroforesis Capilar (Aguete y col., 2003). En los dltimos afios, se esta
aplicando la espectrometria de masas acoplada a la cromatografia liquida
(HPLC-MYS) especiamente para eliminar los inconvenientes del detector
UV, como son: poseer menor sensibilidad y selectividad, y problemas de
identificacion, pues las diferentes variantes de MC poseen espectros muy
similares (Cameén y col., 2004; Barco y col., 2005). La comparacién de
HPLC-MS, ELISA y PP1A en la determinacion de MC en productos de
algas, ha revelado que los resultados obtenidos por HPLC-MS fueron
significativamente més bajos que los procedentes de |os ensayos biol 6gicos

(Lawrencey Menard, 2001).

El desarrollo de la técnica MALDI-TOF-MS (matriz asistida por
desorcién/ionizacion de laser asociado a un analizador de tiempo de vuelo-
espectrometria de masas) ha permitido su aplicacion para el andlisis de
muestras que contengan MC (Fastner y col., 2001; Welker y col., 2002;
Ouahid y col., 2005). Dicha técnica solo necesita cantidades del orden del
microgramo del material (en vez de miligramos como requiere HPLC o los
bioensayos) y la deteccion es rapida, sin necesidad de purificacion o
concentracion de las muestras, disminuyendo el tiempo de andlisis; ademas
permite la identificacion de MC conocidas y de metabolitos desconocidos
que pueden ser caracterizados posteriormente. No obstante, los resultados
gue ofrece son cualitativos. También los métodos basados en la Reaccién en
Cadena de la Polimerasa (PCR) estan permitiendo la deteccion répida de la
potencialidad toxica de las floraciones de cianobacterias, 0 de determinadas
especies (Ouahid y col., 2005).

En resumen, |as investigaciones sobre el desarrollo y optimizacién de
métodos sensibles, sencillos y rédpidos que permitan una adecuada

monitorizacion de estas toxinas, es un reto importante para los cientificos
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dedicados a este tema. Ello nos permitira disponer de datos més fiables para
establecer un rango de concentraciones relevantes en e medio ambiente, y
evaluar € riesgo derivado de la presencia de estas toxinas en aguas y alimentos

contaminados.

2- LA TILAPIA (Oreochromissp.)

Las tilapias (Fig. FI-12) son peces pertenecientes a la familia
Cichlidae, endémicos de Africa y e cercano Oriente. Se consideran

animales ideales parala pisciculturarural.

Figura FI-12: Tilapia (Oreochromis sp.)

Posteriormente estos peces han sido introducidos de forma acelerada
en otros paises tropicaes y subtropicaes del mundo, recibiendo el
sobrenombre de las “gallinas acuéticas’, ante la "aparente facilidad de su
cultivo". Tienen una gran facilidad de mango, dta adaptabilidad a
diferentes condiciones del medio, en algunos casos aln las més extremas,
facil reproduccion, altaresistencia a enfermedades y alta productividad. Son
generalmente herbivoras, aunque aceptan todo tipo de alimentos, tanto
naturales como artificiales, incluyendo los producidos por intermedio de la
fertilizacion organica o quimica, 1o que las convierte en especies omnivoras.

Para su mangjo cientifico y técnico, las mas de 70 especies y 100

subespecies de tilapias han sido agrupadas en cuatro géneros de la Tribu
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TILAPINI de acuerdo con sus hébitos reproductivos: Oreochromis, Tilapia,
Sarotherodon y Danakilia (http://ag.arizona.edu)

Dentro de sus éareas originales de distribucion, las tilapias han
colonizado hébitats muy diversos. arroyos permanentes y temporales, rios
anchos y profundos o con répidos, lagos profundos, lagos pantanosos,
lagunas dulces, salobres o saladas, alcalinas, estuarios y lagunas costeras e
incluso hébitats marinos. Las cultivadas habitan por lo general aguas
lénticas (poca corriente), permaneciendo en zonas poco profundas y
cercanas a las orillas donde se aimentan y reproducen

(http://ag.arizona.edu).

Aungue las tilapias se consideran de habitos alimenticios omnivoros,
diversos autores sugieren que son primariamente herbivoros (Dempster y
col., 1993), a diferencia de otros peces que se aimentan de pequefios
invertebrados o bien son piscivoros. Las adaptaciones estructurales de las
tilapias a esta dieta son principalmente un largo intestino muy plegado,
dientes biclspides o triclspides sobre las mandibulas y la presencia de
dientes faringeos. Debido a la diversidad de alimentos (desde vegetacion
macroscopica: pastos, hojas, plantas sumergidas, hasta algas unicelulares y
bacterias) los dientes también muestran variaciones en cuanto a dureza y
movilidad. A pesar de la heterogeneidad en relacion a sus habitos
alimenticios y alos aimentos que consumen, las tilapias pueden clasificarse
en tres grupos principales:

1. Especies Omnivoras: O. mossambicus es la especie que presenta mayor

diversidad en los alimentos que ingiere. O. niloticus, O. spilurusy O. aureus

presentan tendencia hacia el consumo de zooplancton.
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2. Especies Fitoplanctéfagas. S galilaeus y O. macrochir son especies que

se aimentan principamente de fitoplancton (algas microscopicas). S
melanotheron consume células muertas de fitoplacton, O. alcalicus

consume algas que crecen sobre la superficie de las piedras y rocas.

3. Especies Herbivoras: T. rendalli, T. sparmanni y T. zlii consumen

vegetacion macroscopica. Para poder cortar y rasgar plantas y hojas fibrosas
poseen dientes faringeos especializados, asi como un estOmago que secreta

acidos fuertes.

Los requerimientos nutricionales a igual que los héabitos
alimenticios de los juveniles difieren considerablemente de los adultos. Los
juveniles casi siempre son zooplanctéfagos (mayor requerimiento de
proteina) y posteriormente su alimentacion se vuelve fitoplanctofaga

Muchas especies son de habitos territoriales, particularmente durante
latemporada de reproduccién. Su territorio se observa claramente definido y
defendido de los depredadores e intrusos que atacan a sus crias y puede ser

fijo o desplazarse a medida que las crias nadan en busca de alimento.
Para ser cultivadas, se destacan las siguientes variables:

o Temperatura: Prefieren temperaturas elevadas. Por ello su distribucion
Se restringe a areas cuyas isotermas de invierno sean superiores a los
20°C. El rango natural oscila entre 20° y 30°C, pudiendo soportar
temperaturas menores.

o Sdlinidad: Las tilapias son peces de agua dulce que evolucionaron a
partir de un antecesor marino, por lo tanto conservan en mayor o menor

grado la capacidad de adaptarse a vivir en aguas saladas (eurihalinas).
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o Oxigeno Disuelto: La tilapia puede vivir en condiciones ambientales

adversas debido precisamente a que soporta bajas concentraciones de
oxigeno disuelto. Ello se debe a la capacidad de su sangre a saturarse de
oxigeno ain cuando la presion parcia de este Ultimo sea baa
Asimismo, tiene la facultad de reducir su consumo de oxigeno cuando la
concentracion en el medio es bgja (inferior a 3 mg/L). Finalmente,
cuando esta concentracion disminuye ain mas, su metabolismo se
vuelve anaerdbico.

o pH: Los valores de pH del agua que se recomienda prevalezcan en un
cultivo no se refieren tanto a su efecto directo sobre la tilapia, sSino més
bien a que se favorezca la productividad natural del estanque. Asi, €
rango conveniente de pH del agua para piscicultura oscila entre 7 y 8.
Por otra parte, mientras mas estable permanezca € pH, mejores
condiciones se propiciardn para la productividad natural misma que
constituye una fuente importante de alimento para la tilapia cuando €l
cultivo se desarrolla en estanques.

o Alcdinidad y Dureza: Los efectos de la acalinidad y de la dureza del
agua no son directos sobre los peces, sino més bien sobre la
productividad del estanque. Una acalinidad superior a 175 mg CaCOs3/L

resulta perjudicial, debido alas formaciones calcareas que se producen y

que afectan tanto a la productividad del estanque como a los peces a
dafiar sus branquias. Una alcalinidad de aproximadamente 75 mg
CaCOs/L se considera adecuada y propicia para enriquecer la
productividad del estanque.

o Turbidez: La turbidez del agua tiene dos tipos de efectos. uno sobre €l
medio y se debe a la dispersion de la luz y € otro actia de manera
mecanica, directamente sobre los peces. Al impedir la libre penetracion

de los rayos solares, la turbidez limita la productividad natural del
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estanque, o que a su vez reduce la disponibilidad de alimento para la
tilapia. Es por elo que se recomienda que e agua de los estanques no
sea turbia para que €l fitoplancton se pueda desarrollar adecuadamente.
Por otra parte, lamateria coloidal en suspension puede dafiar fisicamente
las branquias de |os peces provocando lesiones e infecciones. En caso de
que las aguas sean demasiado turbias (>100 ppm) conviene propiciar su
sedimentacion previamente a su introduccion a los estanques de cultivo,
por medios fisicos y/o quimicos.

o Altitud: Laaltitud, como un factor limitante de distribucion de latilapia,
se relaciona no con la presion barométrica sino fundamentalmente con la
temperatura. Como ya se menciono, la isoterma invernal de 20°C

constituye e limite de su distribucion.

Todas estas caracteristicas necesarias para su crecimiento y cultivo
explican que sea una de las especies de peces que habitan en aguas donde se
desarrollan floraciones de cianobacterias. De hecho, como hemos
comentado, las cianobacterias constituyen parte de la dieta de algunos
ciclidos y ciprinidos (Bowen, 1982) y en la bibliografia consultada son
diversos los estudios que abordan estos aspectos. Asi, Beveridge y col.
(1993) demuestran que tilapias (Oreochromis niloticus) expuestas a cepas
de M. aeruginosa, toxicas y no toxicas, presentaron un diferente
comportamiento en su alimentacién, de forma que las expuestas a cepas
toxicas la suprimian, disminuyendo su crecimiento, mientras que las
expuestas a cepas no toxicas aumentaban la velocidad de abertura de sus
opérculos, aumentando los volumenes de agua y alimentos que atraviesan
sus branquias. La disminucion de su aimentacion (25%) resulto lineal
conforme la poblacién de células de M. aeruginosa, y dependia de la
proporcion de cepas toxicas y no téxicas en una poblacion mixta

(Keshavanath y col., 1994).
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Incluso se hainvestigado la capacidad de tres especies herbivoras in
situ para controlar las floraciones de cianobacterias en lagos eutroficos,
basandose en su eficiencia de alimentarse a base de sus células. La carpa
plateada seria la especie mas adecuada para estos fines, en comparacion con
latilapia (Dattay Jana, 1998).

Estudios posteriores en sistemas de reactores continuos han
demostrado la efectividad de las tilapias y de las carpas para filtrar
cianobacterias, constituyendo un buen instrumento para e control de
cianobacterias como Microcystis, o de algas verdes como Scenedesmus, en

acuicultura (Turker y col., 2003a,b).

Todo dllo justifica su eleccion como modelo experimental en esta
Tesis Doctoral.

En cuanto a su comercializacion: La tilapia es un producto con un
amplio mercado en paises como México. La demanda comprende varias
presentaciones, desde e pescado fresco entero, hasta el congelado,
eviscerado, fileteado, ahumado y otras formas méas elaboradas. ES una
especie de gran ofertay demanda en €l pais, su consumo es el méas alto entre

las especies de agua dul ce.

Respecto a la situacion econdmica internacional, especialmente en
Estados Unidos, presentan una demanda creciente las variedades rojas de
tilapia, principalmente en la presentacion de pescado entero eviscerado
(http://www.zoetecnocampo.com).

Segun la Organizacion Intergubernamental para la agricultura y la
alimentacion (FAO), las proyecciones de la produccion pesguera mundial en
2010 varian entre 107 y 144 millones de toneladas. Se prevé que la mayor

88



I ntroduccion

parte del aumento de la produccion de pescado procedera de la acuicultura,
sector en rapido crecimiento, puesto que se considera que la poblacién
mundial consumira entre 74 a 114 millones de toneladas. Francia es €
segundo productor europeo y € n° 11 en e mundo tras producir 285.659
TM. El tercer lugar es ocupado por Espafia con una produccion de 233.833
TM. Para € afio 2015 se espera lograr una produccion de 5 millones de
toneladas anuales de tilapia, las cudes se duplicardn en e afio 2030.
(http://ag.arizona.edu) (Figura FI-13).

Figura FI-13: Cultivo de tilapias (Orechromis sp.) en tanques
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3- VITAMINA E, GLUTATION Y OTRAS SUSTANCIAS
ANTIOXIDANTES

Como ya hemos comentado anteriormente (apartado 1.7.4), los
componentes no enzimaticos del sistema de defensa antioxidante juegan un
papel importante en los procesos de eliminacion de las ERO dentro del
organismo. En el caso concreto de las MC, se ha comprobado gque diferentes
sustancias antioxidantes proporcionan alguna proteccion frente a una dosis
letal de MC-LR (Hermansky y coal., 1991). Veamos, a continuacion, algunas
caracteristicas de las principales sustancias con capacidad antioxidante

conocida:
3.1. Vitamina E

La vitamina E (vit E) (Figura FI-14), en estado natural, tiene ocho
diferentes formas de isdbmeros, cuatro tocoferoles y cuatro tocotrienoles.
Todos los isdmeros tienen anillos crométicos con un grupo hidroxilo, e cual
puede donar un &omo de hidrégeno para reducir los radicales libres de los
materiales que componen las membranas bioldgicas hidréfobas de las
paredes de las células. Existen formas alfa (o), beta (B), gamma (y) y delta
(6) para ambos grupos. Cada una de las formas tiene su propia actividad

biol 6gica.

El nivel de vit E en & plasma humano es de 22 umol/L; también

puede encontrarse en el higado, rifién y tejido adiposo.
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o B Y 0 Chroman-Ringsystem
(hydrophil)
R1: -CH3 |-CH3| -H |-H HO R2

R1

R2: -CH3 -H -CH3 -H

H.C
Phytol (lipophil)

Tocopherol

Estructura basi cé del D-Tocoferol

Figura Fl-14: Estructura quimicade lavitamina E.

Lavit E se encuentra en muchos alimentos, principalmente en los de

origen vegetal, entre ellos € brocoli, las espinacas, la soja, € germen de

trigo y lalevadura de cerveza (Parker, 1989). También puede encontrarse en

alimentos de origen anima como la yema de huevo. Normalmente se suele

considerar un aporte de vitamina alos aceites vegetales.
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La ingestion diaria recomendada para un adulto es de 10-12 mg/dia
de a-tocoferol, y de 3 mg/dia para un nifio recién nacido (Pefiay col., 2005).

Los requerimientos de vit E dependen de varios factores como son:
el nivel de lipidos en la dieta, estado de oxidacion, presencia de otros
antioxidantes, etc., existiendo un margen variable segin la bibliografia
consultada. Asi, Satoh y col., (1987) delimitan en 50-100 mg vit E/ kg de
dieta como suficiente si ésta tiene un 5% de lipidos. Sin embargo, Roem y
col., 1990 sugieren unos requerimientos de 10-25 mg vit E/ kg de dieta con
un contenido del 3-6% en aceite de maiz.

Existen tres situaciones especificas en las que se dala deficiencia de
vit E: en personas que no pueden absorber dietas ricas en grasas, en nifios
prematuros con un muy bajo peso corporal (nacimientos con menos de 1,5
kg), e individuos con extrafios desordenes en el metabolismo de las grasas.
La carencia aislada de vit E es muy rara, aunque si se conoce una forma de
deficiencia familiar caracterizada clinicamente por presentar trastornos del
tracto espinocerebral, distrofia muscular, oftalmoplejiay esterilidad (Pefiay
col., 2005).

La vit E tiene propiedades beneficiosas para la salud humana, éstas
se ven reflgjadas sobre el aparato circulatorio, el sistemaocular y € sistema
antioxidante, ya que protegen las membranas y otras estructuras celulares de
laaccion de los radicales libres (Pefiay col., 2005). Su funcion antioxidante
consiste en la inhibicién de la peroxidacion lipidica, atrapando radicales
peroxilos y convirtiéndose asi en un radical tocoferol, que se regenera a o-
tocoferol a reaccionar con é&cido ascorbico. En comparacion con otros
antioxidantes lipofilicos, € o-tocoferol es el mas eficiente en lafase lipidica
(Niki, 1987).
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Numerosos trabajos de investigacion han demostrado el papel
beneficioso de la vit E sobre el sistema de defensa antioxidante. Asi
Ognjanovic y col., (2003) observaron efectos protectores sobre €l sistema
antioxidante enzimético y no enzimatico, ademéas de sobre la LPO en
muestras de sangre de ratas tratadas con cadmio. El nivel devit E en ladieta
muestra efectos significativos sobre el sistema antioxidante en €l higado de

peces (Tocher y col., 2002).

En eritrocitos de rata pretratadas con el insecticida organofosforado
fention se vio demostrado el efecto protector de la vit E junto con la
vitamina C (vit C); ambas disminuyen la LPO e inducen los sistemas
enziméticos antioxidantes (Altunas y col., 2002a). Ademés, in vitro, se ha
comprobado una disminucion de la LPO en muestras de sangre de
voluntarios pretratados con metidation (Altunasy col., 2002b).

Se ha demostrado que, suplementos dietéticos de vit E (63-206
mg/kg) generaban un aumento de la capacidad de respuesta antioxidante
dando lugar a una disminucién de en los niveles de LPO en higado y
musculo de tilapias (Huang y col. 2003). Ademas, en esta misma especie, se
observo que un aumento de vit E en la dieta elevaba los niveles de GSH

hepatico (Huang y Huang 2004).

Se ha observado en tilapias que, tras la administracion de una dieta
suplementada con diferentes concentraciones de vit E (tocoferoles y
tocotrienoles) durante nueve semanas, no se producian diferencias
significativas en € porcentaje de peso corpora ganado; sin embargo, la vit
E se concentraba de forma diferente seguin los distintos tejidos (47,7% en €l
tgjido adiposo perivisceral; 29,3% en el higado; 25,9% en musculo; 23,6%

en la pie y 9,0% en plasma), a mismo tiempo que proporcionaba un
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aumento en la proteccion de los mismos frente a la LPO (Wang y col.,
2006). Sin embargo, otras investigaciones revelan un aumento en el
porcentaje de peso corporal de tilapias tratadas con una dieta con bajos
niveles de vit E y atos niveles de vit C frente a las tratadas con bajos

niveles de vit E y niveles normales de vit C (Shiau y Hsu, 2002).

Los efectos de la vit E sobre la mortalidad o el crecimiento de peces
varia segun las especies (Tocher y col., 2002). Esta ampliamente reconocido
que la vit E juega un papel importante en la meora de las calidades del
pescado mediante e mantenimiento de la estabilidad oxidativa en tilapias
(Huang y col., 2003; Huang y Huang, 2004), trucha arcoiris (Frigg y col.,
1990), salmon atlantico (Scaife y col., 2000) y pez gato africano (Baker y
Davies., 1996) entre otros.

En relacién con las MC, se observd que un suplemento de vit E de
66,6 Ulratén/dia durante 4 semanas aumentaba de forma significativa el
tiempo de su muerte y disminuia el aumento del tamafio del higado respecto
del corporal, inducido en ratones tratados con una dosis letal de MC-LR. La
vit E, tomada como suplemento en la dieta, puede tener un efecto protector

frente ala exposicion cronicaa MC-LR (Gehringer y col., 2003).
3.2. Glutation

El glutation (Fig. FI-15) tiene una estructura proteica formada por

tres aminoacidos (cisteina, &cido glutamico y glicing).
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1—glu-cys-gly

o S s S

Ty

I-glu-cys-gly

(GSH) (GSSG)

1=glu-cys-gly

Figura FI-15: Glutation reducido y glutation oxidado.

Se produce de forma natural en las células animales, estando
presente en nuestra dieta diaria en alimentos tales como: frutas y vegetales

frescos o congelados, pescados, carnes, esparragos, aguacate y nueces.

En e organismo, concentraciones adecuadas de glutation ayudan a
mantener un equilibrio éptimo en la eliminacion de radicales libres (efecto
antioxidante), destacando asimismo su papel en las células hepaticas debido
a su gran capacidad para reaccionar con sustancias toxicas y favorecer su

eliminacion.

El glutation, junto con el selenio, tiene la funcion de regenerar la vit
C gastada. Asimismo, €l glutation junto con el selenio y la vit C regeneran
la vit E (Kelly y col., 1998). Esta relacion sinérgica ayuda en el
mantenimiento del sistema de defensa antioxidante celular. El
mantenimiento de niveles adecuados de glutation junto con e de otros
antioxidantes naturales, es critico para tener un sistema de defensa efectivo

contrala generacion de radicales libres.
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Asi, el glutation colabora en procesos fisiol 6gicos tales como:

o Mantenimiento del sistema inmune, particularmente en la
activacion deloslinfocitos y plaguetas

o Reduccion de la proliferacion de células con tendencia a la
malignidad, colaborando en la defensa de diferentes
enfermedades causadas por la presencia de radicales libres
(procesos inflamatorios, azheimer, parkinson, cancer...)

o Revierte la capacidad de metéstasis aumentando la respuesta
delas células alaquimioterapia (Wu y col., 2004).

Por su accion antioxidante, colabora en la disminucion de los casos
de ceguera ocasionada por cataratas, desarrolladas por el estrés oxidativo
ocasionado por una ata concentracion de oxigeno en las células del
cristalino, debidas a bajo consumo de antioxidantes en la dieta (Belda
Sanchis y coal., 1999). Como hemos comentado, el contenido hepético de
glutation es un factor critico para preservar e equilibrio celular redox y
proteger los hepatocitos del estrés oxidativo (Ding y col., 2000b,
Pflugmacher y Wiegand, 2001).

En tilapias, tratadas con atas dosis de cadmio, se produjo una
disminucion en la sintesis de GSH por inhibicion de la glutamil cisteina
Sintetasa a mismo tiempo que se aumentaba su consumo por estimulacion
indirecta de la actividad glutation s-transferasa (GST) (Hui y col., 2001).

El GSH es un factor importante para la regulacion de la organizacion
del citoesgueleto, ademés, hay evidencias que sugieren que juega un papel
relevante en la destoxicacion de MC (Ding y col, 2002), observandose asi
una respuesta bifasica en los niveles de glutatién celular en hepatocitos de

rata expuestas a extractos de MC. El glutatién, a igual que otros
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compuestos con grupos tioles, esta involucrado en procesos de
destoxicacion mediante conjugacion con MC-LR (Kondo y col., 1996) por
la via de accién de la GST en higado de ratones y ratas expuestas
(Pflugmacher y col., 1998b; Takenada y col., 2001). Hindi y col. (2003)
observaron una disminucion del GSH hepético en ratones, 30 minutos
después de su tratamiento con tres diferentes microcistinas (MC-LR, MC-
RRyMC-YR).

3.3. Otras sustancias anti oxidantes:

Ademas de la vit E y e glutation, son numerosas las sustancias con
accion antioxidante celular y que, por tanto, tienen una importante funcion

ante situaciones de estrés oxidativo.

* Laslimarina (Figura FI-16) es un antioxidante flavonoide, compuesto
por tres principios activos. silibina, silidianina y salicristina, que se
encuentra en las semillas del cardo mariano o cardo lechoso (Sylibum

marianum).

OH
CHa

OH

Figura FI-16: Estructura quimicadela Silimarina.

Tiene la propiedad de inhibir especificamente la lipooxigenasa y por
tanto la sintesis de leukotrienos, capturando y neutralizando radicales libres
generados en los procesos de estrés oxidativo. Es muy activo a nivel de
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membrana y se ha demostrado su efecto protector frente a la MC-LR en
ratones tratados con 100 pg/Kg (Hermansky y col., 1991). Esta aceptado
como mecanismo de accion la estabilizacion de membranas, ademas de

prevenir e inhibir la LPO.

* La melatonina o N-acetil-5-metoxitriptamina (Figura FI-17) es una
hormona indolaminica sintetizada a partir del neurotransmisor serotonina.
Es producida principalmente por la gldndula pineal (Reiter y col., 1995) y
participa en una gran variedad de procesos celulares, neuroendocrinos y
neurofisiol 6gicos.

5
2

1

CHiO HCHNH-C=CH;
E IhJ

Figura FI-17: Estructura quimicade la Melatonina.

Elimina radicales hidroxilos endogenos con un ato poder
antioxidante (Karbownik y col., 2000). Ha demostrado ser tanto 0 méas
efectiva que € glutation o & manitol en la reduccion de la toxicidad
producida por radicales hidroxilos (Ferry y col., 2004), y posiblemente
presente més eficacia que la vit E en la reduccién de la toxicidad producida
por radicales peroxilos (Fisher y col., 2004). Ademas, la melatonina es
altamente lipofila (Costa, 1994) y ago hidréfila (Shiday col., 1994) lo que
ayuda a traspasar las barreras morfofisiologicas y a penetrar en todos los
compartimentos subcelulares.

En relacion con las MC, la meatonina inhibe la formacion de 8-

hidroxidesoxiguanosina inducida por accién de dicha toxina, de manera
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dosis dependiente, en ADN de ratones expuestos. Se ha observado que la
melatonina presenta un mayor efecto antioxidante, disminuyendo |os niveles
de 8-hidroxidesoxiguanosina generados en ratones tratados con MC-LR,
siendo necesarias dosis menores que las de vit E (trolox) y las de vit C
(ascorbato) (Al-Jassabi y Khalil, 2006). Los tres antioxidantes desempefian
un importante papel en la proteccién del dafio celular producido por
radicales libres (Al-Jassabi y col., 2006).

* El selenio (Se) es un oligoelemento que se encuentra de forma
natural en la tierra, agua y algunos alimentos como carnes, pescados,
ceredles y algunos vegetales. Es esencial ya que interviene en varias vias
metabdlicas formando parte del sistema enzimatico de glutation peroxidasa,

ampliamente distribuida en todos |os tejidos.

De las selenoproteinas caracterizadas (Figura FI-18), cuatro son
glutation peroxidasas. Estas enzimas metabolizan perdxido de hidrégeno y
lipoperdxidos en diferentes compartimentos de la célula. De esta manera se
explicael papel inicial del Se en los sistemas oxidativos (Arthur, 1997). Son

las siguientes:

Selenoprofeina P

Protainas

¢ GSH - Px P

sglgnoligedas Te— |
pH GEH - P e— —_—
o G5H - Py —— i}
gt GEH - Py ——— e ——
...--""""_"F.

Seleroprodaing de

CHpSUD SSITalCS
(FRagor)

o
e

Seleroproteins W

Figura FI-18: Selenoproteinas en mamiferos.
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o Glutation peroxidasa citosolica (c GSH-Px).

o Glutation peroxidasafosfolipido hidroperoxido (pH GSH-Px).

o Glutation peroxidasaintracelular (e GSH-Px).

e Glutation peroxidasa gastrointestinal (gi GSH-Px).

e Tiposl, Iyl delodotironinadeiodinasas (ID I, ID 11, 1D 111).

Las selenoproteinas lodotironina deiodinasas (ID I, 11 y 111) regulan la
conversion de tiroxina (T4) a 3, 3, 5-triyodotironina (T4), la hormona
tiroidea activa, o la hormona triyodotironina reversible (rT3) y la hormona
tiroidea inactiva. La selenoproteina W se manifiesta en masculo esquel ético
y se ha identificado una selenoproteina en la capsula espermética de
mamiferos (Arthur, 1997).

En numerosas especies estudiadas la deficiencia de selenio aparece
asociada a una reduccion de la funcion inmune. Se ha demostrado ademas
que tanto la respuesta inmune celular como la humoral estédn incrementadas
en animales que reciben suplementos de selenio (Nemec y col., 1990; Bires
y col., 1993; Morgante y col., 1996).

De modo sinérgico con la vit E, se le considera un agente
“antineoplésico natural”, probablemente por su poder destoxicante de
peréxidosy radicales libres, sustancias implicadas en la carcinogénesis.

En estados de desnutricion se ha advertido una deficiencia de selenio
con repercusion cardiaca o hepética, entre otras.

Se recomiendan alrededor de 60 pg/dia de Se (Pefiay col., 2005), la
ingestion de dosis mucho mas elevadas resulta ser toxica. El selenio, por su

analogia quimica, esta intimamente relacionado con e azufre lo que tiene
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una gran importancia desde € punto de vista biolégico, ya que € Se puede
llegar a reemplazar a S en aminoé&cidos, glucésidos, glutation, tiamina y

otros compuestos a los que da caracter toxico (Benavidesy Silva, 1965).

La actividad biol6gica més importante del Se parece ser através de
la enzima glutation peroxidasa (GSH-Px) (Arthur, 1997), la cua en
cooperacion con la vit E y algunos otros agentes antioxidantes son capaces
de reducir los efectos destructivos sobre las células vivas de reacciones
peroxidativas. Los efectos antioxidantes del Se y la vit E son diferentes,
pero complementarios. La vit E previene la formacién de peroxidos grasos
por secuestro de radicales libres antes de que €ellos inicien la LPO. El Se
como parte esencial de GSH-Px, reduce peréxidos ya formados a a coholes

Menos reactivos.

El Se ha demostrado tener un efecto protector ante el estrés
oxidativo cuando se suministra antes de la exposicion a la sustancia que
produce la oxidacion (Cheng y col., 1999). La suplementacion con Se ha
provocado un aumento en la actividad de las selenoenzimas glutation
peroxidasa (GPx) y tioredoxina reductasa, ambas con un papel importante
en lareduccion de hidroperoxidos lipidicos (Arteel y Sies, 2001).

Con respecto a las Microcistinas, autores como Gehringer y col.
(2002) observaron en ratones que el pretratamiento con Se no ateraba la
patologia normal del higado, aunque si parecia reducir los dafios hepaticos

inducidos por estas toxinas.
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* LaL-cisteina (Figura FI-19) es un aminoacido no esencia portador
de azufre con propiedades antioxidantes. Es importante para la sintesis de la
queratina (proteina que se encuentra en la piel, € pelo y las ufias). También
estd implicado en el metabolismo de la energia celular y en la sintesis de los

acidos grasos.

_SH
HaN “‘*Irﬁ"ﬂ

H

Figura FI-19: Estructura quimicade la Cisteina.

Takenaka y Otsu, (1999) investigaron los efectos de la L-cisteina y
el GSH sobre latoxicidad inducida por MC-LR en higado de ratén, y parece
que el efecto protector de la L-cisteina, con respecto a la toxicidad hepatica
aguda generada por la MC-LR, es ain mayor que € que gerce e glutation
reducido.

* La vitamina C (vit C) (Figura FI-20) se considera uno de los
mas potentes y menos toxicos de los antioxidantes naturales (Bendich y col.,
1986; Weber y col., 1996) interviniendo en reacciones de destoxicacion
celular. Ademas, es cosustrato de reacciones de oxido-reduccion, participa
en la formacion de colageno, en la sintesis de hormonas esteroideas y tiene
un papel importante en el sistema inmune, entre otras funciones (Pefia y
col., 2005).

102



I ntroduccion

OH

MO, OH
HO

Figura FI-20: Estructura quimicade lavitamina C.

Las principales fuentes de ascorbato en la dieta son frutas,
especialmente citricos, kiwis, cerezas y melones; también se encuentra en
verduras, tales como brocoli, coliflor, coles de Bruselas y berza, y en
hortalizas como patata, tomate y pimiento, donde su contenido puede
exceder los 100 mg de ascorbato/100 g de peso fresco. La ingesta diaria
recomendada es de 60 mg/dia (Pefiay col., 2005).

Es soluble en agua y se encuentra a concentraciones elevadas en
muchos tejidos. El plasma humano contiene aproximadamente 60 umol de
ascorbato/L. En su interaccion con las ERO se oxida a dehidro-ascorbato,
que se vuelve a reciclar a acido ascorbico por la enzima dehidro-ascorbato
reductasa. Es un secuestrador muy efectivo de radicales como anidn
superdxido e hidroxilo, y de peroxido de hidrégeno y oxigeno. En
soluciones acuosas la vit C también atrapa eficientemente especies reactivas
de Oxido de nitrogeno impidiendo la nitrosacion de moléculas diana.
Ademés, como hemos comentado anteriormente, colabora en la accion de la
vit E devolviéndola a su estado reducido (Kelly y col., 1998).

El ascorbato también puede actuar in vivo como prooxidante en
presencia de metales de transicion como €l Fe y el Cu. Se pueden generar
los radicales ascorbatos e hidroxilos e iniciarse un proceso de peroxidacion
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lipidica. Sin embargo, las cantidades de metales de transicion libres in vivo
son muy pequefias porque normamente estdn eficazmente unidos a

proteinas de transporte.

Como comentamos anteriormente, se ha observado un efecto
protector de lavit C administrada junto con lavit E, ya que ambas indujeron
una disminucion de la LPO y del sistema enzimético antioxidante en
eritrocitos de rata pretratadas con fention (insecticida organofosforado)
(Altuntas y col., 2002b); ademas de una disminucion de la LPO en estudios
in vitro con muestras de sangre de voluntarios pretratados con metidathion
(Altuntasy col., 2002a).

Otras sustancias antioxidantes como los licopenos (Al-Jassabi, 2005)
y muy recientemente, flavonoides (Jayarg y col., 2007) y compuestos
polifendlicos del te verde (Xu y col., 2007) han demostrado tener un efecto
protector sobre la toxicidad inducida en raton por la MC-LR. Ambas
conseguian restaurar la actividad de las enzimas antioxidantes y los niveles
de LPO afectados por esta toxina, demostrdndose ademas en €l caso de los

polifenoles que esta actividad era dependiente de ladosis.

Por ultimo, afadir que constituyentes de la dieta tales como Cuy Zn
estdn implicados en los sistemas de defensa antioxidante, por ser
indispensables para e funcionamiento de la enzima superéxido dismutasa
(SOD).

104



OBJETIVOS




Objetivos

A la vista de los antecedentes expuestos, nos planteamos como

hipétesis fundamental de este trabajo la siguiente cuestion:

¢Congtituye €l estrés oxidativo un mecanismo de accién téxica
importante en la produccion de efectos por Microcistinas (MC) en peces

(Oreochromis sp.) expuestos a dichas toxinas?

Se plantea investigar la produccion de estrés oxidativo en e modelo
experimental escogido (Oreochromis sp.) mediante la exposicion a dosis
repetidas de MC procedentes de floraciones naturales de cianobacterias, que
contienen MC. Asimismo, estudiar los efectos agudos individuales
producidos por los estandares puros de MC-LR y MC-RR evaluando por
ultimo e papel protector de la vitamina E frente a la toxicidad que gercen
dichas MC.

En concreto, los objetivos mas especificos del presente trabajo son:

1- Comprobar la producciéon de estrés oxidativo en tilapias macho
(Oreochromis sp.) por exposicion a células de cianobacterias que
contienen MC, estudiando lainfluencia del tiempo de exposicion (14
y 21 dias) y forma de administracion con la dieta (liofilizado
triturado y no triturado). Dicho estudio se lleva a cabo en higado,
rifidn y branquias de los peces expuestos evaluando 10s cambios en
las enzimas implicadas en e estrés oxidativo y la generacion de

peroxidacion lipidica (LPO).

2- Comparar la toxicidad aguda de distintas MC puras (MC-LR y MC-
RR) en la induccion de estrés oxidativo en e modelo experimental

sel eccionado.
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3- Investigar la posible evolucion de los biomarcadores de estrés
oxidativo implicados, con €l tiempo, tras exposicion agudaa MC-LR

en Oreochromis sp.

4- Andlizar in vivo en tilapias macho (Oreochromis sp.) expuestas a
MC e papel protector de diferentes dosis de vitamina E para su
potencial aplicacién como suplemento en la dieta de dichos peces en
relacion con la induccién de estrés oxidativo y evolucion de dichos

efectos en el tiempo.

106



MATERIAL Y METODOS




Material y Métodos

3.1. EQUIPOSY MATERIALESDE USO GENERAL

3.1.1. INDICE DE APARATOSUTILIZADOS

Los aparatos utilizados en este trabajo se relacionan a continuacion:

Agitador magnético Agimatic P-Selecta

Balanza analitica Mettler AJ100

Balanza semianalitica Mettler PJ400

Bario de agua, modelo Univeba de P-Selecta

Bario de ultrasonidos, UCI-150 Ultrasonic cleaner, de Raypa

Bomba de vacio, modelo B-169 de BUCHI

Centrifuga Beckman Coulter, modelo Allegra64R

Centrifuga de tubos eppendorf: modelo microspin“s

Congelador -20° C, Saivod, modelo Turbo Fresh

Congelador -80° C Giratl, modelo Revco

Cromatografo Liquido de Alta Resolucion (HPLC) Varian modelo
9012, con detector de haz de fotodiodo Varian, modelo ProStar 330,
con programa Star Analytical Work Station (Varian)
Espectrofotometro de doble haz Varian, modelo Cary-100

Lector de microplacas automético: modelo Titertek® Multiskan
Rotavapor, modelo RV 05-ST de IKA®WERKE

Ultra-Turrax T 25 basic IKA®-WERKE

Vortex V-1 de Boeco.

Material fungible:

Cubetas para espectrofotdmetro

Matraces de rotavapor de 100 mL

Pipetas autométicas de volumen variable 20, 100, 200, 1000 y 5000
ML

Pipetas pasteur de vidrio
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e Puntas para pipetas automaticas
e Tubos de centrifuga de 10 mL de pyrex
e Tubos de centrifuga de fondo conico desechables de 10 mL

e Tubos de eppendorf

3.1. 2. INDICE DE REACTIVOSUTILIZADOS
Los reactivos utilizados en este trabajo se relacionan a continuacion:
e Acido acético glacial: Panreac 141318
e Acido formico: Merck 1.00264.1000
e Acido meta-fosforico: SigmaM-6288
e Acido tricloroacético: Merck 1.00807.1000
e AguamilliQ
e ATB: SigmaT-5500
e Azidasddica: Fluka 71289
e BHT: SigmaB-1378
e Bicarbonato potasico: Sigma P-9144
 Bio-Rad®: Bio-Rad 500-00
e Butanol: Romil HO83
e Citocromo C: Sigma C-3006
e Cloruro potésico: Sigma P-4504
e Cloruro sodico: Panreac 141659
e DNPH: SigmaD-2630
e EDTA: SigmaE-1644
e Estandar de Microcistina LR de 99% de pureza. Cabiochem-
Novabiochem corporation y Cyanobiotech
e Esténdar de Microcistina RR de >98% de pureza. Calbiochem-

Novabiochem corporation y Cyanobiotech
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Estandar de Microcistina YR de 95,7% de pureza. Calbiochem-
Novabiochem corporation y Cyanobiotech
Etanol: Fluka 02854

Fosfato diacido de potasio. Panreac 141509
Gammaglobulina bovina: Bio-Rad 500.0005
Glutation reductasa: Sigma G-3664

GSH: Sigma G-4251

GSSG: Sigma G-4376

Guanidina: Sigma G-4505

H.O,: Sigma H-0904

HCI: Panreac 141659

KCl: Sigma P-4504

KCN: Panreac 104967

Kit BIOXY TECH® GSH/ GSSG-412™ Oxis Research ™
Kit ELISA: Envirogard Microcystin Plate Kit
KOH: Panreac 105021

Metanol de maxima pureza: Merck 1.06018.2500
NADPH: SigmaN-1630

NaOH: Panreac 141687

PBS: Sigma P-4417

SDS: SigmaL-4390

TEP: Sigma T-9889

Tricaina: SigmaMS-222

Tris: Sigma T-1378

Xantina: Sigma X-2502

Xantino oxidasa: Sigma X-4875
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3.2.MODELO EXPERIMENTAL

La mayor parte de los estudios en ecotoxicologia y toxicologia
medioambiental son llevados a cabo en animales. Estos estudios son Utiles
no solo para proporcionar informacion parala evaluacion del riesgo toxico e
investigar sus efectos y mecanismos de accion, sino también para detectar,
controlar y monitorizar la presencia de contaminantes en e medio ambiente
(Van der Oost y cal., 1996).

El presente estudio se ha llevado a cabo en peces de agua dulce
pertenecientes a la familia Cichlidae, concretamente en tilapias macho
(Oreochromis sp.) con un peso medio de 52,04 + 8,10 g. La informacion

detallada sobre esta especie se mostré en el apartado 1-2 de laintroduccion.

Justificacion de su eleccion:

Latilapia es uno de los peces que més rapidamente se ha introducido
en acuicultura, motivado por la facilidad que presenta su mango, gran
capacidad de adaptacion a condiciones adversas y fécil reproduccion. Sus
distintas variedades prefieren aguas de lagos y embalses con una
temperatura Optima de reproduccion entre 23-28°C, siendo filtradores y
consumidores de cianoficeas en su época de crecimiento.

Seglin datos de la FAO, la evolucién de la acuicultura mundia de
tilapia ha crecido en una tasa del 7% promedio anual entre 1990 y € afio
2000, pasando de 800 mil toneladas a 1,9 millones de toneladas. En Europa
se esta despertando un enorme interés por € cultivo de tilapia, y
concretamente en Espafia se ha observado un ato incremento en la
produccion de la misma, que entre e afio 2002 y e 2003 pasd de 16,50
toneladas a 127,40 tonel adas.
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Aclimatacion de | os peces:

Los peces fueron suministrados desinteresadamente por la
piscifactoria “Iniciativas Empresariales del Sur de Europa’ de Cordoba, a
través del convenio de Cooperacion Educativa existente entre la
Universidad de Sevillay la citada empresa.

Una vez en € laboratorio, se acondicionaron 12 acuarios de cristal
con capacidad de 96 L (80x30x40cm) con filtro Eheim Liberty 150 de 570
I/h y cartuchos Bio-Espumador como Unica masa filtrante. Tres dias antes
de la introduccién de las tilapias, € agua sometio a recirculacion mediante
el sistema de filtros y aireacion, con el objeto de eliminar € Cl presente en
la misma La temperatura se mantuvo a 21 + 2°C mediante € uso de
calentadores acuéticos con termostato.

Durante la totalidad de los experimentos, se mantuvieron las
condiciones requeridas para este tipo de peces. T2 21+2°C; oxigeno disuelto
6,5-7,5 mg/L; pH 7,6+£0,2; adcainidad y dureza < 175 mg/CaCOs/L;
turbidez < 100 ppm y ciclos de luz/oscuridad de 12 horas.

Los peces fueron aclimatados en estas condiciones y alimentados
con un preparado comercia para peces (0,3g/dia), suministrado por la

propia empresa, durante quince dias antes de comenzar 10s experimentos.

3.3. RECOGIDA DE FLORACIONES DE CIANOBACTERIAS Y
DETERMINACION DE MC

Las MC se extrgjeron a partir de materia celular seca provenientes de
tres floraciones diferentes de la rivera dd Guadiana (Mértola, Portugal)
cedidas por la Dra. Franca (Instituto da Saude Dr. Ricardo Jorge de Lisboa,
Portugal). El método de extraccion empleado ha sido el de Moreno y col.,
(2004b):
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El liofilizado se extrae por triplicado con écido acético 0,1 M y una
mezcla metanol: cloroformo (1:1 v/v). La suspension celular se sonica en un
bafio de ultrasonidos y se agita a temperatura ambiente. Posteriormente se
centrifuga recogiéndose las fases superiores acuosas para su posterior
concentracion en un rotavapor. El residuo se resuspende en metanol para su
separacion cromatografica.

La separacion cromatografica de las MC se realizé en una columna
C18 LiChrosphere (250 mm x 4.6 mm i.d., 5 um) proporcionada por Merck
(Darmstadt, Alemania).

Para la identificacion y cuantificacion de toxinas en liofilizados de
células, se han empleado disoluciones estandares de las MC (MC-RR, MC-
YRy MC-LR) de pureza adecuada (>99%), que fueron proporcionadas por
Calbiochem-Novabiochem (La Jolla, Ca, USA) o por Cyanobiotech (Berlin,
Alemania). Dichos estandares se resuspendieron en metanol a una
concentracion de 500 pg/mL, tomandose la cantidad necesaria de éstas para
obtener las disoluciones de trabajo requeridas (0,5-5,0 mg/L de cada toxina).
Para la inyeccién intraperitoneal de los esténdares puros de MC, éstos se
preparan en disolucion salina alas dosis adecuadas (500 pg/Kg de MC-LR y
MC-RR) respectivamente.

En los extractos de células de cianobacterias analizados sdlo se
identificd MC-LR y para su cuantificacion se utilizo € é&rea del pico de la
disolucion estéandar de MC-LR. Las concentraciones de MC-LR obtenidas
en los liofilizados de células fueron 3.230 ug/g MC-LR, 3.340 ug/g MC-LR
y 1.350 pg/g MC-LR.
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3.4.METODO EXPERIMENTAL

Se han redlizado un total de cinco experimentos, en los que se han

tenido en cuenta diferentes variables, asi pues, hemos querido ver la

influencia de:

Laviade administracion (ora eintraperitoneal)

La forma de administracion del materia liofilizado (triturado y no
triturado)

El tiempo de exposicion alatoxina (aguday subcronica)

El tiempo de recuperacion de efectos producidos por las MC en 24,
48y 72 horas.

El tipo de toxina (MC-LR y MC-RR)

Suplementos de vitamina E (antioxidante) en la dieta

En latoxicidad delas MC entilapia.
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3. 4 1. PAUTAS DE TRATAMIENTO Y GRUPOS DE
EXPERIMENTACION

3. 4. 1. 1. EXPOSICION SUBCRONICA DURANTE 14 Y 21 DIAY VIA
ORAL (TRITURADO Y NO TRITURADO)/ MC-LR

El objeto de este experimento fue ver la influencia tanto del tiempo
de exposicion al toxico (14 y 21 dias), como de la forma de administracion
del materia liofilizado de células de cianobacterias (triturado y no triturado

con ladieta).

A continuacion se muestra un esquema (Figura FM-1) del planteamiento y

gjecucion de dicho ensayo, tiempos de exposicion y dosis administradas:

INTOXICADOS

— TR

60 pg MC-LR
pez/dia (oral)

'_’HHH}HHHM&HH 27!

INTOXICADOS 1
SIN TRITURAR

CONTROLES * f

Sactrificio Sacrificio

a las 24 h tras alas 24 h tras
los 14 dias de los 21 dias de
exposicion exposicion

Figura FM-1: Esguema de la exposicion oral subcronica de tilapias a 60 ug MC-
LR/pez/dia durante 14 y 21 dias.
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A. Ensayo de 14 dias de exposicion via oral, liofilizado triturado con la
dieta

Tras € periodo de aclimatacion anteriormente descrito, dos lotes de
peces se dispusieron en sendos acuarios (n=8), uno para los peces control y
otro paralos peces intoxicados. La exposicion a MC fue de 14 dias (Figura
FM-1).

> Lote control: los peces se alimentaron con 0,3 g/dia de un preparado
comercial para peces.

> Lote expuesto: los peces se adimentaron con 0,3 g/ dia de un
preparado comercial para peces mezclado, mediante triturado
manual con ayuda de un mortero y un pistilo y posterior sonicacion,
con la cantidad suficiente de liofilizado de células de cianobacterias
(3.230 pg/g MC-LR) para conseguir una dosis aproximada de 60 pg
MC-LR /pez /dia (determinado por HPLC). El resultado de la mezcla
€s una pasta que, en fracciones de pequefio tamarfio, se suministran a
los peces. La trituracion del liofilizado se realiza con € fin de lisar
las células de cianobacterias y favorecer la liberacion de la toxina

intracelular.

La ingesta completa del preparado por los peces en cada uno de los

acuarios fue comprobada visualmente tras una hora desde su administracion.

B. Ensayo de 21 dias de exposicion via oral, liofilizado triturado y no

triturado con la dieta

Los peces se dispusieron en 3 acuarios (n=8), uno para los peces control y
otros dos para los peces intoxicados (con € liofilizado triturado o sin

triturar). El periodo de exposicion fue de 21 dias (Figura FM-1).
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» Lote control: los peces se alimentaron con 0,3 g/ dia de un preparado
comercial para peces.

» Lote expuesto a liofilizado triturado: 10s peces se aimentaron con

0,3 ¢/ dia de un preparado comercial para peces mezclado, mediante
triturado manual con ayuda de un mortero y un pistilo y posterior
sonicacion, con la cantidad suficiente de liofilizado de células de
cianobacterias (3.340 pg/g MC-LR) para conseguir una dosis
aproximada de 60 pg M C-LR/pez/dia (determinado por HPLC).

» Lote expuesto a liofilizado no triturado: los peces se alimentaron

primero con la cantidad suficiente de liofilizado de células de
cianobacterias (3.340 pg/g MC-LR) para conseguir una dosis
aproximada de 60 pg MC-LR /pez /dia (determinado por HPLC) y
una vez que éstas eran ingeridas se les afiadia 0,3 g/ dia de un

preparado comercial para peces.

Al igua que en e ensayo anterior, €l tiempo en € que se aseguré la
ingesta completa del preparado por los peces en cada uno de los

acuarios fue de una hora.

Tras el correspondiente periodo de exposicion (14 o 21 dias), los peces

fueron sacrificados.
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3. 4. 1. 2. EXPOSICION |.P. AGUDA (DOSIS UNICA) DE MC-LR Y
MC-RR/ SACRIFICIO A LOS 7 DIAS

El objeto de este experimento fue ver la influencia tanto de la via de
administracion del toxico (i.p., en comparacion con la oral del experimento
anterior), como del tipo de toxinaadministrada (MC-LR y MC-RR).

A continuacion se muestra un esquema (Figura FM-2) del planteamiento y
gecucion de dicho ensayo, congéneres de MC utilizados y dosis
administradas:

1234 _5_6_7

W INTOXICADOS-MC-LR
500 g MC
pez (i.p.) 1.2 3 4.5 6.7
% INTOXICADOS-MC-RR

1.2_3.4_5_6_7

W CONTROLES

Sacrificio
7 dias

Figura FM-2: Esquema de la expasicion intraperitoneal aguda detilapias a
500 ug MC-LR 6 MC-RR/pez.
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Los peces se dispusieron en 3 acuarios (n=8), un grupo control y

otros dos | otes de intoxicados.

» Lote control: a los peces se les inyectd 0,5 ml de disolucion salina
por via i.p., y se alimentaron con 0,3 g/dia de un preparado
comercial para peces durante 7 dias.

> Lote expuesto a MC-LR: alos peces se les inyectd una Unica dosis

de 500 ug/ Kg MC-LR por viai.p., utilizando 0,5 ml de disolucion
salina como vehiculo. Se alimentaron con 0,3 g/ dia de un preparado
comercial para peces durante 7 dias.

» Lote expuesto a MC-RR: alos peces se les inyectd una Unica dosis
de 500 pg/ Kg MC-RR, utilizando 0,5 ml de disolucion salina como

vehiculo. Se aimentaron con 0,3 g/ dia de un preparado comercial

para peces durante 7 dias.

El tiempo de observacion de la posible mortalidad o aparicién de
efectos toxicos en las tilapias fue de 7 dias, tras los cuaes fueron

sacrificados.
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3. 4. 1. 3. EXPOSICION AGUDA (DOSIS UNICA)/ VIA ORAL
(TRITURADO)/ MC-LR/ SACRIFICIO A LAS24Y 72 HORAS

El objeto de este experimento fue ver la influencia del tiempo (24 y
72 horas) en la recuperacion de los efectos producidos por la toxina (MC-

LR) en el pez, tras una Unicadosis de ésta.

A continuacion se muestra un esquema (Figura FM-3) del planteamiento y

gjecucion de dicho ensayo, tiempos de exposicion y dosis administrada:

120 pg MC-LR/pez (oral)

1 2 3

w INTOXICADOS-MC-LR

1 2 3

w CONTROLES

Sacrificio 24h Sacrificio72h

Figura FM-3: Esquema de la exposicion oral aguda de tilapias a 120 ug MC-
LR/pez/ sacrificio alas 24y 72 horas de la exposicion.
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Los peces se en 4 acuarios (n=8), dos para los peces control (24
horas y 72 horas) y otros dos para los peces intoxicados (24 horas 'y 72

horas).

» Lotes control 24 horas 'y 72 horas: |os peces se alimentaron con 0,3

o/ dia de un preparado comercia para peces y fueron sacrificados a
las 24 horas 'y 72 horas, respectivamente.
» Lote expuesto 24 horas:. |os peces se aimentaron con 0,3 g/dia de un

preparado comercial para peces mezclado, mediante triturado
manual con ayuda de un mortero y un pistilo y posterior sonicacion,
con la cantidad suficiente de liofilizado de células de cianobacterias
(1.350 pg/g MC-LR) para conseguir una dosis aproximada de 120
Hg MC-LR/pez (HPLC). Los peces fueron sacrificados a las 24
horas de la exposicion.

> Lote expuesto 72 horas:. |os peces se aimentaron con 0,3 g/dia de un

preparado comercial para peces mezclado, segun el procedimiento
anteriormente descrito para conseguir una dosis aproximada de 120
Mg MC-LR /pez. Fueron sacrificados a las 72 horas de la exposicion.
La trituracion del liofilizado se realiza con €l fin de lisar las células
de cianobacterias y favorecer laliberacion de latoxinaintracelular.

El tiempo en e que se asegurd la ingesta completa del preparado por

los peces en cada uno de los acuarios fue de una hora.
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3. 4. 1. 4. EXPOSICION AGUDA (DOSIS UNICA)/ VIA ORAL
(TRITURADO)/ MC-LR / DOS DOSIS DE VITAMINA E (200 Y 700
mg/kg dieta)/ SACRIFICIO A LAS 24 HORAS

El objeto de este experimento es ver la influencia de diferentes
suplementos de vitamina E (200 mg vitamina E/kg dietay 700 mg vitamina

E*/kg dieta) administrados en la dieta frente ala actividad del toxico.

A continuacion se muestra un esquema (Figura FM-4) del planteamiento y
gjecucion de dicho ensayo en funcién de la exposicion a toxico (MC-LR) y
de ladosis de vitE administrada:

120 ug MC-LR/pez

1.2 .3 4. 5 6_ 2"

INTOXICADOS CONTROLES

Sacrificio Sacrificio

120 ujg MC-LR/pez

1.2 3 4 5 6 24

200 mg vit E/ kg dieta

CONTROLES+VIT E

200 mg vit E/kg dieta

INTOXICADOS+VITE

Sactrificio

Sactrificio

120 ug MC-LR/pez

|1|z|3|4|s|6|i|24h|  En s s

\ € V) X ) : >

700 mg VitE"/kg dieta 700 mg vit E*/kg dieta ——
. acrificio

INTOXICADOS + VIT E* Sacrificio CONTROI FS+ VIT F*

Figura FM-4: Esguema de la exposicion oral aguda de tilapias a 120 pg MC-
LR/pez en dosis Unica con suplemento de dos dosis diferentes de vitamina E (200 6
700 mg/kg dieta).
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Para facilitar la posterior exposicion de los resultados, los diferentes

grupos tratados se enumeran de la manera que sigue:

Periodo N° Grupo Tratamiento
experimental | experimental
1 Control
2 Intoxicado
3 Control-vitE
24 horas 4 Intoxicado-vitE
5 Control-vitE*
6 Intoxicado-vitE*

Tabla TM-1: Numeracion de los diferentes grupos experimental es segln el tipo de
tratamiento con dos dosis diferentes de vitamina E (200 6 700 mg/kg dieta). Vit E
indica que la dosis utilizada fue 200 mg/kg dietay vit E* 700 mg/kg dieta.

Los peces se dispusieron en 6 acuarios (n=8), tres para los peces
control de cada tipo de tratamiento y otros tres para los peces intoxicados
(MC-LR, MC-LR-vit E y MC-LR-vit E*) (Figura FM-4).

» Lote expuesto a MC-LR: los peces se alimentaron con 0,3 ¢/ dia de

un preparado comercial para peces mezclado, mediante triturado
manual con ayuda de un mortero y un pistilo y posterior sonicacion,
con la cantidad suficiente de liofilizado de células de cianobacterias
(1.350 pug/g MC-LR) para conseguir una dosis aproximada de 120
Hg MC-LR /pez (HPLC). Fueron sacrificados a las 24 horas de la
exposicion.

» Lote expuesto a MC-LR-vit E (200 mg vitamina E/kg dieta): durante

los 6 dias previos a la administracion de la toxina, los peces se
alimentaron con 0,3 g/ dia de un preparado comercial y un
suplemento de 0,06 mg vit E/pez/dia para conseguir una dosis de
200 mg vit E/kg dieta. Al dia siguiente de concluir este

pretratamiento se les administré una dosis de toxina de
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aproximadamente 120 ug MC-LR /pez (HPLC) junto con la dosis de
vit E. Esta mezcla triturada se suministré a los peces en fracciones
de pequefio tamario. Estos fueron sacrificados 24 horas después de la
administracion del toxico.

» Lote expuesto a MC-LR-vit E* (700 mg vitamina E/kg dieta):

durante los 6 dias previos a la administracion de la toxina, los peces
se aimentaron con 0,3 g/ dia de un preparado comercial y un
suplemento de 0,21 mg vit E/pez/dia para conseguir una dosis de
700 mg vit E/kg dieta. Al dia siguiente de concluir este
pretratamiento se les administré una dosis de toxina de
aproximadamente 120 ug MC-LR /pez (HPLC) junto con la dosis de
vit E*. Esta mezcla triturada se suministrd a los peces en fracciones
de pequefio tamario. Estos fueron sacrificados 24 horas después de la
administracion del toxico.

» _Lotes control: cada uno de los lotes expuestos ha contado con su
grupo control correspondiente, el cual ha sido sometido alas mismas
condiciones experimentales y cuyos tratamientos fueron: solo
alimento para peces (0,3 g/dia); 0,3 g/dia de alimento para peces +
0,06 mg vit E/pez/dia'y 0,3 g/dia de alimento para peces + 0,21 mg
vit E/pez/dia, respectivamente. Todos los peces de los grupos
controles fueron sacrificados a las 24 horas de la intoxicacion de su

correspondiente grupo tratado.

El tiempo en e que se asegurd la ingesta completa del preparado por
los peces en cada uno de los acuarios fue de una hora.
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3. 4. 1. 5. EXPOSICION AGUDA (DOSIS UNICA)/ VIA ORAL
(TRITURADO)/ MC-LR / UNA DOSIS DE VITAMINA E (700 mg/kg
dieta)/ SACRIFICIO A LAS 24, 48Y 72 HORAS

El objeto de este experimento fue ver la influencia del tiempo en €
proceso de recuperacion de los efectos adversos inducidos por laMC en los
peces 24, 48 'y 72 horas tras la exposicion del téxico y valorar la influencia
que gerce un suplemento de vit E administrada a una dosis previamente
ensayada (700 mg vit E/kg dieta).

A continuacion se muestra un esquema (Figura FM-5) del planteamiento y
gecucion de dicho ensayo en funcién de los distintos periodos
experimental es de la administracion o no de un suplemento de vit E:

120 ng MC-LR/pez

123456‘24h48h72h 1 2345 6 24h 48h 72h

e e

CONTROLES T T T
INTOXICADOS 111

Sactrificio Sacrificio

120 ng MC-LR/pez

1 2 34 5 6‘2411 48h 72h 1 2 3 4 5 6  24h 48h 72h
{1 111
[ ~ v S_ '_f‘ ' | ¢ v oy é -'f-'
700 mg vit E/kg dieta 2 10 700 mg vit E/kg dieta [ 2210

INTOXICADOS +VITE CONTROLESCONVITE

Figura FM-5: Esguema de la exposicion oral aguda de tilapias a 120 pg MC-
LR/pez en dosis Unica con suplemento de 700 mg de vitamina E/kg dieta y
sacrificio tras 24, 48y 72 horas.
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Para facilitar la posterior exposicion de los resultados, los diferentes

grupos tratados se enumeran de la manera que sigue:

Periodo N° Grupo Tratamiento
experimental | experimental
1 Control
2 Intoxicado
24 horas 3 Control-vitE
4 Intoxicado-vitE
5 Control
6 Intoxicado
48 horas 7 Control-vitE
8 Intoxicado-VvitE
9 Control
10 Intoxicado
72 horas 11 Control-vitE
12 Intoxicado-VitE

Tabla TM-2: Numeracién de los diferentes grupos experimentales segun €l tipo de
tratamiento y periodo experimental (24, 48y 72 horas).

Los peces se dispusieron en 12 acuarios (n=8), seis acuarios paralos
peces control de cadatipo de tratamiento, y otros seis para |os peces tratados
(MC-LR, MC-LR-vit E).

> Treslotes de peces expuestos a MC-LR v sacrificio alas 24, 48y 72

horas respectivamente: 10s peces se aimentaron con 0,3 g/ dia de un

preparado comercial para peces mezclado, mediante triturado
manual con ayuda de un mortero y un pistilo y posterior sonicacion,
con la cantidad suficiente de liofilizado de células de cianobacterias
(1.350 pg/g MC-LR) para conseguir una dosis aproximada de 120
g MC-LR /pez (HPLC). Estos fueron sacrificados 24, 48 y 72 horas
de la exposicion al toxico.
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> Treslotes de peces expuestos a MC-LR-vit E vy sacrificio alas 24, 48

y 72 horas respectivamente; durante los 6 dias previos a la

administracion de la toxina, los peces se aimentaron con 0,3 ¢/ dia
de un preparado comercia y un suplemento de 0,21 mg vit E/pez/dia
para conseguir una dosis de 700 mg vit E/kg dieta. Al dia siguiente
de concluir este pretratamiento se les administré una dosis de toxina
de aproximadamente 120 pg MC-LR /pez (HPLC) junto con la dosis
de vit E. Esta mezcla triturada se suministr6 a los peces en
fracciones de pequefio tamafio. Estos fueron sacrificados 24, 48 y 72

horas de la exposicion al toxico.

Cada uno de los lotes expuestos ha contado con su grupo control
correspondiente, € cual ha sido sometido a las mismas condiciones

experimentales y cuyos tratamientos fueron:

> Treslotes control de los peces intoxicados, alimentados sdlo con 0,3

g/dia de una dieta para peces, sacrificados a las 24, 48 y 72 horas,
respectivamente.

> Tres lotes control de los peces intoxicados suplementados con vit E,

alimentados con 0,3 g/dia de una dieta para peces suplementada con
0,21 mg vit E/pez/dia, sacrificados a las 24, 48 y 72 horas,

respectivamente.

El tiempo en & que se asegurd la ingesta completa del preparado

por |os peces en cada uno de los acuarios fue de una hora.
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3. 4 2. SACRIFICIO DE LOS ANIMALES, RECOGIDA Y
PREPARACION DE LASMUESTRAS

Una vez transcurrido €l tiempo de duracién de los diferentes

ensayos se procedi6 al sacrificio de los peces y extraccion de sus 6rganos.
Los peces fueron sacrificados anestesiandolos previamente con
tricaina (Etil 3-aminobenzoato metanosulfonato), por seccion en la espina
dorsal. Para ello se extraen las tilapias de forma individual de los acuarios
donde se ha realizado €l ensayo, se pesan y se pasan a un acuario mas
pequefio con una cantidad suficiente de anestésico disuelto en funcion del
peso del pez. Una vez anestesiados se procede a la extraccion del higado,
rifidn y branquias de cada pez. Los 6rganos se pesan y se introducen por
separado en vasos de precipitado que contienen suero fisiol6gico (disolucion
de NaCl a 0,9% p/v) a una temperatura de 4°C, y se secan sobre papel de
filtro para retirar €l exceso de liquido. Tras esta operaciéon y con ayuda de
una pinza fina se limpian los segmentos de grasa adherida. Los 6rganos se
envuelven en papel de aluminio rotulados previamente con su nombre y la
fecha de obtencidn, se introducen en nitrégeno liquido y se conservan a una

temperatura de -80°C hasta el momento de su utilizacion.

Procedimiento de homogeneizacion

Los tejidos fueron homogeneizados en frio con tampén TRIS (100
mM, pH 7,8; 1/10 peso/val), utilizando el homogeneizador de tegjidos Ultra -
Turrax®. El proceso se llevé a cabo durante 3 minutos y 30 segundos,
alternando periodos de 30 segundos de homogeneizacién con periodos de
descanso de 15 segundos.

Los homogeneizados obtenidos se centrifugaron a 4.000 rpm,
durante 20 minutos a 4°C, con el objeto de obtener e sobrenadante post-
mitocondrial. Este fue alicuotado en tubos eppendorf que se conservaron a

-80°C para una posterior determinacion de la concentracion de proteinas,
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glutation reducido, glutation oxidado, grupos carbonilos, distintas

actividades enziméticas y LPO.

3.5. DETERMINACIONESBIOQUIMICAS

Todas las determinaciones realizadas en este trabajo de investigacion
han sido puestas a punto en tejidos de peces, concretamente en higado, rifion
y branquias de tilapias (Oreochromis sp.), ya que nuestro equipo de
investigacion habia trabajado anteriormente utilizando ratas como modelo

experimental .

3.5.1. DETERMINACION DE LA CONCENTRACION DE
PROTEINASTOTALES

La determinacion de la concentracion de proteinas en los
homogeneizados de tejidos es un paso previo a las determinaciones
enzimaticas ya que es necesario expresar dichas actividades en funcién del

contenido en mg de proteinas de cadatejido.

Fundamento tedrico

Empleamos € método de Bradford (1976), utilizando |os reactivos
de la marca Bio-Rad®, pues tiene la ventgja frente d método de Lowry y
col. (1951) de ser muy sensible, rapido, de gran especifidad, precision y
reproducibilidad.

El fundamento del método se basa en la combinacion del colorante
azul brillante de Coomassie G-250 con las proteinas dando lugar a un
complgo azul con elevado coeficiente de extincion que le confiere una
elevada sensibilidad. La formacioén del complejo es rgpida, se forma en
menos de dos minutos y ademés queda disuelto aproximadamente durante

una hora sin observarse precipitacion.
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Reactivos y disoluciones
» Reactivo Coomassie Brillant Blue (CBB): Se diluye un volumen de
reactivo Bio-Rad® en cuatro volimenes de agua destilada. Sefiltraa
través de papel Whatman n° 1 y se deja en reposo a temperatura
ambiente.

»  Gammaglobulina bovina

Procedimiento
La determinacion se realiza por calibracion externa, interpolando los
resultados de absorbancia de las muestras en una curva de caibrado

preparada con y-globulina.

Como muestra se toman directamente 5 pL de una dilucién 1/2 del
homogeneizado de tejido (hepético, rena o branquias) y se llevan a 100 pL
con agua destilada.

Se mezclan 100 uL de la disolucién problema o estandar con 5 mL
del reactivo Bio-Rad®, se agitay se deja en reposo durante 15 minutos, con
un limite de 50 minutos, y se procede a la lectura de las absorbancias a 595
nm en una cubeta de cristal.

Todas las determinaciones (estandares y muestras) se realizan por
triplicado.

3.5.2. ESTADO DE PEROXIDACION LIPiDICA (LPO)

Fundamento teodrico
El método de diagndstico mas directo a la hora de valorar e estado
de LPO en una muestra bioldgica seria la cuantificacion de los

hidroperéxidos formados en las etapas iniciales del proceso. Sin embargo, la
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naturaleza especialmente labil y poco estable de estos productos ha hecho
que se recurra a métodos indirectos, esto es, a andisis de productos
secundarios o finales derivados de su metabolismo o descomposicion.

De la gran variedad de métodos existentes para evaluar la LPO (lo
cua indica que no existe un método de eleccion sencillo) uno de los mas
utilizados es la cuantificacion de malondialdehido (MDA) y otros productos
de degradacion por medio de su reaccion con el &cido tiobarbitarico (ATB).

Estos compuestos, en condiciones de bajo pH y temperatura elevada,
participan facilmente en una reaccién de adicion nucleofilica con e ATB,
generando un pigmento rojo fluorescente el cual puede ser determinado
mediante espectrofotometria visible o fluorescencia. Este método tiene la
gran ventgja de que la cuantificacion es muy sencilla. Sin embargo, presenta
una serie de claros inconvenientes que hay que tener en cuenta a la hora de
considerar la medida de ATB como indice de LPO: asi, ni todos los lipidos
producen estos compuestos cuando sufren peroxidacion (Frankel y Net,
1983), ni se producen exclusivamente como resultado de la LPO (Janero,
1990). Por consiguiente, debemos considerar este método solamente como
un indicador de la potencial existencia de dafio peroxidativo sobre los
lipidos celulares, y no como una medida de la LPO.

Hemos seguido el método descrito por Esterbauer y Cheeseman
(1990), en & que e aducto formado por MDA y ATB se vaora

espectrofotométricamente a 532 nm.

Reactivos y Disoluciones
» Disolucion de BHT al 1% en &cido acético glacial
» Dodecil sulfato sodico SDS a 8%
= Acido acético a 20%, pH 3,5 con NaOH
» Disolucion de ATB a 0,8% preparada extemporaneamente en H,O

milliQ (requiere calentamiento y agitacion para su disolucion)

130



Material y Métodos

= Butanol
= 1,1,3,3-tetraetoxipropano TEP

Procedimiento

Se debe trabagjar con aproximadamente 1 mg proteico en un volumen
de 0,5 mL de homogeneizado, lo cual equivale a diluir /20 los
homogeneizados de higado, 1/10 los de rifién y 1/20 los de branquias de
acuerdo con los resultados obtenidos en la determinacion de proteinas. Tras
adicionar en € interior de tubos de vidrio, 0,5 mL del homogeneizado, se
anaden 25 pL de unadisolucion de BHT al 1% en é&cido acético glacia, 0,2
mL de SDS a 8%, 1 mL de acido acético al 20% y 1 mL de una disolucion
a 0,8% de ATB.

La mezcla de reaccion se incuba durante 30 minutos a 95°C. Unavez
enfriados los tubos, se adicionan 3 mL de butanol para extraer el aducto de
color rosa formado durante la reaccion. Se cierran bien |os tubos, se agitan
vigorosamente y se centrifugan durante 10 minutos a 4.000 rpm para separar
las dos fases. Con ayuda de una pipeta Pasteur, se recoge la fase superior y
se leen las absorbancias a 532 nm frente al blanco, constituido por 0,5 mL

de agua milliQ tratado de manera andloga alas muestras.

L os resultados de absorbancia se interpolan en unarecta de calibrado
preparada al efecto usando TEP como estandar.

Todas las muestras y disoluciones estandares se procesan por
triplicado. Los resultados se expresan en nmol ATB/ g tejido.
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3. 5. 3. OXIDACION DE PROTEINAS: CUANTIFICACION DE
GRUPOS CARBONILOS

Fundamento tebrico

El objeto de este método es medir la cantidad de grupos carbonilos
resultado de la oxidacion de las proteinas presentes en la muestra. La 2,4-
dinitrofenilhidrazina reacciona con los grupos carbonilos de las proteinas
formando 2,4-dinitrofenilhidrazona, compleo coloreado que absorbe a una
longitud de onda de 366 nm, de la siguiente forma:

Proteina-C=0  H,N-NH-2,4-DNP R Proteina=N-NH-2,4-DNP + H,O

>

Proteina-C=N-Proteina H.N-NH-24-DNP  Proteina=N-NH-2,4-DNP + H,O

»

Para la determinacion de grupos carbonilos hemos seguido e método
descrito por Leviney col., 1990.

Reactivos y Disoluciones
= Acido acético-etanol 1:1
= Acido tricloroacético 20%, en aguamilliQ
= 2/4-dinitrofenilhidrazinaDNPH 10 mM, en HCI 2M

= Guanidina6 M, en agua-écido férmico 1:1

Procedimiento

En dos tubos eppendorf se alicuotan 30 y 60 uL del homogeneizado
de la muestra (con una concentracion aproximada de 5-10 mg/mL de
proteinas), se le adicionan 500uL de DNPH 10 mM y se agitan cada 15 min
durante 1 hora a temperatura ambiente. A continuacion se afladen 500 pL de
acido tricloroacético al 20%, se agita 'y se centrifuga a 4.000 rpm durante 3

min. Se lava e precipitado 3 veces con &cido acético-etanol 1.1y se le
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anade 600 puL de guanidina 6 M. Tras agitar de nuevo todos los tubos se
incuban a temperatura ambiente hasta e dia siguiente. Finamente se mide

|a absorbancia del sobrenadante a 366 nm en una microcubeta de cuarzo.

A partir de la Ley de Lambert-Beer calculamos la concentracion de
los grupos carbonilos presentes en la muestra, usando un coeficiente de
extincién molar () de 22.000 M™*em™. El resultado se expresa en moles de
grupos carbonilos/ mg proteinas.

Ley de Lambert-Beer: A=¢*C* L
A absorbancia medida

€ coeficiente de extincion molar

C concentracion de la muestra

L longitud de la cubeta (cm)

3. 5. 4. DETERMINACION DE LAS ACTIVIDADES DE
MARCADORESENZIMATICOSDEL ESTRES OXIDATIVO

Para hacer un estudio de la posible induccion de estrés oxidativo
provocado por la accidon de la MC, puras o procedentes de extractos de
floraciones, en los 6rganos de tilapia estudiados (higado, rifién y branquias)
se valoran las actividades de las siguientes enzimas antioxidantes en los
homogeneizados. Superdxido Dismutasa (SOD), Catalasa (CAT), Glutation
Peroxidasa (GPx) y Glutation Reductasa (GR).

3.5.4.1. DETERMINACION DE LA ACTIVIDAD SOD

Fundamento teodrico
Se utiliza el método descrito por McCord y Fridovich (1969) que

consiste en determinar la disminucién de la oxidacion del citocromo C, ya
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que la SOD captura los radicaes superoxido responsables de dicha

oxidacion.

Para medir la actividad de esta enzima, afadimos xantina como
fuente de iones superdxidos, y xantino oxidasa para disparar la reaccion:

xantino oxidasa

xantina urato + O,

»
»

Lareaccion medida es la siguiente:

Citocromo C reducido + O, ——» citocromo C oxidado

20," 225 H,0,+0;

En la determinacion se aflade cianuro (500 uM) para inhibir la
citocromo oxidasa y las peroxidasas de la muestra, asegurando de esta
forma que & citocromo oxidado que se detecte sea debido a su reaccidn con
los radicales superdxido y no por generacion enzimatica, y que los radicales
superdxido sean los generados por la xantina/xantina oxidasa Unicamente

(no los generados por la actividad enzimética de |la muestra).

Reactivos y Disoluciones:
= Tampdén SOD: PO4H,K 50 mM y EDTA 0,1 mM, pH final 7,8 con
KOH.
= Disolucion de Xantina 50puM en tampon SOD.
= Disolucién de Citocromo C 10 uM en tamp6n SOD. Protegerla de
laluz.
= Cianuro potésico 20 mM en tampon SOD.

= Cianuro 500 Mm en tampén SOD.

Xantino oxidasa 2,5 U /mL en tampdén SOD. Extemporaneo.
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Procedimiento:

Los homogeneizados se diluyen para obtener una concentracion de
proteinas de 2 mg/mL. Tras ensayos previos en el laboratorio, se determina
que ladilucion sea 1/5 en higado, rifion y branquias de peces.

Para poder determinar la actividad SOD, hay que hacer una prueba
previa, para obtener la maxima actividad SOD posible, empleando para ello
muestras a las que no vamos a afiadir extracto. Se afiade en una microcubeta
de pléastico que actuara como de referencia: 510 pL de tampoén SOD, 190 L
de agua milliQ, 100 pL de xantina, 100 uL de cianuro potasico 500 mM y
100 pL de citocromo C. Se redliza € mismo procedimiento en otra
microcubeta pero afadiendo 180 pL de agua, y ambas se introducen
posteriormente en el espectrofotémetro con el objeto de hacer € autocero.

Posteriormente se dispara la reaccion en la segunda cubeta
anadiéndole 10 pL de xantina oxidasa 'y se mide la cinética a 550 nm cada
20 segundos, durante un periodo de tiempo total de 200 segundos.

Unavez obtenidala actividad SOD maxima (lareferencia), serediza
el ensayo sobre las muestras. Para ello, se afladen en una microcubeta que
actuara como blanco, 510 pL de tampdén SOD, 140 uL de agua milliQ, 100
pL de xantina, 100 pL de cianuro potasico 50 mM, 100 pL de citocromo C
y 50 pL de la muestra. Se repite la operacidn en otra microcubeta (con 130
ML de agua en lugar de 140 L) y ambas se introducen posteriormente en el
espectrofotometro con el objeto de hacer e autocero. Posteriormente se
dispara la reaccion en la segunda cubeta afiadiéndole 10 puL de xantina

oxidasay se mide segun laforma descrita anteriormente.
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El cllculo delaactividad SOD serealizalaformasiguiente:

AAmMin (0-60) Referencia------100%
AAMIN Muestra------------------ X

100-x =y (actividad SOD)

y/50=2z

z /b 10-3 = resultados U/mg proteinas

mg /mL Bradford /dilucion =amg/mL =apug /UL

apg /UL x 50=b g

Siendo las mU los nmoles de citocromo que no son oxidados durante

un min de reaccion.

3.5.4.2. DETERMINACION DE LA ACTIVIDAD CAT

Fundamento tedrico:

Se utiliza e método descrito por Beers y Sizer (1952) que consiste

en determinar la desaparicion de H,O, a 240 nm.

2H,0, £,  2H,0+0,

Reactivos y Disoluciones:

Tampén CAT: POsH2K 0,5M, pH 7 con KOH
Peroxido de hidrogeno 10 mM.
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Procedimiento:

Hay que trabajar aproximadamente con 50-100 ug de proteinas por
lo que las diluciones que se van a utilizar son de 1/60 para los
homogeneizados de higado, 1/20 para los de rifibn y 1/2 para los de

branquias de peces.

En una cubeta de cuarzo afiadimos 300 uL de tampodn fosfato, 2070
uL de agua milliQ y 30 uL de extracto y e valor de absorbancia que
obtendremos al medir frente a aire a 240 nm se gustara como cero.
Posteriormente afiadimos 600 uL de perdxido de hidrogeno en la propia
cubeta y medimos la cinética a interval os de 20 segundos durante un tiempo
total de 200 segundos.

El cdculo de la actividad CAT se realiza mediante la siguiente
formula

mU /mg = [(AAmin x ImL x 10%)/(23 x mL muestrax mg/mL)] x Dil

Siendo las mU los nmoles de H,O, consumidos durante un min de
reaccion.
3.5.4.3. DETERMINACION DE LA ACTIVIDAD GPx

Fundamento
Se utiliza & método descrito por Lawrence y Burk (1976) que
consiste en determinar la desaparicion del H,O, a 340 nm acoplando las

siguientes reacciones:

2GSH + H,0, GPx GSSG + H,0
GSSG + NADPH+H" GR 2GSH + NADP'

v

v

137



Material y Métodos

Reactivos y disoluciones
=  Tampodn GPx: POsH.K 50 mM, EDTA 1 mM y Azida sodical mM,
pH 7,5 con KOH.
» Disolucion de GSH 1 mM en tampdn GPX.
» Disolucion de GR 1 U/mL en tampon GPX.
= Disolucion de H,O, 0,25 mM.
» Disolucion de NADPH 0,1 mM en bicarbonato potasico a 0,75%.

Procedimiento
Se debe trabajar aproximadamente con 50-100 ug de proteinas por 10
que las diluciones que vamos a utilizar son: 1/3 para los homogeneizados de
higado, 1/6 paralos derifién y 1/9 paralos de branquias.
En una microcubeta de pléastico se afiaden 600 uL de tampdn GPX,
100 uL de NADPH, 100 uL de GSH, 152 uL de agua, 8 uL de GR y 40 uL
de extracto, constituyendo €l blanco frente a cua seredlizaralamedida. Se
procede de igual forma en la microcubeta problema (con 52 uL en lugar de
152 uL) y ambas se introducen en el espectrofotometro con el objeto de
hacer €l autocero. Posteriormente se dispara la reaccion en la segunda
microcubeta afadiéndole 100 uL de H,O, y se mide la cinética cada veinte
segundos durante un tiempo total de 200 segundos.
El célculo de la actividad GPx se rediza mediante la siguiente
formula
mU /mg = [(AAmin x 1 x 10%)/(6,22 x 1 x Proteinas (mg /mL) x 0,04)]
x Dil
Siendo las mU los nmoles de NADPH consumidos durante un min
de reaccion.

138



Material y Métodos

3.5.4.4. DETERMINACION DE LA ACTIVIDAD GR

Fundamento
Se utiliza e método descrito por Caberg y Mannervik (1975) que
consiste en determinar la desapariciéon de GSSG a 340 nm:

GSSG + NADPH+H" GR , 2GSH +NADP

Reactivos y disoluciones
» Tampoén GR: PO4H,K 100 mM, EDTA 0,5 mM y KCI 200 mM, pH
7,5 con KOH.
» Disolucion de NADPH 0,1mM en 5 mL de bicarbonato potésico a
0,75%.
» Disolucion de GSSG 1mM en tampon GR.

Procedimiento

Tenemos que trabgjar aproximadamente con 50-100 pg de proteinas,
por lo que las diluciones que vamos a utilizar son 1/6 para los
homogeneizados de higado, 1/9 para los de rifion y 1/3 para los de
branquias.

En una microcubeta de pléstico se afiaden 600 pL de tampon GR,
100 uL de NADPH, 200 uL de aguay 100 uL de extracto que sera el blanco
frente al cua se harala medida. Ello se repite en otra microcubeta (con 100
uL de agua y no 200 uL), y ambas se incuban a 37°C durante unos 10
minutos. Se introducen posteriormente en € espectrofotémetro con el objeto
de hacer el autocero. Se dispara la reaccion en la segunda cubeta
anadiéndole 100 uL de GSSG y se mide la cinética cada veinte segundos
durante un tiempo total de 200 segundos.
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El calculo de la actividad GR se realiza mediante la siguiente
formula
mU /mg = [(AAmin x 1 x 10°)/(6,22 x 1 x Protefnas (mg /mL) x 0,1)] x
Dil
Siendo las mU los nmoles de NADPH consumidos durante un min

de reaccion.

3. 5 5 DETERMINACION DE ANTIOXIDANTES NO
ENZIMATICOS: GLUTATION (KIT GSH/GSSG)

Fundamento teodrico

El glutatién reducido (GSH), tripéptido con un grupo tiol libre, es €l
mayor antioxidante existente en los tegidos de vertebrados. Actua
reduciendo el peréxido de hidrogeno (H20,) y los hidroperoxidos lipidicos,
mediante una reaccion catalizada por la enzima glutation peroxidasa (GPx),
a agua (H20) y a sus respectivos acoholes. En este proceso el GSH se
convierte en glutation oxidado (GSSG) €l cua sera de nuevo transformado
en GSH por la enzima glutation reductasa (GR) con la ayuda de una
molécula de NADPH.

En células de animales con un ato indice de estrés oxidativo la
relacion GSH/GSSG disminuye como consecuencia de una acumulacion de
GSSG. Las medidas del nivel de GSH, GSSG y GSH/GSSG son indicativas
del estrés oxidativo a que esta sometido un teido. Ademas, la principal
funcion del GSH es su participacion en los procesos de destoxicacion
celular que tienen lugar fundamentalmente en el higado.

Debido a que las MC tienen organotropicidad por el higado y que
éste es el mayor 6rgano destoxicante, sera en este tejido donde se reflgjen
con mayor intensidad las alteraciones en estos biomarcadores por 1o que la
determinacion de este pardmetro se realizé sélo en higado de peces.
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2GSH + H,0, GPx ,GSSG +H0

GSSG + NADPH+H' oR » 2GSH + NADP"

Reactivos y Disoluciones
= Kit BIOXYTECH® GSH/ GSSG-412™ Oxis Research ™
El kit estd compuesto por:

@)

@)

@)

(@]

(@]

1-metil-2-vinilpiridinatrifluorometanosulfonato M,V P (escavenger)
Disolucion patron de 0,00 uM GSSG

Disolucion patron de 0,05 uM GSSG

Disolucion patron de 0,125 uM GSSG

Disolucién patrén de 0,25 uM GSSG

Disolucién patrén de 0,75 uM GSSG

Disolucién patrén de 1,50 uM GSSG

Tampon GSSG

Tampodn de ensayo

Enzima GR

Acido 5,5 -ditiobis-2-nitrobenzoico DNTB (cromdgeno)
Disolucion de NADPH

= Acido meta-fosférico 5 % (MPA)

= Blanco

50 pl MPA 5% + 700 pl GSSG buffer

Procedimiento para la medida de GSH:

En tubos eppendorf se alicuotan 50 pL del homogeneizado (dilucion 1/10) y
350 pL de MPA a 5%. Se agita con €l vortex 15-20 segundos. Se centrifuga

a 300 rpm, 10 min a4°C y se toman 50 pL del sobrenadante que se mezclan

con 3 mL del tampdn de ensayo.

En una microcubeta de plastico se afiaden:

200 pL de ladisolucion patron, del blanco o de la muestra
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200 uL de DTNB
200 uL de GR

Se incuba 5 min a temperatura ambiente, se hace e cero en €
espectofotometro, se afladen 200 uL de NADPH para disparar lareaccion y
se mide a 412 nm cada 20 segundos durante un tiempo total de 200
segundos.

Todas las medidas se hacen por duplicado. Los valores de
absorbancia de cada muestra se interpolan en una recta patrén GSH y se
multiplica el valor por € factor de dilucion, obteniéndose los uM de o GSH.

El resultado se expresa en nmoles GSH/g tegjido.

3.5.6. DETERMINACION DE MC-LR (KIT ELISA)

Fundamento teodrico

El objetivo de este méodo es la cuantificacion (vaor
semicuantitativo) de las toxinas (MC-LR) presentes en muestras de pescado.
El ensayo contiene anticuerpos policlonales que se ligan especificamente
tanto a moléculas de Microcistinas (muestra) como a moléculas de
conjugado Microcistinas-enzima peroxidasa (disolucion de conjugado). Los
anticuerpos estan inmovilizados en las paredes de los pocillos de una
microplaca. Las moléculas de MC presentes en la muestra compiten con €l
conjugado por un nimero limitado de anticuerpos. El nUmero de anticuerpos
en cada pocillo es el mismo por lo que cada uno de ellos recibe una misma
cantidad de conjugado; una concentracion baja de MC en la muestra dara
lugar a un alto indice de unién del conjugado a los anticuerpos. Este indice
de unién es lo que se mide colorimétricamente en un lector de microplacas,
siendo la coloracion inversamente proporcional a la concentracion de MC
en lamuestra.
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Reactivos y Disoluciones
» Kit de ELISA (Enzimelinked imunosorbent assay), conjunto
Envirogard Microcystin Plate Kit. (Figura FM -6)
El Kit estd compuesto por:

o microplacade 96 pocillos.

o Disolucion patrén de 0,1ug MC-LR/L
o Disolucién patrén de 0,4 ug MC-LR /L
o Disolucién patrén de 1,6 ug MC-LR /L
o Disolucion control negativo

o Disolucion de conjugado

o Disolucion sustrato

o Disolucion de finalizacion de reaccion (Stop), HCI 0,1 N

Figura FM-6: Reactivos del Kit de ELISA paraMC

Procedimiento
Extraccion de MC intracelulares a partir de muestras de pescado

Previamente a la determinacion de las MC con € test de ELISA,
extraemos las MC presentes en drganos de pescado (higado) siguiendo €
método de Moreno y col., 2005c. La finalidad de la extraccion es purificar y
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concentrar las toxinas presentes en la muestra para asi poderlas detectar y
cuantificar mejor.

El 6rgano se extrae con metanol a 85%, llevandose a cabo por
duplicado. El extracto seco de la muestra se redisuelve en 250 pL de
metanol puro, se evapora a sequedad con una fuente de gas nitrogeno a 25°C
y se resuspende en 250 uL de fosfato buffer salino (PBS) 0,2 M a 15% de

metanol (medio tamponado para determinaciones con anticuerpos).

Reactivos y Disoluciones:

Metanol de méxima pureza, Merck (106007)
AguaMilliQ

Test ELISA

Una vez finalizado el procedimiento de extraccion procedemos a la
determinacion y cuantificacion de MC presentes en las muestras mediante el
test de ELISA gue se lleva a cabo segun e procedimiento recomendado por
el fabricante.

Los extractos de las muestras estdn resuspendidas en 250 pL de
metanol al 15% hecho con PBS 0,2 M de los que se pipetean 100 ul en cada
pocillo de la microplaca, junto con 100 pl de cada una de las disoluciones
patrones (control negativo, 0,1; 0,4 y 1,6 pg/l de MC). Todas las
determinaciones se realizan por duplicado. Se cubre con papel de aluminioy
se degjaincubar atemperatura ambiente durante 30 minutos.

Pasado este tiempo, se retira el papel que lo cubre y se pipetean 100
uL de disolucion del conjugado en cada pocillo incluidos los que tienen las
disoluciones patrones. Se vuelve a cubrir, se agita con cuidado y se dga

otros 30 minutos aincubar.
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Tras esta segunda incubacion, los pocillos se vacian, con cuidado de
no mezclar los contenidos de unos y otros y se lavan unas cuatro veces con
100 pL de aguamilliQ.

Se aiaden 100 pL de sustrato en todos los pocillos, setapay agitay
se vuelve a degjar 30 minutos de reposo. Se adicionan 100 pL de la
disolucion de finalizacion de la reaccion a todos los pocillos y se agita. Tras
30 minutos se lee la densidad Optica en el lector de microplacas a 450nm

Tras la lectura se calculan las densidades épticas (D.O.) de los dos
pocillos de cada patron y de cada muestra. Se calcula € coeficiente de
variacion (%CV) de cada muestra y de cada patron, que no deben ser

superiores a 15%:

%CV = (desviacion estandar de la disolucion patrén/media)-100

Ahora se calculala%Bo de cada patrén y de cada muestra:

%Bo=(D.0O. media de la muestra/D.O.media del control negativo)-100

Para el control negativo: %Bo= 100

El calculo de %Bo se utiliza para iguaar las diferentes formas de
hacer un ensayo. Mientras que las lecturas de las D.O. de los controles
negativos, patrones y muestras suelen diferir de un ensayo a otro, larelacion
del %Bo entre los patrones y las muestras y €l control negativo, permanecen
constantes.

En un grafico semilogaritmico se representa la %Bo de cada patron
frente a sus concentraciones de MC. La concentracion de MC de las
muestras se determina haciendo la correspondencia entre sus %Bo y las

respectivas concentraciones en el gréfico.
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La interpolacién de las concentraciones de las muestras solo es
validasi los valores de %Bg estan dentro del intervalo de valores de %Bo de
los patrones. Si %Bo de las muestras es inferior, es necesario diluir la
muestra de forma que los va ores queden dentro del intervalo, multiplicando
el resultado final por € factor de dilucion correspondiente.

De esta forma se cuantifican las MC totales en las muestras de
pescado, concretamente en muestras de higado de tilapias. Los resultados se

expresan como g MC-LR/g de 6rgano.

3.6. ANALISISESTADISTICO

Los datos individual es de absorbancia de cada una de las medidas se
transforman en unidades de actividades enziméticas o en las de cantidades
de sustrato mediante el uso de hojas de calculo (Excel).

La significacion estadistica de los resultados obtenidos en los
distintos paréametros estudiados, expresados como media + error estandar
(S.E.) se evalubé mediante andlisis de la varianza (ANOVA), seguida del test
de comparacion multiple de Tukey realizados con € paguete estadistico
INSTAT de Graph Pad™. Las diferencias entre los lotes de
experimentacion fueron consideradas significativas a partir de un nivel de
probabilidad del 5% (p< 0.05).
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Resultados y Discusion

Una vez realizados los experimes descritos anteriormente,

procedemos a describir y discutir lesultados obtenidos en funcién de los

objetivos propuestos y de lastthsas variables experimentales.

Para hacer més agil la lectura trabajo presentado, los resultados

obtenidos mas sobresalientes seutest siguiendo el siguiente esquema:

1-

En primer lugar se recogen y discuten los datos referentes a la
posible induccion de estrés oxidativo en tilapias por la exposicion
subcronica a células de ciammberias. Se exponen resultados
relativos a las alteraciones provoaagor la administracion oral de
dosis repetidas de MC en fuéni de dos posibles tiempos de
exposicion (14 y 21 dias) y teniendo@renta el posible efecto de la
forma de administracion junto céadieta (triturado o no triturado).

En segundo lugar se discuten tesultados referentes a la accion
aguda de distintos congéneres de microcistinas, MC-LR y MC-RR,
por via intraperitoneal, sobre el sistema de defensa antioxidante y
niveles de LPO de tilapias expuestas.

Posteriormente se discutens lgesultados correspondientes a la
posible influencia del tiempo de accién de las MC sobre la alteracion
del sistema oxidativo de las tilapias expuestas de forma aguda a una
sola dosis de células de cianobacterias.

En cuarto lugar serdn trdtess los resultadosque aportan
informacion acerca del posible pap®otector de la vit E sobre
biomarcadores de estrés oxigatialterados por MC intentando
clarificar si existe relacion dosis-efecto protector.

Finalmente se discuten lossutados correspondientes a posibles
variaciones en funcion del tiempdel efecto protector de una
determinada dosis de vit E sobrealgeracion de los biomarcadores

de estrés oxidativo, LPO y oxidaai de proteinas inducido por MC.
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4.1. EXPOSICION SUBCRONICA DURANTE 14 Y 21 DIAY VIA
ORAL (TRITURADO Y NO TRITURADO) MC-LR

Los resultados obtenidos en peces tratados con liofilizados de
cianobacterias que comien MC-LR (dosis de 6Q1g de MC-LR/pez/dia)
durante distintos tiempos de exmwdén (14 y 21 dias) y proponiendo
durante los 21 dias, dos formas difeesntle administracion oral (células

trituradas con la comida y sin triar) se describen a continuacion.
s 4.1.1. Caracteristicas generales de | os peces

No se observé mortalidad en los peces durante el transcurso del

experimento.

No se observaron diferencias sigrativas en ninguno de los pesos
relativos de los 6rganos estudiados de los peces tratados con respecto a los
del grupo control. Sin embargo, simestré una disminucion significativa

del contenido en proteinas tanto egadio como en branquias de los peces
tratados con MC con respecto a los del grupo corfirabla TR-1).
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ORGANO CONTROL 14 DIAS 21 DIASTRITURADO 21 DIAS- SIN TRITURAR
Higado
g/10 g peso corporal 0,086+0,010 0,09940,015 0,097+0,019 0,105+0,023

mg prot/g higado

116,56+42,59

105,41+26,55

39,73£12,82***

48,23+7,19%*

Rifion

g/10 g peso corporal 0,018+0,002 0,018+0,003 0,021+0,006 0,016+0,006
mg prot/g rifdn 140,25+26,11 138,57+6,80 138,30+21,00 140,80+23,33
Branquias

g/10 g peso corporal 0,293+0,050 0,311+0,030 0,300+0,040 0,320+0,020
mg prot/g branquias 0,30+0,01 0,25+0,02*** 0,18+0,02*** 0,20+0,02***

Tabla TR-1: Caracteristicas generales de los peces control y de los expald#éilizado de células de cianobacterias (60 pg de MC-éRdfa)
por via oral durante 14 y 21 dias. Los valores son expresadodaomdia + S.E. (n=8). El nivel de significacion observaalsitio *** p<0,001 del

grupo intoxicado comparado con el grupo control.
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< 412 MedidadelaLPO

Durante el periodo de exposini de 14 dias no se observaron
cambios significativos en los nivelale LPO en los 6rganos estudiados
(higado, rifidn y branquias) de los peces intoxicados con respecto a los del
grupo control(Figura FR-1). No obstante, si se produjo un incremento
significativo de este biomarcador en higageQ,01), rifion f<0,01) y
branquias§<0,05) de los peces sometidos a un mayor tiempo de exposicion
(21 dias) y cuya forma de admination oral fue mediante células de

cianobacterias trituradas.

El higado fue el 6rgano mas afectado cuando el liofilizado se
administro de forma triturada. La incltidn de LPO fue también evidente en
los homogeneizados de rifion de peeepuestos durante 21 dias a las

células de cianobacterias no trituraffeigura FR-1).
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Figura FR-1: Vvalores de LPO (umol ATB/g tejido) en higado, rifion y branquias de
peces controles y peces expuestos a floracideasanobacterias (MC-LR, 60 pg/pez/ dia)
para dos formas de administracion oral: triturado y no triturado. Los valores son expresados
como la media + S.E. (n=8). Los niveles de significacion observados han sido *p<0,05 y **
p<0,01 del grupo intoxicado comparado con su grupo control.
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< 4.1.3. Medida de la actividad de las enzimas antioxidantes: SOD,
CAT, GPxyGR

La actividadSOD no mostré cambios significativos en higado, rifidon
y branquias de peces expuestos aaflimmes de cianobacterias durante 14
dias. Un mayor periodo de exposicion (21 dias) produjo un aumento
significativo de la actividad SOD engdaido (p<0,01) para ambas formas de
alimentacion oral, y en branquias (p8®) para la forma no triturada. Sin
embargo, el aumento de actividatk esta enzima en riion no fue

significativo. (Figura FR-2)

No se observaron cambios gigrativos en la actividadCAT en
higado y rifidn después de 14 dias dmosicion; sin embargo, a los 21 dias
de exposicion su actividad aumenté 2,5 veces en estos mismos 6rganos
(p<0,01 en higado y p<0,05 en rifidn), siendo el efecto producido similar
para ambas formas de dietas. El hivasal de actividad en branquias es
inferior respecto a los otros dos 6rganos estudiados y ademas, no se

incrementd en ninguno de los periodos de expos(Eitgura FR-3).

La actividad de la enzim@Px tras un corto periodo de exposicidén
(14 dias) fue similar a los valores ebidos en peces control, aunque se
produjo un incremento importante deniésma tras el periodo de exposicion
de 21 dias en higado (p<0,01 paradama triturada; p<0,05 para la no
triturada) y riidn (p<0,05 para anshadormas de alimentacion). En
branquias se observo un importante desgate su actividad (p<0,01) para

ambas formas de dietaigura FR-4).

Los cambios en la actividad &R fueron similares a los observados
en el anterior biomarcador. Paraagrto periodo de exposicion (14 dias) no
se muestran cambios significativos. Tedsdias de exposicion, la actividad

aument6 significativamente en higado (p<0,01 para la forma triturada;
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p<0,05 para la no triturada) y emon (p<0,01 para ambas formas de
alimentacion). En branquias no se muestran cambios significativos en la
actividad de dicha enzin{&igura FR-5).

En general, podemos observar que en higado los cambios producidos
en las actividades GPy GR han sido magronunciados cuando la
administracion de las céag de cianobacterias faiéturada conjuntamente

con el preparado comercial.
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Figura FR-2: Valores de la actividad SOD (U/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expsgestiioraciones de cianobacterias (MC-LR, 60

png/ pez/ dia) para dos formas de adminishraaral: triturada y no triturada. Los valores

son expresados como la media + S.E. (n=8). Los niveles de significacion observados han
sido *p<0,05 y **p<0,01 del grupo intoxicado comparado con su grupo control.
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Figura FR-3: Valores de la actividad CAT (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expaestfioraciones de cianobacterias (MC-LR, 60
pg/ pez/ dia) para dos formas de administracion oral: triturado y no triturado. Los valores
son expresados como la media + S.E. (n=8). Los niveles de significacion observados han

sido *p<0,05 y **p<0,01 del grupo intoxicado comparado con su control.
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Figura FR-4. Vvalores de la actividad GPx (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestitaraciones de cianobacterias (MC-LR 60
pg/pez/dia) para dos formas de administracién oral: triturado y no triturado. Los valores son
expresados como la media + S.E. (n=8)s lniveles de significacién observados han sido
*p<0,05 y **p<0,01 del grupo intoxicado comparado con los valores de su grupo control.
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Figura FR-5: valores de la actividad GR en higadidion y branquias de peces control

y peces expuestos a floraciones de cianobastévi&€-LR 60 pg/pez/ dia) para dos formas

de administracion oral: triturado y no triturado. Los valores son expresados como la media
+ S.E. (n=8). Los valores de GR se expresan en mU/mg proteina. Los niveles de
significacién observados han sido *p<0,05 y <01 del grupo intoxicado comparado con

los valores de su grupo control.
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< 4.1.4. Discusion de los resultados:

De la aparicion y deteccion de floraciones de cianobacterias toxicas
en todo el mundo, surge la necesidde realizar procedimientos de
valoracion del riesgo de contaminacidediante la monitorizacion de MC
no solo en aguas sino también en peces, y la propia evaluacion de la
toxicidad de las mismas, siendo elrés oxidativo uno de los posibles

mecanismos de accion téxica.

La mayoria de las investigacies realizadas con MC se han
centrado en la toxicidad aguda ennnii@ros de laboratorio tratados en
concreto con MC-LR. Las floracionestéas estan asociadas asimismo con
mortalidad de peces (Zimba y col.,, 2001). Estudios histopatologicos en
peces han demostrado necrosis, degeneracion hepatica y renal;, ademas,
autores como Carbis y col., (199%mbién han demostrado dafios en
branquias, al igual que lo hizo et propio equipo de investigacion
(Molina y col., 2005).

Son mas escasos los estudiosegposicion oral a MC en peces, a
pesar de que las cianobacterias juegarpapel importante en la dieta de
algunos ciclidos y ciprinidos tropieal (Bowen, 1982; Spataru y Gophen,
1985). En peces se ha observado unaomsensibilidad a la toxicidad por
MC que en mamiferos, con valores desphormalmente > 500 pg/kg de
pez, mientras que en mamiferos eran considerablemente mas bajos (~50

ng/kg) (Zurawell y col., 2005).

Asimismo son también escasos los estudios realizados sobre la
toxicidad oral subcrénica de MC @eces bajo condiciones de laboratorio.
Asi, Soares y col. (2004) observaron acumulacién de MC en higado y

musculo de tilapiasT{lapia rendalli) expuestas durantéferentes periodos
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de tiempo a células toxicas MHcrocystis aeruginosa (28, 30 y 42 dias) y

Li y col., (2003) demostraron un aumermte la inhibicion del crecimiento y
dafos graves en hepatocitos de carpas tratadas con MC durante 28 dias. En
ambos estudios se administraron lasras por via oral de forma similar a

la que aqui se describe. No obstantte estudio que se presenta es pionero

en la valoracion del estrésidativo inducido por MC.

Realmente son necesarias invesiigaes acerca de la induccion de
estrés oxidativo por MC en peces, pleesnayoria de los estudios se han
centrado en aspectos histopatolégiddsry y col., (1996a) estudiaron las
respuestas de estrés en la trucha mar8am¢ trutta L.) expuestas a
Microcystis aeruginosa. Analizaron plasma, cortisol, glucosa y niveles de
iones (Na y CI), concluyendo que los pecesitan una respuesta clasica de
estrés. Liy col., (2003) estudiaron lfaspuestas del sistema antioxidante en
hepatocitos de carpa comun, expassda MC-LR. Comprobaron que las
actividades SOD, CAT y GPx aumentaban, y concluyeron que los
mecanismos de toxicidad de MC-LR en hepatocitos de peces y hepatocitos
de ratdén eran similares. Otros aet en cambio, han observado que las
lesiones producidas en higado vy rifibm peces expuestos a MC-LR eran
considerablemente diferentes a fagviamente observadas en mamiferos
(Kotak y col., 1996).

Este estudio llevado a cabo mediaalienentacion oral, durante 14 y
21 dias, revela que la toxina M@ proveniente de floraciones de
cianobacterias toxicas naturales, ha inducido estrés oxidativo en tilapias
(Oreochromis sp.) expuestas de forma sulitica, a dosis repetidas de esta
toxina, por via oral. Esto se meestra por el aumento de LPO
experimentado y las modificaciones detectadas en las actividades de las

enzimas antioxidantes estudiadas en los peces, aunque no se observaron
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efectos téxicos en los mismos. Las principales actividades enzimaticas
alteradas fueron SOD y CAT en higadofion a los 21 dias de exposicion.

Los resultados muestran que la MR contenida en las floraciones
de cianobacterias inducen estrésdativo de formatiempo-dependiente.
Después de 14 dias de tratamientogano de los biomarcadores estudiados
fueron alterados en higado, rifidn ni branquias. A los 21 dias de exposicion,
en cambio, se evidencio induccion @strés oxidativo con un aumento de
los niveles de LPO y una alteraci@e las actividades de las enzimas

antioxidantes.

Los niveles de LPO generalmente aumentaron en los dérganos
estudiados después de 21 dias egosicion. Algunos estudios han
demostrado que la LPO y el estrégidativo aumentan en tejidos de
diferentes especies de organismasuaticos, como resultado de una
continua exposicion a contaminan®giston y DiGiulio, 1991), pero éste
es el primer estudio que se centra en las MC. No obstante, no es una regla
general que la exposicion a un conit@nte aumente este parametro.
Algunos autores han observado disution de los niveles de LPO en
muestras de pescado contaminado pmtales y compuestos organicos
(Rodriguez-Ariza y col., 1993). Otros, sin embargo, no han descrito cambios
significativos, como en peces exptas al acido 2,4-diclorofenoxiacético
(Oruc y Uner, 2000). El aumento de los niveles de LPO observado en los
tres organos de tilapia estudiados concordaba con los resultados obtenidos
en investigaciones previas por nwesequipo llevadas a cabo en ratas
expuestas a MC por via inteqtoneal (Moreno y col., 2003b).

En relacion con los biomarcadores enzimaticos de estrés oxidativo,
debido a la interrelacion existente entre la actividad SOD y CAT,

usualmente se puede observar, desmiela exposicion a contaminantes,
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una induccion simultanea en las actividades de ambas enzimas (Dimitrova y
col., 1994). Sin embargo, en este esiuth se observo tal relacion en rifion

y branquias.

Los peces expuestos a la forma de alimentacion triturada durante 21
dias experimentaron un incremento en la actividad CAT de 2,6 veces en
higado, muy similar al aumento obssilo de 2,7 veces en la actividad
SOD. Li y col. (2003) también obserea aumento de la actividad SOD y
CAT en hepatocitos de la carpa com@ygfinus carpio L.), inducido por
MC-LR. La actividad de la enzim&AT aumentd 2,7 veces en rifion
mientras que la induccion de la actividad SOD no fue significativa. En
branquias no se mostraron cambiogn#icativos en la actividad CAT,
mientras que la enzima SOD aument6 de forma significativa después de 21
dias de exposicion para la fornde alimentacion no triturada. Las
actividades enzimaticas en los loteatados fueron muy bajas en rifion y

branquias, en comparaci con las del higado.

El aumento observado en la actividad GPx, principalmente en
higado y rifion, fue similar a los resultados observados por Li y col. (2003)
que estudiaron la respuesta del sisteamt#oxidante en hepatocitos de carpa
comun Cyprinus carpio L.), expuestos a MC-LR. El aumento de la
actividad GPx refleja una adaptacion de las condiciones oxidativas en los
peces expuestos (Lenartova y col., 1997). No obstante, la actividad
diminuyé en branquias después de largo tiempo de exposicion,
corroborandose un aumento de la LPO en este o6rgano. Esto puede
explicarse porque las branquias son nogamenos eficientes que el higado
y el rifdn en la neutralizacién del dafio peroxidativo (Sayeed y col., 2003;
Ahmad y col., 2004).
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La enzima GR juega un papeémportante en la proteccion
antioxidante de las células porque btatala reaccion de regeneracion del
GSH a partir del GSSG. Su actividadiment6 después de 21 dias de
exposicion. El aumento global de &ctividad GR indicativa del dafio
inducido por MC, esta en concordda con resultados obtenidos por
Stephensen y col., (2000) que demasttaun aumento en la actividad GR
en peces criados en diferentes zonas acuaticas contaminadas motivado por

un aumento de compuestos peroxidativos.

Las cianobacterias pueden ser partéaddieta de varias especies de
peces (Bowen, 1982) y un gran numero de célulaBlideocystis toxicas
han sido detectadas en el intestino de tilagasgchromis niloticus L.), lo
que confirma que esta especie se alimenta de cianobacterias tdxicas
(Mohamed vy col., 2003). La forma denaidistracion de las MC (triturando
las floraciones de cianobacterias con el preparado comercial para peces o
administrandolas simultaneamente situtar) afectdé de forma diferente a
los biomarcadores de estrés oxidatiLa forma triturada produjo efectos
con una mayor significacion en la yaasia de los 6rganos estudiados.
Cuando las floraciones seezclan triturandose con el preparado comercial
para peces, se favorece la liberact las toxinas lo que aumenta su
biodisponibilidad.

Estos resultados apuntan a queNHS producen estrés oxidativo y
un aumento de la actividad de las enzimas antioxidantes como mecanismo
de defensa. No obstante, esto no exiufie para prevenir la peroxidaciéon
lipidica. El higado es el 6rgano m@fectado en todos los casos porque las
MC son potentes hepatotoxinas tanto en peces como en mamiferos (Fisher y
Dietrich, 2000a; Towner y col., 2002). Eiidn es el siguiente 6rgano mas

afectado, lo que coincide con resdita obtenidos por otros autores que
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muestran dafos renales en peces expuestos a MC (Rabergh y col., 1991;
Kotak y col., 1996; Fisher y Dietrich2000a). Y finalmente, las branquias
fueron el érgano menos afectado aunguires como Rodger y col. (1994)
observaron dafios graves en este Organta trucha maén después de la

lisis de las células de floraciones de cianobacterias en el Lago Leven
(Escocia). Algunos estudios consi@erque las branquias son los 6rganos
mas sensibles a la LPO induciger xenobidticos debido a que sus
antioxidantes potenciales son masikébque en los demas dérganos (Sayeed

y col.,, 2003). Otros estudios deboratorio han demostrado que las
branquias y tejido epitelial de peces de agua dulce forman una barrera para
el transporte de MC (Tencalla y col., 1994; Bury y col., 1995) y que, en
consecuencia, la ingesta puede llegar a ser la ruta de entrada mas importante
de MC en peces (Bury y col., 1998b).
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4.2. EXPOSICION |.P. AGUDA (DOSIS UNICA) DE MC-LR Y MC-
RR/ SACRIFICIO A LOS7DIAS

% 4.2.1. Caracteristicas generales de | os peces

Tras la exposicion aguda de tilapias mediante una inyeccion
intraperitoneal de 500ug/kg de MR 6 500ug/kg de MC-RR, no se
observé mortalidad. El periodo de obsaion fue de siete dias tras la

exposicion al toxico, procediéndose desmlésmcrificio de todos los peces.

En laTabla TR-2 se exponen los pesos talas y su contenido en
proteinas de los érganos estudiadosodepeces tratados con respecto a los

de su grupo control.
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ORGANO CONTROL MC-LR MC-RR
Higado
0/10 g peso corporal 0,307+0,136 0,188+0,028 0,137+0,029
mg prot/g higado 21,30+3,68 30,95+8,49 20,26+2,22
Rifion
g/10 g peso corporal 0,017+0,006 0,025+0,0003 0,020+0,006
mg prot/g rifidn 153,07+35,32 209,33+23,95 201,43+35,00
Branquias
0/10 g peso corporal 0,268+0,022 0,313+0,044 0,247+0,047
mg prot/g branquias 4,78+0,35 8,31+0,04*** 9,51+0,83***

Tabla TR-2: Caracteristicas generales de los peces doytde los expuestos por via i.p. a diferentes tipos de toxinas (MC-LR y MC-RR). L
valores son expresados como la media + S.E.)(rEl&ivel de significacién observado ha sido 1%0,001 del grupo intoxicado comparado con el

control.
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Como en el experimento anterifuia oral), no hubo diferencias a
simple vista entre los peces tratados con MC respecto a los peces control.
Ademas, no se observaron diferencigsiicativas en ninguno de los pesos
relativos de los 6rganos estudiados de los peces tratados con respecto a los
del grupo control. Sin embargo, si m®stré un aumento significativo del
contenido de proteinas en branquiasadepeces tratados tanto con MC-LR

como con MC-RR con respecto a los del grupo cor(ffabla TR-2)
% 4.2.2. Medida dela LPO

Todos los organos tratados con MC-LR muestran un importante
incremento en los niveles de LPOncespecto al grupo control, del orden
de 1,6 para higado y 1,2 para rifion grmuias, siendo el primero el érgano
mas afectado. La MC-RRambién produjo un incremento significativo en
los valores de LPO del orden de3 veces en rifion y branquias; sin
embargo, en el higado se mantuvielas niveles observados en los peces
control. Ademas, se observaron respagsliferentes a ambas variantes de
MC en higado vy rifidn, ya que seoguce un aumento significativo en los
niveles de ATB de los peces tratados MC-LR con respecto a los tratados
con MC-RR en el primero (factor 1,y)sin embargo, una disminucion en el

segundo (factor con respecttoa peces tratados 1,1Figura FR-6).
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Figura FR-6: Los valores de LPO (umol ATB/g tejido) en higado, rifion y branquias de
peces controles y peces expuestos de forma aguda a 500 pg/kg MC-LR 6 500 pg/kg MC-
RR. Los valores son expresados como la media + S.E. (n=8). Los niveles de significacién
observados han sido *p<0,05, **p<0,01 y ***p<0,001 de los grupos intoxicados
comparados con los valores del grupo control y ### p<0,001 comparando los grupos
intoxicados con las diferentes MC (MC-LR con MC-RR).
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< 4.2.3. Medida de la actividad de las enzimas antioxidantes: SOD,
CAT, GPxyGR

La actividadSOD experimentd un aumento significativo en higado,
riion y branquias, del orden de 1,43 ¥,1,5 veces respectivamente, de los
peces expuestos a 500ug/kg de MC-LR. En los expuestos a 500ug/kg de
MC-RR no se observaron cambios sigmfivos en higado y branquias, tan
sélo en rifidn se produjo un aumento sigativo de la actividad (factor 1,2)
(Figura FR-7).

Se observo un aumento de la activida®T en higado y rifion de los
peces expuestos a ambos tipos de MCt@r 1,1) para todos los casos. El
rifion y las branquias mostraron unaiadad CAT basal mucho mas baja
que en higado. En branquias dicha actividad CAT fue significativa y

diferencialmente elevada por las variantes de(M@ura FR-8).

No se observaron variaciones significativas en la activigliex ni
en higado ni en branquias de los peces expuestos a MC-LR y MC-RR. Sin
embargo, si se mostrd un incremesignificativo en rifién, pero sélo en
caso de los tratados con MC-LEEn este 6rgano hubo diferencias
significativas, del orden de 1,2, entos resultados obtenidos con los peces
tratados con MC-LR en comparaciomti con los peces control como con
los tratados con MC-REFigura FR-9).

La actividadGR so6lo aumento significativamente en el higado de
los peces expuestos a MC-LR. Ni giidon ni en branquias se detectaron
incrementos significativos de la actividad por su exposicién a las distintas
MC con respecto al grupo cont(@ligura FR-10).

En todos los 6rganos estudiados,pseducen diferentes respuestas
del sistema de defensatiaidante en funcién dda variante de MC.
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Mientras la MC-LR produjo una indaién de las actividades SOD y CAT

en los tres organos estudiados, la @t#id GR solo se vié alterada en el
higado y la GPx en el rifién. En cambio, la MC-RR produjo una induccion
de la actividad CAT en todos los 6rganos y de la actividad SOD soélo en el
higado. Ademas, este congénere de MC no consigui6 alterar las actividades

enzimaticas GPx ni GR.
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Figura FR-7: Vvalores de actividad SOD (U/mg proteina) en higado, rifién y branquias
de peces controles y peces expuestos de forma aguda a 500 pg/kg MC-LR 6 500 pg/kg
MC-RR. Los valores son expresados como la media + S.E. (n=8). Los niveles de
significacion observados han sido *p<0,§5***p<0,001 de los grupos intoxicados
comparados con los valores del grupo control.
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Figura FR-8: Valores de la actividad de CAT (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces controles y peces expuestos de forma aguda a 500 pg/kg MC-LR 6 500
pa/kg MC-RR. Los valores son expresados como la media + S.E. (n=8). Los niveles de
significacién observados han sido *p<0,95***p<0,001 de los grupos intoxicados
comparados con los valores del grupo control y ### p<0,001 comparando los grupos
intoxicados con las diferentes MC (MC-LR con MC-RR).
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Figura FR-9: Vvalores de actividad de GPx (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces controles y peces expuestos de forma aguda a 500 pg/kg MC-LR 6 500
po/kg MC-RR. Los valores son expresados como la media £+ S.E. (n=8). Los niveles de
significacion observados han sido ***p€01 de los grupos intoxicados comparados con

los valores del grupo control y ### p<0,001 comparando los grupos intoxicados con las
diferentes MC (MC-LR con MC-RR).
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Figura FR-10: Valores de actividad de GR (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces controles y peces expuestos de forma aguda a 500 pg/kg MC-LR 6 500
pa/kg MC-RR. Los valores son expresados como la media + S.E. (n=8). El nivel de
significacién observado ha sido *p<0,05 del grupo intoxicado comparado con los valores

del grupo control.
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< 4.2.4. Discusion de los resultados:

Una vez demostrado que el estoésdativo puede jugar un papel
importante en el mecanismo de accion toxica de las MC, en concreto por
exposicion subcrénica a MC-LR provenierde células de cianobacterias,
nos interesd conocer si ésto tamb@aurria tras una exposicion aguda, y
estudiar, ademas, las posibles diferencias existentes en la accién o potencia
toxica de las MC. Siendo la MC-LRIg MC-RR las MC méas comunes en
floraciones toxicas de cianobacteriasleylas que se gisnen estandares de
adecuada pureza en el mercado, fueron éstas las elegidas para nuestro
trabajo de investigacion. En el momento de estos ensayos no pudimos
disponer de estandares adecuados de MC-YR.

En relacidn con las caracteristicas generales de evolucion de los
peces tratados, hay que indicar que no hubo mortandad alguna. En este
estudio llevado a cabo por via i.p. @esis de 500 pg/kg de MC-LR o de
MC-RR utilizadas no resultaron letalpara ninguno de los peces tras un
periodo de observacion de siete diagoE®ntrasta con los experimentos
realizados por Rabergh y cdl1991) que encontraron que la §3lde MC-

LR en carpa comurCyprinus carpio) mediante inyeccion i.p. de la toxina,

se encontraba entre 300 y 550 pg/kg, tras un periodo de observacion igual al
considerado en nuestro estudio, @sdiAndersen y col. (1993) vieron una
mortalidad muy baja en el salmén atlanti&alo salur) inyectado con tres
dosis i.p. de 555 pg/kg/MC-LR (espatds cada 3 dias) en un experimento
llevado a cabo durante 36 dias. Koyakol., (1996) observaron que la §L

de MC-LR en la trucha arco iris ssmcontraba en un rango comprendido
entre 400 y 1000 pg/kg y, sin embargo, Carbis y col., (1996) encontraron
que la administracion i.p. de 50 pg MC/kg en carpa resultaba letal a las 8
horas de exposicion. Asi, parece gquegue las MC pueden actuar de forma

similar en los diferentes tipos de peces, hay diferencias interespecies
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considerables en la susceptibilidad a la MC-LR (Kotak y ¢8196; Fisher

y Dietrich., 2000a). Estas diferencian la respuesta a las MC podria
deberse a los diferentes mecanismosiegtoxicacion, siendo las especies
de peces fitoplanctéfagas més toleramtedtas concentraciones de MC (Xie

y col., 2007). No obstante, el estado nutricional y fisiolégico de los peces
puede tener mucha influencia en lai¢adad de las MC (Rabergh y col.,

1991). Para la MC-RR son megcasos los datos de ladgkn peces.

La exposicion i.p. a MC en diferentes especies de peces ha
producido asimismo efectos histopatptibs variados en la carpa comun
(Rabergh y col., 1991; Carbis y col., 1997)a trucha arco iris (Kotak y
col., 1996). Estos estudios muestran necrosis y degeneracion del epitelio en
higado, rifion y branquias. En tilapias, nuestro equipo ha demostrado que
exposiciones subcronicas a MC der#iciones de cianobacterias producen
alteraciones histopatolégicas higado, rifion, branquias y en células de la

mucosa intestinal (Molina y col., 2005).

Hay que indicar que éste es einmer estudio enfocado a estudiar
posibles diferencias efa respuesta de estréxidativo producido por
diferentes estandares de toxinas (MC-LR y MC-RR) en peces expuestos por
via i.p. Los resultados obtenidosvetan que ambas MC inducen estrés
oxidativo en tilapia@reochromis sp.) aunque no se detectan efectos tdxicos

observables en dicha especie.

Por via i.p. la toxina MC-LR indujo un incremento en los niveles de
ATB en todos los 6rganos estudiads®ndo los cambios mas patentes en
higado seguido de rifion y por Gltimo de branquias. Esto esta de acuerdo con
la bien conocida hepatotoxicidad d¢aegariedad de MC (Jacquemin y col.,
1994; Sivonen y Jones, 1999; Humpage Yy col., 2000). MC-RR sdlo induce
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LPO en rifidn y branquias; el higado, mrcontrario, no muestra ningun
cambio en este biomarcador. Existen ademas diferencias significativas en
los niveles de LPO en higado y rifion femcion de lavariante de MC,
siendo éstos mas elevados en el castaddC-LR para el primero de los
organos y menos elevado para el seguridgu(a FR-6). Los menores
cambios de LPO provocados por la NRR en el higado, pueden deberse
tanto a su menor toxicidad frente aM&-LR, como a que el higado es el
organo que presenta una mayor cagectipara eliminar ERO debido a su
elevada actividad antioxidante. Estos resultados coinciden con los obtenidos
por Li y col., (2005a) quienes obsemarque no se producia aumento en la
LPO medida en lochasvi{sgurnus mizolepis) expuestas a bajas dosis de
MC-RR por via oral. Otros autores, sin embargo, encuentran una
disminucién en los valores de LPén higado y branquias de peces

(Corydoras paleatus) expuestos a MC-RR (Cazenave y col., 2006).

El aumento de las actividades de las enzimas SOD y CAT
observados en higado de tilapias después de la exposicion aguda a MC-LR
esta de acuerdo con los resultados atitenen el experimento anterior
(tilapias expuestas a MC-LR de células de cianobacterias durante 21 dias).
Li y col, (2003) soOlo observaron un aumento en estas actividades
enzimaticas por exposicion a MC-LR, en hepatocitos de carpa comun
(Cyprinus carpio L.). El higado se ha descrito como el 6érgano mas
importante involucrado en la reguléaoi redox del metabolismo y es el
organo diana de las MC (Falconer., 1990r ello, el estado oxidativo de
éste podria verse ampliamente afdotgor estas toxinas. El rifidén y las
branquias muestran una respuesta simgi@ndo este aumento mayor para

la SOD en rifion y para la CAT en branquias.
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La toxina MC-RR aumento las actividades enzimaticas SOD y CAT
en rindén mientras que en higado yrigaias solo se observaron aumentos
significativos en la actividad CA manteniéndose los niveles de SOD
similares a los del grupo control. La mayor susceptibilidad del rifidén a la
MC-RR comparado con higado y branquiaglria explicarse por la mayor
hidrofilia de esta variante de MC comparado con la MC-LR, lo que facilita
su distribucion hacia este o6rgano. En cambio, Li y col., (2005a) soélo
observaron aumento en la activid&®D y CAT en higado de lochas
(Misgumus mizolepis) expuestas a bajas dosie MC-RR por via oral.
Cazenave y col. (2006) han encontrash@ respuesta dude la actividad
CAT en el higado deCorydoras paleatus tras la exposicion a MC-RR
disuelta, produciéndose un incremerdobajas concentraciones y una

disminucion a altas conceaciones de la toxina.

La exposicion a MC-LR por via i.p. produjo un incremento
significativo en la actividad GPx erifibn, mientras que en higado y
branquias no se mostraron cambggnificativos. Tanpoco la MC-RR
alter6 los niveles basales de estazima en ninguno de los 6rganos
estudiados. Sin embargo, tanto etrestudios como nuestros resultados
obtenidos en la exposicion por viaral muestran, por el contrario,
alteraciones en la actividad enzimética de GPx por MC-LR (Li y col., 2003)
y por MC-RR (Li y col., 2005a; Cazeva y col., 2006). Esto puede ser
debido a las diferencias existentes las condiciones de los sistemas
experimentales, como tiempo de expiggic via de administracion y dosis

empleadas.

La actividad de la enzima GR s6lo aumenté en higado en los peces

expuestos a MC-LR. Otros autores) smbargo, han observado alteraciones
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de esta actividad enzimatica bigado, branquias y cerebro Gerydoras

paleatus expuestos a MC-RR por inmersion (Cazenave y col., 2006).

El aumento de las actividades s enzimas antioxidantes puede
indicar la formacion de ERO en lésganos diana (Pinho y col., 2005a). En
general, la SOD es la enzima que experimenta mayor respuesta frente a la
exposicion a MC, seguida de CAT, miexs que las actividades enzimaticas
GPx y GR apenas muestran cambios. Esto puede explicarse por el
importante papel de la SOD en la eliminacién de los radicales libres
superoéxidos, lo que ayuda a mantener el balance entre oxidantes y
antioxidantes. CAT y GPx actiamaperando con la eliminacion de
peroxidos de hidrégeno y otros hidropadds (en el caso de GPx). En este
caso la actividad CAT parece ser suficiente para controlar los radicales de
oxigeno, no siendo necesaria la ioddn de la actividad GPx, y en
consecuencia tampoco la de la GfRe, como ya hemos comentado
anteriormente, cataliza la reaccion aEuperaciéon de GSH a partir del
GSSG producido por la GPx. Hay gtener en cuenta que el periodo de
observacion de este estudio (7 diaa,iyd.) podria haber sido corto para la
induccién de una respuesta adaptativdadeenzimas que forman parte del

sistema de defensa antioxidante en peces.

De las dos variantes estudiadas, MC-LR parece ser mas potente
como inductora de estrés oxidativo,quae modifica la respuesta del sistema
de defensa antioxidante de forma méas extensa e incrementa la LPO en todos

los 6rganos estudiados.

En este estudio, la administréeii.p. aguda de ambos congéneres
MC-LR y MC-RR, incrementa la LPO, siendo el higado el 6rgano mas

sensible a MC-LR y el rifibn a MC-RHEsta respuesta del sistema de
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defensa antioxidante frente a MC dit de los obtenidos en estudios
previos con mamiferos. En conteaston los peces, ratas macho wistar
expuestas por via i.p. a MC-LR most@a una disminuciémle la actividad

de estas enzimas, especialmente en higado, y elevaciones significativas de
LPO (Moreno y col., 2005a). Estas diggancias, de nue, pueden deberse

al modelo experimental escogido,aylas diferenciagn las condiciones

experimentales empleadas.
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4.3. EXPOSICION AGUDA (DOSIS UNICA) VIA ORAL
(TRITURADO)/ MC-LR/ SACRIFICIO A LAS24Y 72HORAS

En tercer lugar, nos planteamasvestigar la evolucion de los
biomarcadores afectados a corfazo (24 y 72 horas) tras una
administracion aguda de 120 ug MC-pRz. La via de administracion
elegida fue oral, ya que es la quesrsé asemeja a la exposicion que pueden
experimentar los peces cuando exist@ floracion de cianobacterias en la

naturaleza.
« 4.3.1. Caracteristicas generales de | os peces

Tras la exposicion aguda de tilapias al liofilizado de células de
cianobacterias a una dosis de 120 pgMRZpez por via oral no se observé
mortalidad alguna en ninguno de los periodos de observacion (24 horas 'y 72

horas).

En la Tabla TR-3 se exponen los pesos telas y su contenido en
proteinas de los érganos estudiadosodepeces tratados con respecto a los

del grupo control para ambpsriodos experimentales.
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ORGANO CONTROL 24 INTOXICADO 24 CONTROL 72 INTOXICADO 72
HORAS HORAS HORAS HORAS

Higado
0/10 g peso corporal 0,095+0,020 0,259+0,164 0,095+0,001 0,091+0,022
mg prot/g higado 20,04+0,98 11,14+1,32* 17,44+4,21 27,58+9,18
Rifién
0/10 g peso corporal 0,017+0,005 0,031+0,008 0,020+0,003 0,021+0,010
mg prot/g rifdn 164,33+1,10 70,4616,40*** 82,4612,30 118,06+40,61
Branquias
0/10 g peso corporal 0,424+0,021 0,360+0,050 0,355+0,002 0,450+0,100
mg prot/g branquias 4,09+0,01 3,45%0,45 2,65+0,02 2,9040,52

Tabla TR-3: Caracteristicas generales de los pecesr@ontlos expuestos por via oral al iiifado de células de cianobacterias (120NIQ-

LR/pez) de forma aguda y sacrificados a las 24 y 72 horas. lagvaon expresados como la media + S.E. (n=8). Los nivelaigdificacion

observados han sido 1%<0,01 y *** p<0,001 del grupo intoxicado comparado con su grupo control.
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No se observaron difemeias significativas eninguno de los pesos
relativos de los 6rganos estudiados de los peces tratados con respecto a los
de su grupo control. Sin embargo, sheestrd una disminucion significativa
del contenido de proteinas en higadafign de los peces sacrificados a las

24 horas con respecto a los de su grupo cofitatila TR-3).
% 4.3.2. MedidadelaLPO

El higado resulté el érgano mas afectado a las 24 horas tras la
exposicion, mostrando un incrementol@nvalores de ATB de 3,6 veces en
los peces expuestos al liofilizado darebacterias. En rifién y branquias no
se observaron cambios en los nigelde LPO, los cuales mantuvieron
valores iguales a los niveles basalleas 72 horas de exposicion se observo
un incremento significativo de estparametro en todos los Organos
estudiados. Comparando los resultadasambos periodosxperimentales
(24 y 72 horas), se produjo un aumento tanto en rifién (1,8 veces) como en
branquias (1,4 veces) de la LPO coniempo. Sin embargo, en higado la
LPO disminuyd del orden de 1,2 veces entre las 24 y 72 horas tras la

exposicion Figura FR-11).
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Figura FR-11: Vvalores de LPO (nmol ATB/g tejido) en higado, rifién y branquias de
peces controles y peces expuestos a florasioie cianobacterias (MC-LR, 120 ug/pez) de
forma aguda y sacrificados tras 24 y 72 horas. Los valores son expresados como la media +
S.E. (n=8). Los niveles de significacion observados han sido ***Qf40, del grupo
intoxicado comparado con los valores degsupo control y ### p<0,001 para el grupo
intoxicado 72 horas con respecto 24 horas.
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« 4.3.3. Medida de la oxidacion de proteinas. determinacion de

grupos carbonilos

Otro de los pardmetros indicader de estrés oxidativo es la
oxidacion de proteinas. Para ambosqu®s de tiempo quisimos evaluar la
posible oxidacion de proteinas, mede@ta deteccion de grupos carbonilos
en los peces intoxicados e investigar su evolucién con el tiempo de
sacrificio. En laTabla TR-4 se muestran los resultados obtenidos en higado
de peces expuestos a liofilizados conteniendo 120 pg/pez MC-LR vy

controles para ambos periodopesimentales (24 y 72 horas).

Tiempo de Grupo nmoles grupos
exposicion experimental | carbonilos/mg proteing
(Higado)
24 horas Control 61,8+0,1
Intoxicado 95,4 + 4,0 ***
72 horas Control 63,0+0,2
Intoxicado 85,6 +1,6 ***#

Tabla TR-4: Valores de oxidacion de proteinas (nmoles grupos carbonilos/mg proteina)
en peces control y peces expuestos a florasiole cianobacterias (MC-LR, 120 pg/pez) de
forma aguda y sacrificados tras 24 y 72 horas. Los valores son expresados como la media +
S.E. (n=8). Los niveles de significacion observados han sido **§840, del grupo
intoxicado comparado con los valores de su grupo control y #p<0,05 grupo intoxicado
sacrificado a las 72 horas comparado con el sacrificado a las 24 horas.
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Tanto a las 24 como a las 72 horas se observan incrementos
significativos de los grupos carboniles las muestras de higado de peces
expuestos a la toxina, lo que se tregl en aumentos de 1,5 y 1,3 veces,
respectivamente, de la oxidacién detpmas en dicho érgano con respecto
a su grupo control. Ademas, compata los resultados de ambos periodos
de sacrificio tras la exposicion, ebserva una disminucion significativa de
la oxidacién de proteinas en los peces sacrificados a las 72 horas de la

exposicion al toxico con respecto a los sacrificados a las 24 horas.
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< 4.3.4. Medida de la actividad de las enzimas antioxidantes;
SOD, CAT, GPxy GR

La actividadSOD disminuyo tanto en el higado como en el rifion de
los peces sacrificados a las 24 y 72akpsiendo este descenso de actividad
mas significativo en el rifidn, del ordele 1,4 veces. En branquias no se
experimentaron cambios significativos de la actividad de esta enzima para
ninguno de los periodos de observacion. Ademéas, no se observaron
diferencias significativas enteanbos periodos experimentalésgura FR-

12).

La CAT disminuyo su actividad del orden de 2,1 veces en higado y
de 1,5 veces en riiidbn tras 24 horas desde la aplicacion del toxico,
mostrandose asi el higado como glafio mas afectado para este periodo de
tiempo. No se observaron cambios significativos en la actividad de esta
enzima en branquias tras 24 horas desde la exposicion. A las 72 horas
también se observa unasaiinucion significativa de la actividad de esta
enzima en rifién (del orden de 1,6cgs) con respecto al grupo control,
mientras que las branquiasantienen su actividadn su valor basal. En
higado, la disminucién de la activid&AT fue de 1,2 veces con respecto al
control, por lo tanto, en este érgaaumenta la actividad CAT de forma

significativa a las 72 horas con respecto a las 24 [ibrgusra FR-13).

La actividadGPx tan soélo experimenté urave disminucién (del
orden de 1,3 veces) en rifion tanto & 24 como a las 72 horas desde la
exposicion. No se observaron cambios isicgitivos de esta actividad ni en
higado ni en branquias en ning de los periodos de sacrifi¢ieigura FR-

14).

La GR solo disminuyd de forma significativa en el rifidn de los

peces expuestos al toxico (del orden de 1,9 veces). Sin embargo, en higado
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se produjo un aumento de esta actididdel orden de 1,3 veces en un
periodo de 72 horas tras la exposici&@m branquias, sin embargo, no se
produjeron cambios significativos en kctividad de esta enzima con

respecto al grupo control para ningude los periodos experimentales
(Figura FR-15).

187



Resultados y Discusion

O Control m MC-LR
Higado

1000
800
600
400
* wk

200
0 T

24 horas 72 horas

SOD (U/mg prot)

Rifion
1000 -
800 -

600 -
400 -

*k%k

200 - ok
ol [ -

24 horas 72 horas

SOD (U/mg prot)

Branquias

10000
8000
6000
4000
2000

SOD (mU /mg prot)

24 horas 72 horas

Figura FR-12: valores de la actividad SOD engatio (U/mg proteina), rifidn (U/mg
proteina) y branquias (mU/mg proteina) de pecesrol y peces expuestos a floraciones de
cianobacterias (MC-LR, 120 ug/pez) de forma aguda y sacrificados tras 24 y 72 horas. Los
valores son expresados como la media + S.E. (n=8). Los niveles de significacion
observados han sido *p<0,05, **p<0,01 y *#p,001 del grupo intoxicado comparado con

su control.
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Figura FR-13: Valores de la actividad CAT (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestlmsaciones de cianobacterias (MC-LR, 120
pa/pez) de forma aguda y sacrificados tras 24 y 72 horas. Los valores son expresados como
la media + S.E. (n=8). Los niveles de significacién observados han sido *p<0,05; **p<0,01

y ***p<0,001 del grupo intoxicado comparado con los valores de su grupo control y ###
p<0,001 grupo intoxicado 72 horas con respecto a 24 horas.
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Figura FR-14: valores de la actividad GPx (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuesfligaciones de cianobacterias (MC-LR, 120
pna/pez) de forma aguda y sacrificados tras 24 y 72 horas. Los valores son expresados como
la media + S.E. (n=8). El nivel de sigo#icion observado ha sido *p<0,05 del grupo
intoxicado en comparacion con los valores de su grupo control.
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Figura FR-15: Vvalores de la actividad GR (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestligaciones de cianobacterias (MC-LR, 120
pa/pez) de forma aguda y sacrificados tras 24 y 72 horas. Los valores son expresados como
la media + S.E. (n=8). Los niveles de significacion observados han sido *p<0,05 y
**p<0,01 del grupo intoxicado en comparacion con los valores de su grupo control.
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< 4.3.5. Determinacion de MC-LR en las muestras; Test ELISA

Después de ver diferensiaignificativas en la evolucién, tanto de la
actividad de algunos de los enzimasiatidantes como de los niveles de
LPO medidos para un mismo érgano, de peces sacrificados en diferentes
periodos de tiempo (24 y 72 horas), nos intereso saber la presencia de MC-
LR en dichas muestras para conocer si los peces podian realizar una
depuracion de la misma el tiempo. En I& abla TR-5 se muestran los
resultados obtenidos en higado degseexpuestos a MC-LR y controles
para ambos periodos expagntales (24 y 72 horaghediante el Test de
ELISA.

Periodo Grupo ng MC-LR
experimental experimental equiv/g higado
24 horas Control No se detecta
Intoxicado 0,065- 0,10
72 horas Control No se detecta
Intoxicado No se detecta

Tabla TR-5: Cantidad de MC medida mediante el Test de ELISA en higado de peces
control y peces expuestos a floraciones de cianobacterias (MC-LR, 120 pg/pez) de forma
aguda y sacrificados tras 24 y 72 horas. Los valores de MC se expresan en ng MC-LR

equivg higado.

Segun los resultados obtenidosn tadlo se detectd6 MC-LR en
higado de peces intoxicados y sacriiea a las 24 horas de su exposicion,
siendo detectada MC-LR en un rang® concentracion de 0,065-0,10 ng
MC-LR equiv/g. No se detectd la toxina en este Grgano en peces expuestos

y sacrificados a las 72 horas.
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% 4.3.6. Discusion de los resultados:

Después de comprobar la influend@ las MC, administradas tanto
por via oral como por via intraperitoneal, en la actividad de las enzimas
antioxidantes y en los niveles d€O de higado, rifion y branquias de

tilapias expuestas, quisimos ver la evolucion de sus efectos en el tiempo.

Existen diversos estudios cemtos en la observacion de efectos
toxicos producidos por exposiciomral aguda en peces. Muchos
documentan que la exposicion a nmbacterias a través del sistema
gastrointestinal puede causar efectodgctis en algunas especies piscicolas
tales como la carpa comun (Fischer y Dietrich, 2000a), carpa plateada (Xie
y col.,, 2007), la locha (Li ycol., 200patrucha arco iris (Tencalla y
Dietrich, 1996) vy tilapia (Mohamed y col., 2003; Mohamed y Hussein,
2006). En cambio son muy escasos lasiddgs centrados en los efectos
orales agudos y particularmente en éiéssoxidativo, si bien Ernst y col.,
(2006) estudiaron la toxicidad oral dRanktothrix rubescens en el pez
blanco europeo y mostraron efectidxicos después de las 24 horas de

exposicion.

Este estudio revela que el ongamas afectado en cuanto a la
actividad de las enzimas antioxidantes fue el rifion. No obstante, el higado
fue el mas afectado en relacion clms niveles de LPO, observandose
asimismo oxidacion de proteinas. Branquias no se produjeron cambios
significativos, con excepcion de un aurtiede los niveles de ATB en peces
sacrificados a las 72 horas de la exgéa. La mayor afectacion encontrada
en el higado puede explicarse potrtapicidad de las MC por este érgano.
Fisher y col., (2005) explicaron la gegotoxicidad de las MC debido a su
transporte mediado por polipéptidoarnsportadores de aniones organicos,

una superfamilia de transportadoresmembrana que se expresan en los
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hepatocitos y en la barrera cerebratofsuede explicar que los valores de
LPO estuvieran alterados ya en higa las 24 horas y en cambio, en rifién
y branquias, no se observaran diferen@gnificativas hasta las 72 horas

tras la exposicion.

Los 6rganos mas afectados en peces, generalmente, son higado y
rifién, con disociacién y degeneraciéntagatocitos en higado y dilatacion
de la cpsula de Bowman en rifion (Zurawell y col.,, 2005). Indicios
similares se observaron en estudiastdpatoldgicos realamos por nuestro
equipo de investigacion en higado y rifidn de tilapias expuestas de forma
subcrénica a floraciones toxicas de cianobacterias, en los cuales solo se
detectaron leves cambios histopatotdgi en branquias (Molina y col.,
2005). Estos trabajos apoyan nuestros resultados, que muestran mayores
alteraciones en la actividad de enzimas antioxidantes y en la LPO en higado
y en rifidén, siendo las branquias ed@mo menos afectado. Ademas, en otros
estudios, no se observaron dafios Ipgicos en las branquias del pez
blanco europeoQoregonus lavaretus) intoxicados con cianobacterias de
Planktothrix rubescens que contenian MC (Ernst y col., 2006). Sin
embargo, Cazenave y col. (2006) dstnaron alteracionesn la actividad
de enzimas antioxidantes (GPx y GR) en branquias de pEopgigras
paleatus) expuestos a MC-RR por inmersidor tanto, la via de exposicion

influye en la localizacion de efectos toxicos producidos por MC.

Los niveles de ATB y la oxa@tion de proteinas son mayores
después de 24 horas en higado y disgen de forma significativa después
de 72 horas, lo que indica que el sistema de defensa en tilapias es
inicialmente destruido. Pinho y Ico (2005a) ademas observaron un
aumento de ambos parametros en phat@pancreas de cangrejos oralmente

expuestos a MC.
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De nuevo los biomarcadores enzim@s de estrés oxidativo mas
afectados han sido SOD y CAT. Licpl., (2005a) comprobaron una gran
variacion de las actividades SOD y CAT en comparacion con GPx en
higado de lochas expuestas a floracioneMlideocystis durante 28 dias por
via oral; no obstante, no se obseovacambios en la LPO. Sin embargo,
mientras que tras la exposicion orabsronica a MC-LR via oral se observo
un incremento de las enzimas antioxiéanéstudiadas (apartado 4.1.3), tras
la exposicion oral aguda a la misma MC las actividades de estas enzimas
disminuyeron con respecto al cormtrd&Esto podria ser debido a las
diferencias en los periodos experimentales y la dosis de MC-LR utilizada
(60 pg MC-LR/pez/dia durante 21 dias y una sola dosis de 120 ug MC-
LR/pez sacrificandolos a las 24 y 72 hodasla exposicion)Dosis altas de
MC podrian producir dafios éa&s proteinas enzimaticas mientras que dosis
mas bajas, administragl@lurante un periodo magda de tiempo, podrian

inducir una respuesta defensiva.

La recuperacion de los dafios prados pueden ser explicados, en
parte, por el aumento observadodgado de CAT y GR después de 72
horas comparado con 24 horas. Sin emtydas actividade de las enzimas
antioxidantes estudiadas en rifién wriguias, al igual que SOD y GPx en
higado, no mostraron una clara uperacién funcional, posiblemente
porque se requiera un periodo mas ladgotiempo para la sintesis de
proteinas. En este sentido, Suncgl. (2006) concluyeron que enzimas
antioxidantes tales como CAT, SOD vy glutation-S-transferasa (GST) de
peces expuestos a 0,05 mg/L de fenantreno, necesitaron 14 dias para

recuperarse después una dismidngnicial de su actividad.

La disminucion de los efedoobservados en la LPO puede
explicarse mediante la depuracion de MC en peces. Existen evidencias de

este hecho en algunos organismasuaticos, tales como macrofitas,
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moluscos, crustaceos y peces, que pueden acumular y destoxicar MC en sus
tejidos por biotransformacion de FasgPflugmacher y Wiegand, 2001).
Dichos estudios muestra la conversienMC hasta compuestos méas polares

en el higado, produciéndose una diamion del GSH celular para formar
conjugados de glutation-MC-LRariGST (Pflugmacaér y col., 1998b).

En este estudio, el nivel de Mif&tectado en el higado de los peces
expuestos aumenta a las 24 horas y no se detecta a las 72 horas de la
exposicion, lo que concuerda coes resultados obtenidos en las
determinaciones de LPO vy actividades enzimaticas. Se han realizado
diversos estudios sobre la acuntida y depuracion de MC en peces y
otros organismos acuéticos que muestina disminucion del contenido de
MC en distintos 6rganos (higado y seulo) de maneraempo dependiente
(Williams y col., 1997; Smith y Haney, 2006). Mohamed y Hussein (2006)
revelaron que la tilapia puede depuraexgretar MC por la bilis al medio
acuatico evitando asi la toxicidad deiasshepatotoxinas. Soares y col.
(2004), observaron un aumento y ueanprana acumulacion de MC en
higado comparado con el muscudm experimentos realizados €iapia
rendalli. Esto podria explicarse por dosages: la primera, el higado es el
principal 6rgano de destoxificacion en los peces y la segunda, a que las MC
se acumulan mayoritariamente egddo (Zhao y col., 2006; Chen y col.,
2007) y la destoxicacion de MC comenzaria en este organo. En efecto,
estudios de acumulacion de MC en tilapia del Nilo en higado, musculo,
vesicula biliar y bazo, demostraron que alrededor d& €6 las MC se

acumulan en higado (Zhao y col., 2006).

Los cambios histopatologicos tai@b estan relacionados con el
tiempo, de forma que las lesionegguicidas por las MC en peces pueden
recuperarse. Ernst y col. (2006) demasin una recuperacion de los efectos

toxicos producidos por MC a las 24-#®ras en el pez blanco europeo
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(Coregonus lavaretus); Li y col., (2005b) observaron una recuperacion de
hepatocitos en la carpaslas 48 horas post-inyeccion. Malbrouck y col.,
(2004) observaron recuperacion de laugdura hepatica y regeneracion de
los hepatocitoglel pez doradoQarasius auratus) después de 96 horas,

ademas de una reconstruccion de lauesira de los tejidos después de 21

dias tras la inyeccion de 125 fg peso corporal de MC-LR.

Ademas, de acuerdo con la bibliografia comentada, diferencias
tiempo dependiente handsi observadas en la respuesta antioxidante ante
situaciones de estrés oxidativo inducido por diferentes toxicos en tilapias
(Basha y Rani, 2003; Peixoto y col., 2006). En particular las MC, han sido
capaces de producir una respuesta loiéésn los niveles de GSH en ratones
y cangrejos (Ding y col., 2000a; Pinho y col., 2005a). Por consiguiente, la
recuperacion inicial obserda en los peces expuestos después de 72 horas,
principalmente en la LPO y oxidacidle proteinas en higado, podria llegar
a apreciarse en los demas 6rganos awiéante, ya que podrian requerir un
mayor periodo de tiempo para la sgis de nuevas proteinas una vez
depuradas las MC. No obstante, son necesarios mas estudios para poder
ilustrar la relacién entre los efectos téxicos de las MC y su concentracién en

tejido de peces.

197



Resultados y Discusion

44. EXPOSICION AGUDA (DOSIS UNICA) VIA ORAL
(TRITURADO)/ MC-LR / DOS DOSIS DE VITAMINA E (200 y 700
mg/kg dieta)/ SACRIFICIO A LAS24 HORAS

Conocida la capacidad antioxidantelaeit E en diferentes sistemas
biolégicos, y demostrados los efectozicos producidos por las MC sobre
el sistema de defensa antidante, nos planteamasvestigar el papel que
juega dicha vitamina en el mant@ento del equilibrio del sistema
antioxidante. Asi, administramos un suplemento de vit E en la dieta con dos
dosis diferentes (vit E = 200mg/kg diey vit E* = 700mg/kg dieta) con el
fin de ver cual es la mas adecuada en tilafdaeochromis sp.) intoxicadas
de forma aguda por via oral con 120M@G-LR/ pez y sacrificadas a las 24

horas.
% 4.4.1. Caracteristicas generales de | os peces

Tras la exposicion aguda de tilapias, pretratadas o no con diferentes
dosis de vit E (200 mg vit E/kg dieta y 700 mg vit E*/kg dieta), al
liofilizado de células de cianobacterias (120 ug MC-LR/ pez por via oral) no
se observé mortandad alguna tragpariodo de observacion de 24 horas. En
la Tabla TR-6 se exponen los pesos relativosuycontenido en proteinas de
los 6rganos estudiados de los petratados, suplementados (grupo 4 con
una dosis de vit E=200mg/kg dietagyupo 6 con una dosis de vit E* =
700mg/kg dieta) o no con vit E (grupo 2), con respecto a sus

correspondientes grupos control (grupos 3, 5y 1).
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ORGANO CONTROL | INTOXICADO | CONTROL-Vit | INTOXICADO- Vit CONTROL-Vit INTOXICADO- Vit
Grupo 1 Grupo 2 E (200 mg/kg) E (200 mg/kg) E* (700 mg/kg) E* (700 mg/kg)
Grupo 3 Grupo 4 Grupo5 Grupo 6

Higado

9/10 g peso corporal | 0,098+0,011| 0,074+0,012 0,067+0,017 0,082+0,005 0,091+0,026 0,050+0,016

mg prot/g higado 17,68+2,50 18,77+1,58 19,07£2,70 18,56+1,07 17,18+3,00 22,26+2,13

Rifion

0/10 g peso corporal | 0,020+0,002| 0,017+0,001 0,023+0,004 0,026+0,001 0,016+0,004 0,024+0,004

mg prot/g rifidn 74,00£3,50 77,00£2,75 77,00£11,00 133,00+15,00* 107,15+15,00 161,50+20,00*

Branquias

9/10 g peso corporal | 0,356x0,001| 0,350+0,030 0,370+0,024 0,423+0,033 0,346+0,010 0,353+0,013

mg prot/g branquias 3,48+0,21 2,96+0,20 2,47+0,34 2,54+0,02 2,89+0,22 3,33+0,37

Tabla TR-6: Caracteristicas generales de los pecesralogtlos expuestos al liofilizado de célulde cianobacterias (120 pug MC-LR/ pez)
pretratados y sin pretratar con diferentes dosis de vitamina E (200 mg vit E/kg dieta y 700 mg vit E*/kg dieta). El gnificdeién observado ha

sido *p<0,05 del grupo intoxicado vit E y intoxicado vit E* comparado con su correspondiente grupo control.
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No se observaron difemeias significativas eninguno de los pesos
relativos de los 6rganos estudiados de los peces tratados con respecto a los
de su grupo control. Sin embargo, sisestré un aumento significativo del
contenido de proteinas en rifion ties peces intoxicados que fueron
suplementados con ambas dosis de vit E, 200 y 700mg/kg dieta (grupos 4 y
6), en comparacion con sus respaxdi grupos controles (grupos 3 y 5)
(Tabla TR-4).

& 442 MedidadelaLPO

En lafigura FR-16 se puede observar que se produjo un aumento en
los valores de ATB tanto en higado como en rifion de los peces intoxicados
que no fueron suplementados con nimg dosis de vit E (grupo 2).
Concretamente en higado se produjoaumento 1,6 veces superior en la
LPO en peces expuestos al liofilita de células de cianobacterias y
sacrificados a las 24 horas. En diadhrgano ambas dosis de vit E fueron
suficientes para protegerlo del auneede la LPO inducida por las MC. Un
comportamiento similar se observaréon de forma que la vit E necesaria
para que no se alteraseste parametro fue la mayor de las dosis
administrada (700 mg/kg dieta). Ebranquias se experimenta una
disminucién significativa de los valaele LPO en los peces pretratados con
la dosis mas baja de vit E (200 mg/kgte) (grupo 3) con respecto tanto al
grupo intoxicado no pretratado con vit{@upo 2), como al pretratado con

la dosis mas alta de vit(#00 mg/kg dieta) (grupo 6(Figura FR-16)
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Figura FR-16: Valores de LPO (nmol ATB/g tejido) en higado, rifion y branquias de
peces controles y peces expuestos a floraside cianobacterias (MC-LR, 120 pg/pez) por

via oral de forma aguda, suplementados o no, con diferentes dosis de vitamina E (vit E =
200mg/kg dieta y vit E* = 700mg/kg dieta). Los valores son expresados como la media +
S.E. (n=8). Los niveles de significacion observados han sido (a) p<0,05 para la
comparacion con el control no pretratado (gripa(b) p<0,05 para la comparacién con el
intoxicado no pretratado (grupo 2), (c) p<0,05 para comparar el grupo intoxicado-vitE
(200mg/kg dieta) con su control-vitE (grupos 3y 4) y, por ultimo, (f) p<0,05 para comparar
entre si los grupos intoxicados suplementados con dosis diferentes de VitE (grupos 4 y 6).
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% 4.4.3. Medida de la oxidacion de proteinas. Determinacion de

grupos carbonilos

Periodo N° grupo Tratamiento nmoles grupos
experimental experimenta carbonilos/mg
proteina

1 Control 97 +1

2 Intoxicado 1011

3 Control-vitE 83 +5°
24 horas 4 Intoxicado-vitE | 94 +£3

5 Control-VitE* 54 + 6%°

6 Intoxicado-VitE* | 68 + 5°'

Tabla TR-7: Valores de oxidacion de proteinas (nmoles grupos carbonilos/mg proteina)
en higado de peces control y peces expuestos a floraciones de cianobacterias (MC-LR, 120
png/pez) de forma aguda por via oral, suplementados o0 no, con diferentes dosis de vitamina
E (vit E = 200mg/kg dieta y vit E* = 700mg/kg dieta). Los valores son expresados como la
media = S.E. (n=8). Los niveles de sigeeftion observados han sido (a) p<0,05 para la
comparacion con el control no pretratado (gripo(b) p<0,05 para la comparacion con el
intoxicado no pretratado (grupo 2), (e) p<0,05 para comparar entre si los dos grupos
controles suplementados con dosis diferentes de VitE (grupos 3 y 5) y, por ultimo, (f)
p<0,05 para comparar entre si los grupos intoxicados suplementados con dosis diferentes de
vit E (grupos 4 y 6).

En la tabla anterior se obsar un leve aumento, aunque no
significativo, de la oxidacion de proteinas en higado de los grupos
intoxicados, suplementados (grupo 4 ema dosis de vit E=200mg/kg dieta
y grupo 6 con una dosis de vit E* = 700mg/kg dieta) o no con vit E (grupo
2), con respecto a sus correspondiegtepos controles (grupos 3, 5y 1).
Ademas existe una disminucion sigrdfiiva de la oxidacion de proteinas en
higado de peces intoxicados y pretratados con la mayor de las dosis vit E*
(grupo 6) con respecto al grupo ixiwado pretratado con la dosis menor
(grupo 4) y con respecto al grupo intoxicado que no recibid
quimioproteccion (grupo 2).
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< 4.4.4. Medida de la actividad de las enzimas antioxidantes: SOD,
CAT, GPxyGR

Los valores de la actividad de la enzi®@D se vieron afectados
tanto en higado como en rifion poM& aunque de forma diferente (grupo
2), asi en el primero se produjo un aanteale la actividad del orden de 2,1
veces mientras que en el segundta éisminuy6 1,2 veces. En ambos
organos, las dos dosis de vit E ensagadaupos 4 y 6) fueron efectivas y
consiguieron mantener la actividad esta enzima en los mismos niveles
que el grupo control (grupo 2). En branquias se experimenta una
disminucion significativa de la actividad de esta enzima en peces solo
intoxicados con MC, mientras que ercee pretratados con la vit E (grupos
4 y 6) no se observan cambios signtivas. La administracion de la vit E
(grupos 4 y 6) produjo incrementos eactividad SOD en comparacion

con los peces que no la recibieron (grup(Fxyura FR-17).

En higado la actividad de la enzil@® T aumenta tanto en peces
expuestos solo a MC (grupo 2), del orden de 1,5 veces; como en los
intoxicados pretratados con la dosissnaja de vit E (grupo 4), del orden
de 1,4 veces, en comparacion con el grupo control (grupo 1); Los
intoxicados pretratados con 700 mg de VvitE/kg dieta (grupo 6) no muestran
cambios significativos en la actividad de dicha enzima en comparacion con
su grupo control (grupo 5), ademadaedosis de vitamia disminuy6 de
forma significativa los niveles de actividad en comparacion con el grupo
intoxicado no pretratado (grupo 2). Efion se observa una disminucién
significativa (del orden de 1,2 veces) de la actividad CAT de peces
expuestos s6lo a MC (grupo 2), un ammoesignificativo (del orden de 1,9
veces) en los peces intoxicados pretratados con 200mg VvitE/kg dieta (grupo
4) y no se produjeron cambios en lotxicados pretratados con la dosis

mas alta de vitamina fgpo 6) en comparacion con sus respectivos grupos
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controles (grupos 1, 3 y 5). Se eb& un aumento significativo de la
actividad CAT del grupo intoxicado pratado con la dos mas baja de
vitamina (grupo 4) comparado corsloo pretratados (grupo 2), asi como
comparado con los pretrdtas con la dosis méas alfgrupo 6), del orden de

1,8 en ambos casos. En branquias auéka actividad CAT con respecto al
grupo control (grupo 1) tanto en los peces expuestos so6lo a MC (grupo 2)
como en los pretratados con la dosis baja del quimioprotector (grupo 4).
Estos valores disminuian tras el paéamiento con 700 mg vit E/kg dieta
(grupo 6) resultando significativaol respecto al grupo intoxicado no

pretratado (grupo 2J(gura FR-18).

La actividadGPx experimenté un aumento significativo en higado
tanto en los peces solo intoxicadosn MC (grupo 2) como en los
pretratados con ambas dosis de vit Eifgs 4 y 6) con respecto al grupo
control (grupo 1), del orden de 1,5 veces en todos los casos. En rifidn, sin
embargo, disminuye dicha actividad dodos los tipos de tratamiento. Y en
branquias se muestra una disminuai@nla actividad GPx en los peces no
pretratados con vit E (grupo 2) y unnaento en los pretratados con ambas
dosis de la vitamina (grupos 4 y 6) con respecto a sus correspondientes
grupos control (grupos 1, 3y Fjigura FR-19).

No se observan alteraciones significativas en la actividRdde
higado y branquias. Sin embargo, errifion dicha actividad experimenta
un importante descenso en todos lagpgs con respecto al control (grupo
1). Ademas se produce un aumento sigaiivo de la actividad de esta
enzima en los grupos pretratadas cel quimioprotector (grupos 4 y 6)

comparados con el lote intoxicado (grupoRpgra FR-20).
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Figura FR-17: Valores de la actividad SOD (U/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuesflmsaciones de cianobacterias (MC-LR, 120
pa/pez) por via oral de forma aguda, suplementados o no, con diferentes dosis de vitamina
E (vit E = 200mg/kg dieta y vit E* = 700mg/kg dieta). Los valores son expresados como la
media £+ S.E. (n=8). Los niveles de sigteftion observados han sido (a) p<0,05 para la
comparacioén con el control no pretratado (gripab) p<0,05 para la comparacién con el
intoxicado no pretratado (grupo 2) y (e) p<0,05 para comparar entre si los dos grupos
controles suplementados con dosis diferentes de vit E (grupos 3y 5).
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Figura FR-18: valores de la actividad CAT (mU/mg proteina) en higado, riién y
branquias de peces control y peces expuestligaciones de cianobacterias (MC-LR, 120
pg/pez) por via oral de forma aguda, suplementados o no, con diferentes dosis de vitamina
E (vit E = 200mg/kg dieta y vit E* = 700mg/kg dieta). Los valores son expresados como la
media £+ S.E. (n=8). Los niveles de sigteftion observados han sido (a) p<0,05 para la
comparacioén con el control no pretratado (gripab) p<0,05 para la comparacién con el
intoxicado no pretratado (grupo 2), (¢) p<0,05 para comparar el grupo intoxicado-vit E
(200mg/kg dieta) con su control-vit E (grupos 3y 4) y (f) p<0,05 para comparar entre si los
grupos intoxicados suplementados con dosis diferentes de vit E (grupos 4 y 6).
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Figura FR-19: Valores de la actividad GPx (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestligaciones de cianobacterias (MC-LR, 120
pg/pez) por via oral de forma aguda, suplementados o no, con diferentes dosis de vitamina
E (vit E = 200mg/kg dieta y vit E* = 700mg/kg dieta). Los valores son expresados como la
media £ S.E. (n=8). Los niveles de sigteftion observados han sido (a) p<0,05 para la
comparacion con el control no pretratado (gripao(b) p<0,05 para la comparacién con el
intoxicado no pretratado (grupo 2), (c¢) p<0,05 para comparar el grupo intoxicado-vit E
(200mg/kg dieta) con su control-vit E (grupos 3 y 4), (d) p<0,05 para comparar el grupo
intoxicado-vitE* (700mg/kg dieta) con su control-vitE* (grupos 5 y 6) y (f) p<0,05 para
comparar entre si los grupos intoxicados suplementados con dosis diferentes de vit E

(grupos 4 y 6).
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Figura FR-20: Vvalores de la actividad GR (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestligaciones de cianobacterias (MC-LR, 120
pg/pez) por via oral de forma aguda, suplementados o no, con diferentes dosis de vitamina
E (vit E = 200mg/kg dieta y vit E* = 700mg/kg dieta). Los valores son expresados como la
media + S.E. (n=8). Los niveles de sigeeftion observados han sido (a) p<0,05 para la
comparacion con el control no pretratado (griipyg (b) p<0,05 para la comparacién con el
intoxicado no pretratado (grupo 2).
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< 4.45. Discusion de los resultados:

Tras realizar los experimentos amemente descritos de los que se
deduce que, efectivamente, las MC producen cambios tanto en la actividad
de las enzimas antioxidantes comdamnniveles de LPO en higado, rifidén y
branquias de tilapias y que éstos dependen de la dosis administrada, periodo
de exposicion, via de adnistracion, etc., nos planteamos estudiar el efecto
que tendria en estos pardre un suplemento de antioxidantes, como es la

vit E, en la dieta.

En este experimento, la dosis de 120 pugMC/pez produjo un
incremento significativo de la LPO y una disminucion general de la
actividad de las enzimas estudiadasrifion y branquias, aunque aumentan
de forma significativa en higado. Este puede explicar nuevamente porque
el higado es el 6rgano que posee mayor capacidad de defensa que lo
previene del dafio inducido.

Elegimos la vit E porque es unportante antioxidante involucrado
en la proteccion de membranas fresiteafio oxidativo. Los requerimientos
de vit E en la dieta de tilapias dependen de distintos factores tales como el
nivel de lipidos de la dieta y su dade saturacion, del estado de oxidacion
de los mismos, de la presencia de antioxidantes, etc. (Esterbauer y col.,
1990; Huang y col., 2003). Ambas dosis de vit E muestran tener un efecto
protector de los valores de LPO @mlds los 6rganos estudiados. La vit E
inhibe la fase de propagacion deQRtrapando los radicales libres. Su
actividad antioxidante se basa en gueden donar el hidrégeno que forma
parte del grupo hidroxilo del anillo de cromano neutralizando los radicales
peréxidos lipidicos (LOQ, creando asf radicales tocoferoxilos mas estables
(Kelly y col., 1998). Estos pueden restse directamente a tocoferoles por

ubiquinol o la vit C, y luego por el ghaitién o acido lipoico (via vitC). La
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influencia positiva de la vit E en estos biomarcadores ha sido documentada
por Gehringer y col. (2003) quienebservaron una disminucion de los
valores de LPO en ratones expuestos a MC-LR por via intraperitoneal
después de haber sido supleméosacon vit E en la dieta.

El papel protector de la vit E @ oxidacion de proteinas hepéaticas
no estd muy claro. Son escasos losdj@d sobre la influencia de este
protector quimico sobre estos parametros en peces. Passi y col. (2004)
sugieren que en peces tanto de agua dulce como salada, la LPO y la
acumulacion de proteinas oxidadas durante el envejecimiento esta vinculado
probablemente con una dismindici del contenido en vit C y de
antioxidantes lipofilicos (tales como la vit E) contenidos en el tejido
muscular. En modelos denamiferos, no obstantdps beneficios del

suplemento de la vit E son mésnocidos (Gulec y col., 2006).

La vit E mejora los niveles de la actividad CAT en todos los érganos
estudiados mostrando undluencia dosis dependitn principalmente en
higado y rifion. Con la dosis mas bagproduce una respuesta enzimatica
defensiva en rifion, aumentando de faroonsiderable la actividad CAT,
mientras en higado esta actividad enzimatica aumenta en menor grado. Y
con la dosis mas alta de vit E ensayadaonseguia mantener la actividad
de esta enzima al mismo nivel engelipo intoxicado que en su control.
Estos resultados conadan con Pinho y col. (2005b) quienes ademas
observaron que el pretratamiento del cangrejo de est@zhasnfagnathus
granulatus) con 600 mg/kg vit E era efectiva reduciendo la actividad CAT

en las branquias posteriores.

La vit E muestra ademas proteccion de la actividad SOD,
principalmente en higado, y de las actividades GPx y GR. Los efectos

beneficiosos sobre las actividadéaT, SOD y GPx podrian explicarse
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debido a su papel captador de radicéilmes. Venkasteswara y col. (2006)
observaron una importante disminucide la actividad SOD de ratones
tratados con niquel y cromo; por el aamio, un suplemento con 2 mg/kg de
vit E con NiCb+K,Cr,0O; no produjo cambios significativos en el sistema
antioxidante hepatico comparado cordel grupo control, indicando asi su

papel protector.

Otros autores han mostrado la influencia del pretratamiento con vit E
sobre el estrés oxidativo inducido pbBfC en diferentes biomarcadores.
Pinho y col. (2005b) observaron unnaento de la actividad GST en
cangrejos expuestos a MC, la cual disminuia con el pretratamiento de vit E.
No obstante, Gehringer y col. (2Q08etectaron una disminucion de la
actividad GST en ratones intoxicadasdviC y esta disminucién se reducia
cuando los ratones recibian un sumeto de vit E. Ademas, observan
proteccion del dafio hepético, reflejado en una disminucion significativa de
los niveles séricos de alaa transaminasa (ALT). Igualmente, Al-Jassabi y
Khalil (2006) apreciaron una importante proteccién frente a la letalidad de
ratones expuestos a MC producida peorvit E. Ello concuerda con los
resultados obtenidos previamente por Hermansky y col. (1991) que
comprobaron una proteccion significatide la vit E en la letalidad de
ratones expuestos a MC. Autores coideng y col. (2007) han demostrado
que la vit E disminuye de forma significativa la generaciéon de ERO y que
inhibe la apoptosis en hepatociiogucida por MC-LR y el dafio hepatico
en raton. El estrés oxidativo inddoi por MC no soélo afecta a las proteinas
y lipidos sino que también produce daioel ADN. La vit E ha mostrado
inhibir la formacion de 8-hidroxidegiguanosina (8-OH-dG), de manera
dosis dependiente, un biomarcador relexamt la carcinogénesis, en higado

de ratones expuestos a MC (Al-Jassabi y Khalil, 2006).
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Este es uno de los primeros ugbs sobre los efectos de la
suplementacion con vit E en biomarcadores de estrés oxidativo tales como
las actividades SOD, CAT, GPx, GERO y oxidacion de proteinas después
de una exposicion a MC en peces. La literatura cientifica muestra que la
mayoria de los estudios acerca de los efectos protectores de la vit E sobre la
toxicidad inducida por MC han sidealizados en mamiferos. Ya que los
peces y otros organismos acuaticos estan expuestos a MC de forma natural
tanto en el medio ambiente comoaauicultura, seria importante investigar
en esta linea para establecer tdidad potencial de quimioprotectores
similares a la vit E como medidagwentiva o terapéutica para peces que

viven o se cultivan en aguas contaminadas de forma crénica con MC.
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45 EXPOSICION AGUDA (DOSIS UNICA) VIA ORAL
(TRITURADO)/ MC-LR / UNA DOSIS DE VITAMINA E (700 mg/kg
dieta)/ SACRIFICIO A LAS24,48Y 72 HORAS

« 4.5.1. Caracteristicas generales de los peces

Tras la exposicion aguda de tilapias, pretratadas con vit E (700 mg
vit E/kg dieta) y sin pretratar, con el liofilizado de células de cianobacterias
en una dosis de 120 ug MC-LR/ pgar via oral, no se observé mortandad
alguna tras los periodos de observacion de 24, 48 y 72 horas.Tahléa
TR-8 se exponen los pesos relativos ycantenido en proteinas de los
organos estudiados en peces tratados (pretratados o no con vit E) con

respecto a sus correspondientes grupos control.
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ORGANO CONTROL INTOXICADO CONTROL-Vit E (700 mg/kg) | INTOXICADO- Vit E (700 mg/kg)
24 HORAS 24 HORAS 24 HORAS 24 HORAS 24 HORAS

Higado

g/10 g peso corporal 0,440£0,060 0,170£0,020*** 0,380+0,068 0,280+0,040

mg prot/g higado 10,50+1,44 11,9443,10 7,53+0,60 7,50+0,65

Rifion

g/10 g peso corporal 0,009+0,002 0,020+0,002* 0,013+0,001 0,015+0,002

mg prot/g rifién

203,00+20,00

234,00£39,40

274,50+£54,00

197,50+30,50

Branquias
g/10 g peso corporal
mg prot/g branquias

0,356+0,050
8,60+1,85

0,330+0,013
11,52+1,77

0,360+0,010
7,09+1,61

0,340+0,016
6,19+0,66

Tabla TR-8: Caracteristicas generales de los pecesraogtlos expuestos al liofilizado de célulde cianobacterias (120 ug MC-LR/ pez)

pretratados con 700 mg vitamina E/kg dieta y sacrificados2stlasras tras la exposicion. Los niveles de significacion wédes han sido p<0,05 y

*** pn<0,001 del grupo intoxicado comparado con su correspondiente grupo control.
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ORGANO CONTROL INTOXICADO CONTROL-Vit E (700 mg/kg) INTOXICADO- Vit E (700
48 HORAS 48 HORAS 48 HORAS 48 HORAS mg/kg)
48 HORAS

Higado
g/10 g peso corporal 0,128+0,008 0,130+0,022 0,124+0,010 0,154+0,031
mg prot/g higado 31,50+3,50 23,1945,12 39,60+10,00 28,30+1,70
Rifion
g/10 g peso corporal 0,028+0,004 0,021+0,004 0,014+0,002 0,013+0,001
mg prot/g rifién 410,00+50,00 314,00+58,00 236,50+24,50 285,00+35,70
Branquias
g/10 g peso corporal 0,430+0,108 0,374+0,028 0,343+0,012 0,360+0,020
mg prot/g branquias 12,37+0,68 11,48+3,00 13,92+2,19 8,76+2,31

Tabla TR-9: Caracteristicas generales de los pecesraogtlos expuestos al liofilizado de célulde cianobacterias (120 ug MC-LR/ pez)

pretratados con 700 mg vitamina E/kg dieta y sacrificados a las 48 horas tras la exposicion.
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ORGANO CONTROL INTOXICADO CONTROL-Vit E (700 mg/kg) INTOXICADO- Vit E (700
72HORAS 72HORAS 72HORAS 72HORAS mg/kg)
72 HORAS
Higado
g/10 g peso corporal 0.116+0,018 0,093+0,007 0,104+0,017 0,093+0,008
mg prot/g higado 42,00+3,46 39,3245,39 40,3345,23 46,60+9,60
Rifion
g/10 g peso corporal 0,017+0,005 0,011+0,002 0,013+0,001 0,013+0,002

mg prot/g rifion

348,00+68,72

333,60+65,80

329,33+30,00

298,00+37,75

Branquias
g/10 g peso corporal
mg prot/g branquias

0,416+0,014
11,35+1,01

0,410+0,050
8,64+1,88

0,365+0,045
11,74+1,15

0,330+0,031
13,32+0,75

Tabla TR-10: Caracteristicas generales de los pecesraoptlos expuestos al liofilizado de célulde cianobacterias (120 pg MC-LR/ pez)

pretratados con 700 mg vitamina E/kg dieta y sacrificados a las 72 horas tras la exposicion.
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Se produjeron diferencias significaas en los pesos relativos de
higado y rifiébn de los peces que fuerolo sdoxicados y sacrificados a las
24 horas (grupo 2) con respecto a los de su grupo control (grupo 1). Y sin
embargo, no se mostraron cambiosadeitenido de proteinas en ninguno de

los 6rganos estudiados comeourria en casos anterior@sabla TR-8).
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< 452 MedidadelaLPO

Después de un periodo de exposicabrioxico de 24 horas (grupo
2), se observa un aumento significatde los niveles de LPO en todos los
organos estudiados. Tram pretratamiento con lait E (grupo 4) estos
niveles no manifiestaalteraciones significativas en rifidn ni en branquias
y aunque en higado si experimentaraumento significativo, éste es menor
que en el caso de los peces intoxicaslaspretratamienteon la vitamina.
Los niveles normales de LPO se uperan a partir de las 48 horas en
higado, rifidn y branquias en peces pretratados o no con vit E (grupos 6, 8,
10 y 12)(Figura FR-21).
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forma aguda,

O Control @ MC-LR O Control-E @ MC-LR-E

Higado
o
i)
T 400
(=]
E 300
< 200
°
£ 100
c
5’ 0
e 24 horas 48 horas 72 horas
Rifion
°
o
£ 4000
2
E 3000 a,c,de
< 2000
°
g 1000
£ 0
8 24 horas 48 horas 72 horas
-
Branquias
°
o
‘T 4000
(=]
F\—J 3000
< 2000
©
g 1000
5’ 0
5 24 horas 48 horas 72 horas

Figura FR-21: Vvalores de LPO (nmol ATB/g tejido) en higado, rifion y branquias de
peces controles y peces expuestos a florasiale cianobacterias (MC-LR, 120 pg/pez) de
suplementados o no, con vitamina E (700mg/kg dieta) para tres periodos
experimentales (24, 48 y 72 horas). Los valores son expresados como la media + S.E.
(n=8). Los niveles de significacién observados han sido (a) p<0,05 para el grupo intoxicado
sin vit E (grupo 2) comparado con su control (grupo 1), (b) p<0,05 grupo intoxicado
suplementado con vit E (grupo 4) comparado con su control (grupo 3), (¢) p<0,05 grupo
intoxicado comparado con el intoxicado suplementado con vit E para un mismo periodo
experimental (grupos 2-4 para 24h y 6-8 para 48h) y (d) p<0,05 al comparar grupos
sometidos a un mismo tratamiento pero con un periodo experimental diferente (24 y 48
horas) y (e) para 24-72 horas.
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s 45.3. Medida de la oxidacion de proteinas. determinacion de

grupos carbonilos

Periodo N° Grupo Grupo experimental | nmoles grupos
experimental | experimental carbonilos/mg proteing
24 horas 1 Control 2311

2 Intoxicado 27+ 2

3 Control-vitE 201

4 Intoxicado-VitE 26+2
48 horas 5 Control 20+ 3

6 Intoxicado 25+3

7 Control-vitE 23+3

8 Intoxicado-vitE 23+2
72 horas 9 Control 242

10 Intoxicado 25+3

11 Control-vitE 22+ 2

12 Intoxicado-vitE 253

Tabla TR-11: Vvalores de oxidacion de proteinas (nmoles grupos carbonilos/mg
proteina) en peces control y peces expuestibsraciones de cianobacterias (MC-LR, 120
png/pez) de forma aguda, suplementados o no, con 700mg/kg dieta de vitamina E para tres
periodos experimentales (24, 48 y 72 horas). Los valores son expresados como la media *
S.E. (n=8). Los niveles de significacién ohselos han sido sido (@x0,05 para el grupo
intoxicado sin vit E (grupos 2) comparado con su control (grupos 1) y (b) p<0,05 grupo
intoxicado suplementado con vit E (grupos 4) comparado con su control (grupos 3).

Se observa un aumento significatie la oxidacion de proteinas en
higado de los grupos intoxicados, smpéntados (grupo 4) o no con vit E
(grupo 2), con respecto a sus correspemeis grupos controles (grupos 3 y
1) a las 24 horas tras la exposici@in embargo, no se experimentan
diferencias significativas en la oxidénide proteinas en este 6rgano a partir
de las 48 horas de observacion parmnno de los grupos (pretratados o no
con vit E) Tabla TR-11).
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< 454. Medida de la actividad de las enzimas antioxidantes: SOD,
CAT, GPxyGR

En un periodo de tiempo de 24 hotess la exposicion la actividad
de la enzim&0D de peces expuestos a MC (grupo 2) aumento y disminuyoé
de forma significativa en higado y rifigespectivamente. Sin embargo, este
parametro no se vio alterado enramaias. A las 48 horas (grupo 6) los
organos afectados son rifion y branq@as una disminucién y un aumento
significativos de la actividad (D, respectivamente. No se producen
cambios enzimaticos significativos enguno de los 6rganos tras las 72
horas (grupo 10). El suplemento d& E (grupo 4, 8 y 12) consigue
restaurar los niveles nortea de esta actividad enzimética en todos los

organos y para todos los pmios de exposicion ensayaddsg(ra FR-22)

En laFigura FR-23 observamos que la actiad de la enzim@AT

de peces expuestos a MC aumenté gmitiuyd de forma significativa en
higado y rifidn, respectivamente pdoa periodos de 24 (grupo 2) y 48
horas (grupo 6). La vit E consigue @star los niveles de esta actividad
enzimética a partir de las 48 horasuf@ 8) en higado y de las 24 horas
(grupo 4) en rifidn. Las branquias ewpeentaron un aumento significativo

de la actividad de esta enzima sald8 horas tras la exposicion (grupo 6).

El pretratamiento con vit E consigue restaurar la afectacion de la actividad

CAT en este 6rgano.

Tanto para laGPx como para laGR las mayores alteraciones
enzimaticas se observaron a las 24 horas de la exposicidon (grupo 2) en
higado y rifién. En higado los aumentiesactividad GPx y GR observados
se restauran a las 24 horas de la expscon el pretramiento de vit E
(grupo 4). A las 48 horas la vit E (gro 8) consigue disminuir los valores

de GR de los peces intoxicados. En rigbpretratamiento con la vit (grupo
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4) no consiguié recuperar la activid@®x a las 24 horas, sin embargo si se
recupero la actividad de la enzima GR para este mismo periodo en este
organo. En las branquia® se observaron cambios significativos en estas
actividades enziméticas para ningundageperiodos estudiados. A las 48 y

72 horas de la exposicion no se obserdderencias significativas en los
diferentes grupos experimentalegplementados (grupos 8 y 12) o no
(grupos 6 y 10) con vit B-(gura FR-24 y FR-25).
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O Control @ MC-LR O Control-E @ MC-LR-E

Higado
a,c,d,e
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o
o 100
o
E z a
2 50
o
)] 0
24 horas 48 horas 72 horas
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o
o 100 acf
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2 50
S
3 0
24 horas 48 horas 72 horas

Figura FR-22: valores de la actividad SOD (U/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestligaciones de cianobacterias (MC-LR, 120
pa/pez) de forma aguda, suplementados o no, con vitamina E (700mg/kg dieta) para tres
periodos experimentales (24, 48 y 72 horas). Los valores son expresados como la media =
S.E. (n=8). Los niveles de significacion redo (a) p<0,05 para el grupo intoxicado sin vit

E (grupos 2 para 24h y 6 para 48h) compam@osu control (grupos 1para 24h y 5 para
48h), (c) p<0,05 grupo intoxicado comparaxin el intoxicado suplementado con vit E

para un mismo periodo experimental (grupo% Rara 24h y 6-8 para 48h), (d) p<0,05 al
comparar grupos sometidos a un mismo tratamiento pero durante un periodo experimental
diferente (24 y 48 horas), (e) p&4-72 horas y (f) para 48-72 horas.
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CAT (mUmg prot)

CAT (mU/mg prot)

CAT (mU/mg prot)

O Control m MC-LR O Control-E m MC-LR-E

Higado

8000 a b.d
6000 d a
4000
2000

6]

24 horas 48 horas 72 horas
RiAGN

8000
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4000
2000 a,c a Cc

0
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400
d a.c,f
200
0
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Figura FR-23: Valores de la actividad CAT (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de
png/pez) de forma aguda, suplementados o no, con vitamina E (700mg/kg dieta) para tres
periodos experimentales (24, 48 y 72 horas). Los valores son expresados como la media
S.E. (n=8). Los niveles de significacion hado (a) p<0,05 para el grupo intoxicado sin vit

E (grupos 2 para 24h y 6 para 48h) compam@osu control (grupos lpara 24h y 5 para
48h), (c) p<0,05 grupo intoxicado comparaxtin el intoxicado suplementado con vit E

para un mismo periodo experimental (grupas2ara 24h, 6-8 para 48h y 10-12 para 72h),

(d) p<0,05 al
experimental diferente (24 y 48 horas) y (f) para 48-72 horas.

peces control y peces expuestligaciones de cianobacterias (MC-LR, 120

comparar grupos sometidos a un mismo tratamiento pero durante un periodo
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O Control @ MC-LR & Control-E @ MC-LR-E
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5 ade e
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Figura FR-24. valores de la actividad GPx (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuestligaciones de cianobacterias (MC-LR, 120
pno/pez) de forma aguda, suplementados o no, con vitamina E (700mg/kg dieta) para tres
periodos experimentales (24, 48 y 72 horas). Los valores son expresados como la media
S.E. (n=8). Los niveles de significacion redo (a) p<0,05 para el grupo intoxicado sin vit

E (grupo 2) comparado con su control (grupo 1), (b) p<0,05 grupo intoxicado suplementado
con vit E (grupo 4) comparado con su control (grupo 3), (d) p<0,05 al comparar grupos
sometidos a un mismo tratamiento pero d@am periodo experimental diferente (24 y 48
horas) y (e) para 24-72 horas.
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0O Control m MC-LR & Control-E @ MC-LR-E
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Figura FR-25: Valores de la actividad GR (mU/mg proteina) en higado, rifion y
branquias de peces control y peces expuesfligaciones de cianobacterias (MC-LR, 120
pa/pez) de forma aguda, suplementados o no, con vitamina E (700mg/kg dieta) para tres
periodos experimentales (24, 48 y 72 horas). Los valores son expresados como la media +
S.E. (n=8). Los niveles de significacion redo (a) p<0,05 para el grupo intoxicado sin vit

E (grupo 2) comparado con su control (grupo 1), (c) p<0,05 grupo intoxicado comparado
con el intoxicado suplementado con vit E para un mismo periodo experimental (grupos 2-4
para 24h y 6-8 para 48h), (d) p<0,05 al comparar grupos sometidos a un mismo tratamiento
pero durante un periodo experimental diferd@tey 48 horas), (e) para 24-72 horas y (f)

para 48-72 horas.
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% 4.5.5. Medida de Glutatién reducido (GSH)

Periodos N° grupo Grupo nmoles GSH/g tejida

experimentales experimental | experimental

24 horas 1 Control 2370 £ 464
2 Intoxicado 1160 + 279
3 Control-vitE 2337 £ 371
4 Intoxicado-VitE 1750 + 300

48 horas 5 Control 1640 + 180
6 Intoxicado 1292 + 241
7 Control-vitE 2088 + 297
8 Intoxicado-vitE 2041 £ 100

72 horas 9 Control 2572 + 374
10 Intoxicado 2000 £ 140
11 Control-vitE 2110 £ 682
12 Intoxicado-vitE 1873 + 367

Tabla TR-12: Valores de glutatiéon reducido (GSH) (nmoles GSH /g tejido) en higado
de peces control y peces expuestos a florasiole cianobacterias (MC-LR, 120 pg/pez) de
forma aguda, suplementados o no con vitamina E (700mg/kg dieta) para tres periodos
experimentales (24, 48 y 72 horas). Los valores son expresados como la media + S.E.
(n=8). Los niveles de significacion observados han sido (a) p<0,05 para el grupo intoxicado
sin vit E (grupos 2) comparado con su control (grupos 1) y (b) p<0,05 grupo intoxicado
suplementado con vit E (grupos 4) comparado con su control (grupos 3).

Como se muestra en la tabla amterios niveles de GSH medidos en
higado de los peces intoxicados, pretratados (grupos 4, 8 y 12) 0 no con
vitamina E (grupos 2, 6 y 10), fueron menores que los de sus
correspondientes grupos controles (grupos 3, 7, 11 y 1, 5 9
respectivamente) para los tres pdds experimentales (grupos 4 y 2),
aunque esta disminucion tan soéloe fgignificativa a las 24 horas de
exposicion. Dentro de este periodo etptamiento con la vit E, aunque no
logro restaurar los niveles del antioxidante (grupo 4 respecto al 3), hizo que
su disminucién fuese menos pronuncigda la experimentada por el grupo
intoxicado no pretratado (grupo 2 respecto al 1).
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% 4.5.6. Discusion de los resultados:

Después de comprobar que ambassdds vit E ensayadas tienen un
efecto protector en la actividad des lanzimas antioxidantes y niveles de
LPO de tilapias a las 24 horas tras la exposicion a MC-LR, en particular la
dosis mas alta; nos planteamosudir la influen@ del tiempo de

proteccion de dicha dosis de vit E (700 mg/kg dieta).

Sustancias antioxidantes como los flavonoides quercetina, silibina y
morina, muestran un efecto protectorfdema tiempo dependiente (1 dia y
3 dias tras la exposicion) sobrehi@patotoxicidad inducida por la MC-LR
en ratdén. Estos compuestos consiguestaurar con glempo alteraciones
en las actividades enzimaticas ALT, AST, LDH, CAT y fosfatasas de

proteinas producidas por estasitas (Jayaraj y col., 2007).

No obstante, segun la bibliogtafconsultada, s6lo Pinho y col.
(2005b) contemplan el estudio de léivddad antioxidante de la vit E frente
al tiempo. Observaron que la vitgeoducia una recupacion del aumento
significativo de las actividadesnzimaticas CAT y GST producido en
branquias de cangrejos por la M®&Ltras 7 dias de exposicion. Sin
embargo, a los 2 dias de la expusicno observaron dichos cambios en
estas actividades, pero si un aumento de los grupos sulfidrilos no proteicos

en los grupos so6lo suplementados con la vit E.

En nuestro estudio, el aumentolds niveles de LPO producido en
los tres 6rganos analizados a las 24bate la exposicion a MC, conseguia
restaurarse en rifidn y branquias twssuplemento con 700 mg vit E/kg
dieta. En higado, sin embargo, auada vit E consiguié disminuir dicha
elevacion de los niveles de LPO paste periodo, fueron necesarias 48
horas para alcanzar los valores dides en el grupo control. Estos

resultados estan de acuerdo con losemibdbs en tilapias alimentadas
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durante 14 dias con una dieta que eoid un 12% de aceites oxidados. Un
suplemento de 300 Ul vit E/kg dieta generaba un aumento de la capacidad

antioxidante asi como una disminuctmla LPO (Huang y Huang, 2004).

Con el tiempo, no se observan difecias significativas de los
niveles de LPO en higado, rifidn branquias de los peces expuestos
(suplementados o no con la vit E), en comparaciéon con los de sus
respectivos grupos control. Ello puesker debido a una posible depuracion
de las MC en el tiempo, tal y como comprobamos en el tercer experimento
de esta Tesis. Ademas, el tion consiguié disminuir el aumento
significativo producido en la oxidaciode proteinas tras 24 horas de la
exposicion. Este aumento fue observado en higado de peces tanto
suplementados como no suplementados con vit E, por lo que no se

demuestra la accion protectora de la vit E con respecto a este parametro.

En relacion con las enzimas antideintes, son muchos los estudios
que revelan la relacion del estrés aido en la patogése de las MC en
diferentes modelos expmentales (Bury y col., 1996; Wiegand y col.,
1999; Ding y col., 2001a; Ding y Ong., 2003; Li y col, 2003; Bouaicha y
Maatouk., 2004; Moreno y col., 2003b; Pinho y col., 2005a; Li y col.,

2005a), como ya se ha comentado previamente.

En hepatocitos de carpa comin expuestos a MC-LR se ha
comprobado un incremento de ERO pléeion del GSH, ademas de un
aumento de las enzimas antioxidan®3D, CAT y GPx (Li y col., 2003).

El presente estudio revela un aunsede las actividades de las enzimas
antioxidantes SOD, CAT, GPx y GR en higado en 24 horas tras la
exposicion, dichos resultados son itmes a los observados por Li y col.

(2005b) en hepatocitos de carpa.
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En rifidn, se produce una disminucion de las actividades SOD vy
CAT tras los periodos de 24 y 48 horas y, sin embargo, las actividades GPx
y GR aumentan a las 24 horas pogtasicion. Estas diferencias en la
respuesta pueden ser debidas al tipa@ddmno afectado. El higado es el
principal 6rgano destoxicador y awulador de MC en peces (Dawson,
1998; Magalhaes y col., 2001; Malbrouck y col., 2003; 2004; Jang y col.,
2004), lo que hace que tenga una maapacidad de respuesta aumentando

asi la actividad de su sistema enzimatico antioxidante.

En branquias solo se produce aumento en las actividades SOD y
CAT, a las 48 horas tras la exposicairtoxico. No se detectaron cambios
significativos en las actividades GPx®R de este drgano. Estos pequefios
cambios podrian explicarse porque IKIC se acumulan menos en este
organo (del orden de 0,8%) en comparacion con el higado (4%) y con el
rinon (1,5%) (Malbrouck y Kestemont, 2005).

En los tres 6rganos, los cambm®ducidos en las actividades SOD
y CAT ocurren de forma paralela, aumen ¢ disminuyen simultaneamente.
Esto puede explicarse por la interrelacion existente entre estas dos enzimas
en el mecanismo de accion del sisa antioxidante, actuando de forma
conjunta en la primera parte del peso. Dicha interrelacion también ha

sido demostrada por Ditrova y col. (1994).

Tras el suplemento con vit E, la mayoria de las actividades
antioxidantes volvieron a sus valotessales tanto en higado (SOD, GPx y
GR) como en rifidon (CAT, SOD y GR). Sin embargo, fue necesario un
periodo de 48 horas tras la exposicipaya restaurar la actividad de la
enzima CAT en higado y GPx en rifion. El aumento de las actividades
enzimaticas en branquias tambiénrestauré en los peces suplementados

con vit E para el periodo de 48 horas.
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En concordancia con estossu#tados, Pinho y col. (2005b)
demostraron que la vit E era eficaantmatiendo el estrés oxidativo inducido

por MC en cangrejos de rio tal ymo se ha comentado previamente.

Con respecto a los niveles de GS#d, y col. (2000) observaron una
disminucién de la concentracion deeeantioxidante en higado de carpa
expuesta a MC-LR por via i.p. Resaltsg parecidos fueron obtenidos por
Runnegar y col. (1994) en hepatositprimarios de rata expuestos a
cilindrospermopsina, observando ureduccion de la concentracion del
GSH. De forma similar a estos trabajos, en este estudio observamos una
disminucién significativa del GSH en el higado de los peces expuestos a
MC-LR (suplementados o no con vit Elea 24 horas. Esta disminucion del
GSH tras la exposicion a MC-LR pueegplicarse bien por un aumento de
su utilizacién en los procesos dkestoxicacion celular, bien por una
disminucién de su sintesis, o pambos mecanismos. Se sabe que el
glutatién juega un papel importante en procesos de destoxicacion mediante
su conjugacion con MC-LR a través de la GST en plantas y animales
expuestos (Pflugmacher y col., 19988indi y col. (2003), observaron una
disminucién del glutatiorhepético en ratones 3finutos después de su
tratamiento con tres microcistindgerentes (MC-LR, MC-RR y MC-YR).

No obstante, en nuestro estudiodisminucion del GSH fue menor para el
grupo que recibié el suplemento d& E en comparacion con el no
pretratado. Este hecho podria eczpise porque la vit E aumenta la
concentracion de sulfidrilos no prates (NP-SH) cuando son incorporados
a los tejidos (Dandapat, 2000; Pinho y col., 2005b) y éstos, pueden

reemplazar al GSH como antioxidante.

No se produjeron cambios significeos en los valores de este
parametro en ninguno de los peces egfmgeen funcidn del tiempo (48 y 72

h). Li y col. (2007a) tampoco obsergarcambios significativos del GSH en
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higado de carpas tratadas con MGrante ninguno de los periodos de
observacion (1, 3, 12, 24 y 48 horadjo& apuntaban que la alta tolerancia
de las carpas a las M@odria deberse a un altavel basal de este

antioxidante en el higado.
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Discusion General

Con € trabgjo desarrollado en esta Tesis Doctoral, se dio comienzo a
las investigaciones sobre estrés oxidativo inducido por MC en peces, ya que
todos los model os experimentales utilizados hasta el momento habian sido
mamiferos (Bury y col., 1996; Wiegand y col., 1999; Ding y col., 2001b;
Ding y Ong., 2003; Moreno y col., 2003b; Bouaichay Maatouk., 2004).

En genera €l estrés oxidativo inducido por MC en peces se

manifiesta por:

1- Un aumento de los niveles de LPO.
2- Alteracion de la actividad de las enzimas antioxidantes con
respecto a sus valores basales, siendo la SOD y la CAT las que

muestran mayor grado de alteracion.

El 6rgano mas afectado por las MC es € higado, lo que podria
explicarse por la organotropicidad de estas toxinas por dicho érgano, lo que
hace ademés que estén clasificadas como hepatotoxinas (Dawson, 1998;
Milutinovic y col., 2003; Fisher y col., 2005). En branquias, sin embargo, es
donde se produce una menor ateracion de las actividades de las enzimas
antioxidantes, aunque si muestran un aumento de los valores de LPO. Esto
podria deberse a que este 6rgano es menos eficiente que el higado y € rifion
en e proceso de neutralizacion del dafo oxidativo (Sayeed y col., 2003;
Ahmad y col., 2004).

Los efectos de las MC sobre los biomarcadores de estrés oxidativo

estudiados, varian en funcion de diversos parametros:
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1- Dosis de exposicion: los efectos toxicos observados son mayores

a las dosis mas elevadas de MC ensayadas. Asi, dosis repetidas de 60 pg
MC-LR/pez durante 14 dias produjeron menos alteraciones que una sola
dosis de 120 ug MC-LR/pez. Ademas, las dosis €l evadas producen dafios en
las proteinas enziméticas mientras que dosis bajas inducen una respuesta
defensiva. Estos resultados concuerdan con los obtenidos previamente por
nuestro grupo de investigacion en ratas expuestas a MC-LR pura de forma

aguda por viai.p. (Morenoy col., 2005a).

2- Via de exposicion: el tratamiento con MC produjo estrés

oxidativo en las tilapias expuestas tanto por via oral como por viai.p. No se
puede hacer una comparacion directa de |os resultados obtenidos por ambas
vias de exposicion en nuestro estudio, ya que se utilizaron diferentes
variables en ambos experimentos (diferentes dosis y lotes de peces
distintos). Hasta donde nosotros conocemaos, no se han realizado estudios en
los que se puedan comparar la influencia de las diferentes vias de
administracion de MC en peces. En este sentido, otros estudios apuntan que
tanto las branquias como €l tegjido epitelial de los peces de agua dulce,
suponen una barrera en e transporte de MC (Tencalla, 1994; Bury y col.,
1995) lo que podria indicar que por la via de inmersion los efectos toxicos

producidos pudieran ser menores.

En mamiferos, la toxicidad aguda de la MC-LR por laviaoral ei.p.
se estima en un factor que oscila entre 30 a 100. De forma similar, la DL
de extractos de Microcystis en ratén fue de 50 a 100 veces superior por via

oral que por injeccion i.p. (Falconer, 1991; Kotac y col., 1993).

3- Forma de administracién: la forma de administraciéon de la dosis

influye de manera que: 1° s la dosis es Unica, los efectos toxicos

disminuyen con € tiempo debido a la puesta en marcha de mecanismos

234



Discusion General

depuradores en e pez; 2°) s la dosis se administra de forma repetida, 1os

ef ectos tdxicos se mantienen en el tiempo.

Laforma de administracion del liofilizado junto con |la dieta también
muestra su influencia en los efectos téxicos, siendo éstos mayores cuando
éste es triturado previamente con la comida de los peces. El proceso de
triturado produce la rotura celular dd liofilizado, 1o que aumenta la
biodisponibilidad de las MC en € pez, teniendo como consecuencia directa

la produccién de un mayor efecto toxico.

4- Tiempo de exposicién: en unas mismas condiciones, € tiempo de

exposicion a las MC de forma continuada aumenta los dafios oxidativos
producidos en los peces. Asi alos 14 dias de exposicion continuada a 60 g
MC-LR/pez/dia no se aprecia ninguna alteracion en estos parametros y, en
cambio, tanto la actividad de las enzimas antioxidantes como la LPO se ven
afectadas en los distintos érganos tras un periodo de exposicién de 21 dias.

5- La variante de MC: de los congéneres de MC utilizados, se observa

una mayor afectacion de los biomarcadores de estrés oxidativo hepéticos
producidos por la MC-LR frente a los producidos por la MC-RR. Sin
embargo, tanto el rifibn como las branquias se vieron afectadas por ambas
MC. Esto podria deberse a que mientras la eliminacion de la primera de
ellas ocurre principalmente en € intestino, la degradacién de la segunda lo
hace en € higado (Li y col., 2007c). La toxina MC-RR aument6 mas las
actividades enziméticas SOD y CAT en rifidn, que en higado y branquias.
Esta mayor susceptibilidad del rifion ala MC-RR podria explicarse porque
MC-RR, debido a su estructura quimica, posee mayor hidrofilia que la MC-
LR. La caracteristica quimica de esta MC podria facilitar su distribucion en

el rifidn, resultando este 6rgano mas afectado que el higado y las branquias.
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6- Aplicacion de antioxidantes en la dieta (vitamina E): se observan

efectos protectores de la vitamina E sobre |os parametros de estrés oxidativo
de forma dependiente de la dosis (200 mg vit E/kg dietay 700 mg vit E*/kg
dieta). Esto se ha observado principalmente a las 24 horas tras la exposicion
al toxico ya que tras periodos mayores (48 y 72 horas) los 6rganos
conseguian reducir dichas alteraciones sin necesidad de aporte vitaminico,
ya que las MC eran depuradas por €l pez. Esto esta de acuerdo con otros
autores gue apuntan gque la vitamina E, tomada como suplemento en la dieta,
puede tener un efecto protector frente a la exposicién cronicaa MC-LR en
ratones (Gehringer y col., 2003). Nuestros resultados apuntan a que la
vitamina E también tiene un efecto positivo sobre la toxicidad de las MC en

exposiciones agudas.
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Conclusiones

De los resultados obtenidos en este estudio se obtienen las

conclusiones siguientes:

PRIMERA- El sistema de defensa antioxidante endégeno de tilapias
expuestas, bajo condiciones de laboratorio, por via oral a dosis repetidas de
liofilizados de células de cianobacterias con un contenido de 60 pg MC-
LR/pez/dia se atera de forma tiempo dependiente aumentando de forma
significativa la actividad de las diferentes enzimas antioxidantes, siendo las
actividades SOD y CAT las més afectadas.

SEGUNDA- De forma similar, los niveles de LPO aumentan de
forma significativa en higado, rifion y branquias de los peces tratados con
MC-LR durante 21 dias, principamente cuando la exposicién a MC es

mediante laformatriturada del liofilizado junto con ladieta.

TERCERA- La exposicion de tilapias a 500 pglkg MC-LR y 500
Hg/kg MC-RR por viai.p. produce una induccion del estrés oxidativo como
respuesta adaptativa, asi como un incremento en la actividad de las enzimas
antioxidantes, principalmente SOD y CAT, y manifestaciones toxicas
mediadas por oxidantes tales como la LPO, principalmente producida por
MC-LR en higado y por ambas MC en rifion y branquias.

CUARTA- La MC-LR produce, en igualdad de condiciones
experimentales, mayores cambios tanto en e sistema enzimético de defensa
antioxidante como en los niveles de LPO que su congénere laMC-RR.

QUINTA- A una dosis aguda de 120 pg MC-LR/pez por via ora
produjo una mayor alteraciéon de los valores de LPO en higado a las 24
horas que a las 72 horas. Sin embargo, € rifibn y las branquias necesitaron
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un periodo de 72 horas para manifestar dichas alteraciones de forma
significativa. Este hecho podria explicarse por la organotropicidad de las
MC por €l higado.

SEXTA- El aumento significativo observado en losvaloresde LPO y
de oxidacioén de proteinas en higado transcurridas 24 horas desde una
exposicion aguda oral de 120 pg MC-LR/pez es mayor que a las 72 horas.
Esto indica una destruccion inicial del sistema de defensa antioxidante y su
posterior recuperacion.

SEPTIMA- La recuperacion de los dafios producidos en el sistema de
defensa antioxidante tras una exposicion oral aguda de 120 pg MC-LR/pez
pueden ser explicados ademés, por € aumento de las actividades CAT y GR
en higado después de 72 horas de la exposiciéon. Sin embargo, es necesario
un mayor periodo de tiempo para la sintesis de novo de proteinas ya que ni
las actividades de las enzimas antioxidantes en rifion y branquias ni las
actividades SOD y GPx en higado, mostraron una clara recuperacion

funcional.

OCTAVA- La vitamina E protege del estrés oxidativo inducido por
MC en tilapias expuestas por via oral en peces pretratados de forma dosis
dependiente y sacrificados a las 24 horas de la exposicion. La mayor
proteccion de la dosis més elevada (700 mg vit E/kg dieta) se demuestra en
una menor ateracion de los niveles de las enzimas antioxidantes, LPO y
GSH en los peces tratados con la vitamina en comparacion con los peces

control.

NOVENA- La proteccién proporcionada por e suplemento de
vitamina E en la dieta (700 mg vit E/kg dieta) en peces tratados de forma
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aguda con 120 pg MC-LR/pez se manifiesta tras 24 horas de la exposicion,
ya que en este periodo es en € que se producen diferencias significativas de
los niveles de las enzimas antioxidantes, LPO y GSH en todos los 6rganos
estudiados (higado, rifién y branquias). Tras los periodos de 48 y 72 horas
de la exposicion estos pardmetros se recuperan de forma natural, no

apreciandose € efecto protector de lavitaminaE.

DECIMA- Podria afirmarse que, a la dosis empleada (120 pg MC-
LR/pez) y en las condiciones descritas en este estudio experimental, la
depuracion de MC llevada a cabo en el higado comienza a ser efectiva a
partir de las 48 horas de la exposicion y que ademas, esta depuracion no se

ve acelerada por un pretratamiento con vitamina E.

UNDECIMA- De forma global, e estrés oxidativo juega un papel
importante en la toxicidad inducida in vivo por la MC-LR en tilapia
(Orechromis sp.) con independencia de la via de administracion (oral,
intraperitoneal), forma de administracion (triturado, sin triturar), tiempo de

exposicion (agudo, cronico) y de la dosis administrada.
DUODECIMA- Por ultimo, una aplicacion préctica del presente

estudio podria ser e uso de la vitamina E como medida preventiva o

terapéutica frente ala toxicidad inducida por MC en peces.
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Abstract

The effects of microcystins from cyanobacterial cells on various oxidative stress biomarkers in liver, kidney and gill tissues
in freshwater tilapia fish@reochromissp.) were investigated under laboratory conditions. Microcystins are a family of cyclic
peptide toxins produced by species of freshwater cyanobacteria (blue-green algae). Fish were exposed to the cyanobacterial
cells in two ways: mixed with a commercial fish food or crushed into a commercial fish food so that the toxins were released.
Two different exposure times were studied: 14 and 21 days. The oxidative status of fish was evaluated by analyzing the level of
lipid peroxidation (LPO), as well as the activities of antioxidant enzymes such as superoxide dismutase (SOD), catalase (CAT),
glutathione peroxidase (GPx) and glutathione reductase (GR). The findings of the present investigation show that microcystins
induce oxidative stress in a time-dependent manner and that the type of administration of the cyanobacterial cells influences
the extent of these effects. Thus, the crushed cyanobacterial cells (released toxins) induced the antioxidant defences studied
and increased the LPO level to a greater extent than the non-crushed cells. The liver was the most affected organ followed by
kidney and gills. These results together with reports that fish can accumulate microcystins mean that cyanobacterial blooms are
an important health, environmental and economic problem.
© 2005 Elsevier B.V. All rights reserved.
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as a result of oxidative metabolisthOH can initi- be responsible for the toxic effects observed in both
ate lipid peroxidation (LPO) in tissuesiélliwell and animals and human€armichael and Falconer, 1993;
Gutteridge, 198% To minimize the negative effects Moreno et al., 2004aand they have been associated
of ROS, fish, like other vertebrates, possess an an-with fish kills (Zimba et al., 200 In response to the
tioxidant defence (AD) system, which utilizes enzy- increase in health-related problems on a global scale,
matic and non-enzymatic mechanisms. Some of the the World Health Organisation (WHO) has established
most important AD enzymes are superoxide dismu- safe guidelines for drinking water at Ju@ MC-LR/L
tase (SOD), catalase (CAT), glutathione peroxidase (Falconer et al., 1999 Microcystins are cyclic hep-
(GPx) and glutathione reductase (GR), while the non- tapeptide molecules containing bath and p-amino
enzymatic defenses include Vitamins E, C and A, acids and an unusual hydrophobigg®-amino acid
glutathione, carotenes and ubiquinp(Filho, 1998. commonly termed ADDA (3-amino-9-methoxy-2,6,8-
When the activity of these antioxidant defence systems trimethyl-10-phenyldeca-4,6-dienoic acid). There are
decreases or ROS production increases, oxidative stressver 70 different MCs, which differ mainly in the two
may occur Packer, 199b L-amino acids at positions 2 and 4. The most common,
Mitochondria are the sites where reactive oxygen and alsothe most extensively studied, are MC-LR, MC-
species are mainly produced, and red muscles are theRR and MC-YR Fastner et al., 2002
most important source of mitochondria in endotherms. MCs have proved to be highly potent hepatotoxinsin
Therefore, this tissue is considered to be the main mammals and fishH{sher and Dietrich, 2000; Towner
contributor to ROS generation in mammals and birds. etal., 2002. Itis well recognized that among their tox-
However, in most fish red muscle makes up only asmall igenic mechanisms they are potent inhibitors of pro-
proportion of tissues, and other tissues such as liver, tein phosphatase 1 and 2A that cause increased protein
kidney and also gills (as the first tissue in contact with phosphorylation, which is directly related to their cy-
the xenobiotics in the water) are more important in this totoxic effects and tumor-promoting activitid¢oser
regard Filho et al., 200). et al., 1989; Carmichael, 1994; Hooser, 2D0Bome
Oxidative stress biomarkers are becoming increas- evidence suggest that oxidative stress may play a sig-
ingly important in the field of ecotoxicology. The high  nificant role in the pathogenesis of microcystin toxicity
number of pollutants can disturb the equilibrium be- in mammalsiermansky etal., 1991; Ding etal., 1998,
tween ROS and the AD system. It has been suggested2001; Guzman and Solter, 1999; Towner et al., 2002;
that they could also be used in environmental monitor- Ding and Ong, 2003; Moreno et al., 2003; Bitla

ing programsiPandey et al., 2003 and Maatouk, 2004; Zegura et al., 2004ut data of in
Various pesticidesSayeed et al., 2003pulp mill vivo experiments in fish are still scarce.
effluents Filho et al., 1997 and metals Almeida et Little work has been undertaken on the possible

al., 20032 are some of the pollutants that have been transference of MCs along food chains, and some stud-
reported to elicit oxidative stress in aquatic organ- ies suggest that fish farms should be monitored for the
isms but naturally occurring toxicants such as micro- presence of toxic cyanobacterial blooms to minimize
cystins (MCs) are also capable of doing $diégand the exposure of fish to potent hepatotoxikkfalhaes

et al., 1999; Li et al., 2003 MCs are a family of etal., 2001; Lawrence and Menard, 2001; Mohamed et
cyclic peptide toxins produced by species of freshwa- al., 2003.

ter cyanobacteria (blue-green algae), primaviigro- This study aims to investigate the effects of
cystis aeruginos@Dawson, 1998 Anthropogenic ac-  microcystin-LR in cells from toxic cyanobacterial
tivities lead to the eutrophication of the water, which blooms on oxidative stress biomarkers including LPO
in turn means that these algae can grow in massive and several antioxidant enzymatic activities such as
guantities. This generates a so called cyanobacterial CAT, GPx, GR and SOD in liver, kidney and gill tis-
bloom (Mankiewicz et al., 2001 It seems that every  sues from tilapia fish@reochromissp.).Oreochromis
country in the world will have water bodies that sup- sp. is an important group of fish species in commercial
port blooms of toxic cyanobacteria at some time or fisheries in South America and it is also being intro-
another Givonen and Jones, 1999The intact cells duced in Europe. Moreover, they are commonly found
as well as the toxins released after cellular lysis can in brackish water in estuaries around the world and re-
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spond promptly to environmental alteratioddrfeida
et al., 2002. Fish were exposed to the cyanobacterial
cells through their diet at different exposure times and
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processed with a Star Chromatography Workstation
(Varian Technologies). Chromatographic separation of
MCs was performed accordinglttoreno et al. (2004b)

the different administrations were compared. on a 250 mmx 4.6 mm i.d., 5um, LiChrosphere C18
column purchased from Merck (Darmstadt, Germany).
Microcystin standards were supplied by Calbioch-
em-Novabiochem (Nottingham, UK). Standard solu-
tions of microcystins MC-LR, MC-YR and MC-RR
were prepared in methanol (50@/mL) and diluted
as required with methanol for use as working solu-
Studies were conducted using m@ieochromisp. tions (0.5-5.0 mg/L of each toxin). Only MC-LR was
(Nile tilapia, Perciformes: Cichlidae) with meanweight identified in the cyanobacterial cell extracts analyzed
49.924+ 9.1 g. They were obtained from a fish hatchery and the peak area of the MC-LR standard solution was
in Cordoba and transferred to the laboratory where they applied for quantification. The concentrations of MC-
were held in aguariums (8 individuals/aquarium) with LR obtained from both lyophilised cells were similar,
96 L of fresh water. Exposure to chlorine was mini- 3230ug/g MC-LR and 334Q.g/g MC-LR.
mized by filling the tanks at least 3 days before the
fish were introduced. The aguariums were also set up » 3. Exposure
with continuous system of water filtration and aera-
tion (Eheim Liberty 150 and Bio-Espumador cartridges Tilapia fish were exposed to MC-LR by feeding
(Bio-Espumador)) and the temperature was kept con- yith cyanobacterial cells under laboratory conditions
stant (21+ 2°C). Dissolved oxygen values were main- o yo different periods of time (14 and 21 days) and
tained between 6.5and 7.5 mg/L. Mean values for addi- yyq gifferent types of toxin administration (crushed and
tional parameters of water quality were: pH %.6.2, non-crushed cyanobacterial cells). Two experiments
conductivity 292.S/cm, CéT 0.60mM/L and Mg* were designed as follows. A control group of figi@8)
0.3mMIL. Fish were fed with commercial fish food i poth experiments was administered only the com-
and were acclimatized for 15 days before the begin- mne(cial fish food for the period that exposed groups
ning of the experiments. received food-containing MC-LR:

2. Materials and methods

2.1. Experimental setup and acclimation of fish

2.2. Collection of Microcystis waterbloom and
determination of cyanobacterial toxins

e Experiment 1Fish in a test aquariurm 8) were

fed with commercial fish food plus lyophilised
cyanobacterial cells, containing 3230/g MC-LR.

M. aeruginosacells were fed to the fish by manu-
ally crushing mixture of both components (fish food
and toxic cells) in a mortar followed by sonication.
This procedure resulted in small sticky pellets and
was designed to replicate the type of exposure that
may occur when a bloom of cyanobacteria under-
goes lysis under field conditions. The pellets were
placed in the tank and drifted to the bottom for the
fish to take. It was ensured that all the pellets were
eaten within an hour. The amount of commercial
fish food administered per fish was 0.3 g/day and the
guantity of cyanobacterial cells was selected in or-
der to dose approximately 6Qu@ MC-LR/fish/day
(determined from HPLC analysis), for 14 days.
Experiment 2 It was carried out using two test
aquaria with eight fish in each. The exposure time

MCs from two differentMicrocystiswaterblooms
from the river Guadiana (Ettola, Portugal) were ex-
tracted from dried cell material using the method of
Moreno et al. (2004b)The lyophilised cells (50 mg)
were extracted three times with 10mL 0.1 M acetic
acid and 20 mL of a mixture of methanol:chloroform
(1:1v/v). The cell suspension was sonicated in an ultra-
sound bath for 15 min, stirred for 30 min at room tem-
perature, and then centrifuged at 4509 for 15 min.

The upper aqueous phases were combined and concen-
trated in a rotary evaporator. The residue was resus-
pended in 0.5 mL methanol for chromatographic sepa-
ration.

The LC system used to analyse the toxin contents
was a Varian 9012 equipped with a Varian ProStar e
330 Diode Array Detector. Chromatographic data were
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to cyanobacterial cells was 21 days. In accor-
dance with the dose of toxin chosen (approximately
60.0ng MC-LR/fish/day) and the concentration of
microcystin contained in the cyanobacterial cells
(3340p.g/g MC-LR), we determined the quantity of
lyophilised cells that had to be added to the aquar-
ium. The lyophilised cells were administered in two
different ways. In one of the test aquariums, the fish
received the toxins in the same way as in Experi-
ment 1 (in pellets containing commercial fish food
plus crushed lyophilised cyanobacterial cells). Inthe
secondtestaquarium, the fish were fed with commer-
cial fish food (0.3 g/fish/day) and lyophilisédicro-
cystiscells (non-crushed cells) dusted on the water
surface, daily for 21 days. The uptake of lyophilised
cells by the fish was completed within 3 h in both
treatments.

2.4. Preparation of post-mitochondrial
supernatant (PMS)

At the end of the experiments, the fish were anaes-

A.Josetal./ Aquatic Toxicology 72 (2005) 261-271

10 min), the absorbance of the organic phase was de-
termined at 532 nm. 1,1,3,3-Tetramethoxypropan was
used as a standard. Values were presentegnas|
MDA formed/g tissue.

2.6. Antioxidant enzymes

Catalase (CAT; EC 1.11.1.6) activity was assayed by
the method oBeers and Sizer (1952The reduction
of hydrogen peroxide was followed spectrophotomet-
rically at 240 nm, using 1.0 mL quartz cuvettes with a
light path of 1.0 cm. Results are expressed in terms of
nmol H,O, consumed/min/mg protein.

Superoxide dismutase (SOD; EC 1.15.1.1) activity
was measured using the xanthine oxidase—cytochrome
¢ method as described bWicCord and Fridovich
(1969) The reactions between xanthine and xan-
thine oxidase, and 2-[4-iodophenyl]-3-[4-nitrophenyl]-
5-phenyltetrazolium chloride (INT) led to superoxide
radicals which reacted to form a red coloured for-
mazan. This was used to determine the SOD activity.
In the presence of SOD in the medium, superoxide rad-

thetized in tricaine methane sulphonate (MS-222) be- icals were removed and the formation of formazan was
fore they were killed by transection of the spinal cord. therefore inhibited. SOD activity was measured spec-
The liver, kidney and gills were removed, weighed, trophotometrically at 505nm and calculated as inhibi-
rinsed with ice-cold saline and kept at85°C un- tion percent of formazan formation.

til analysis. The gill flaments of both sides were Glutathione peroxidase (GPx; EC 1.11.1.9) activity

trimmed from the gill arches and the arches were dis- was assayed by following the rate of NADPH oxidation

carded. The tissues were homogenized in chilled TRIS at 340 nm by the coupled reaction with glutathione re-

buffer (100 mM, pH 7.8; 1:10w/v) using an Ultra-

ductase. The specific activity was determined using the

Turrax® tissue homogenizer. The homogenates were extinction coefficient of 6.22 mMcm~! (Lawrence

centrifuged at 10508 g for 20 min at 4C to obtain
the post-mitochondrial supernatant (PMS) for various
biochemical analyses.

2.5. Lipid peroxidation

The malondialdehyde (MDA) concentration, an in-
dex of lipid peroxidation, was measured following
the method described Hysterbauer and Cheeseman
(1990)on homogenized tissues. The homogenized tis-
sue (0.5mL), previously treated with & of butyl-
hydroxytoluene 1% v/v in glacial acetic, was mixed
with 0.2 mL of sodium laurylsulphate (8%), 1 mL of
acetic acid (20% v/v) and 1 mL of 0.8% thiobarbituric
acid. This mixture was then heated at'@for 30 min.
The resulting chromogen was extracted with 3 mL of
n-butyl alcohol and, after centrifugation (1580 for

and Burk, 197% Glutathione reductase (GR; EC
1.6.4.2) activity was determined spectrophotometri-
cally by measuring NADPH oxidation at 340nm
(Carlberg and Mannervik, 1975

2.7. Protein estimation

Protein contents in the samples were estimated
by the method oBradford (1976)using boviney-
globuline as standard.

2.8. Statistical analysis

Results are presented as the me&ghE. The dif-
ferences between the data from the different types of
cyanobacterial cell administration for 21 days were
analyzed by one-way analysis of variance (ANOVA).
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When significance was found, unpaired two-tailed Stu-
dent’st-test was used and differences were considered
significant fromp< 0.05. All other comparisons were
performed by the unpairdetest.

3. Results

No fish died during the exposure periods of 14 or
21 days. Visual inspection throughout the experiments
revealed that the fish behaved similarly to the con-
trol group. Likewise, the behavior of the fish was un-
changed in the two different ways of administration.
Moreover, no external alterations were observed in any
of the experiments.

3.1. Effect of cyanobacterial cells on lipid
peroxidation

After 14 days, no changes were observed in MDA
in exposed fish when compared to the control group in
any of the organs studiedrig. 1). However, a longer
exposure time significantly increased this biomarker in
liver (p<0.01), kidney p<0.01) and gills < 0.05)
in fish subjected to the crushed cyanobacteria (Exper-
iment 2). The liver was the most affected organ. The
induction of lipid peroxidation was also evident in kid-
ney of fish exposed to the non-crushed cyanobacteria
for 21 days.

3.2. Effect of cyanobacteria cells on antioxidant
enzymes

SOD activity did not change significantly in the
liver, kidney or gills of fish that had been exposed
to crushed cyanobacteria for 14 daysg( 2). The
longer exposure resulted in a significant increase in the
SOD activity in liver £<0.01, both diets) and in gills
(p<0.05, non-crushed food) but induction in kidney
was not significant.

No discernible effects were observed in CAT activ-
ity of liver or kidney after 14 days of exposure, but
activity increased 2.5-fold in liverp(< 0.01) and kid-
ney (p<0.05) after 21 days of treatmerftig. 3). Both
diets had similar effects. The basal CAT activity level
in gills was much lower than that in the other organs
and was not induced in any of the studies performed.

GPx activity was maintained at its basal level after
the shorter exposure timeif. 4). After the longer ex-
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Fig. 1. Lipid peroxidation values in (a) liver, (b) kidney and (c) gills
of control fish and fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR of-
fered to fish =60.Qug fish/day) for two different types of adminis-
tration: crushed and non-crushed food. The values are expressed as
meant S.E. f=8). LPO values are expressedaaol MDA/g tis-
sue. The significance levels observed are 0.05 and” p<0.01 in
comparison to control group values.

posure (21 days) there was a significant induction of
GPx activity in liver £<0.01 crushed dietp<0.05
non-crushed diet) and kidneyp€0.05 both diets).
However, GPx activity showed a significant decrease
in gills (p<0.01) with both diets.
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of control fish and fish exposed to cyanobacterial cells (MC-
Fig. 2. Superoxide dismutase activity in (a) liver, (b) kidney and (c) LR offered to fish=60.Q.g fish/day) for two different types of
gills of control fish and fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR  administration: crushed and non-crushed food. The values are
offered to fish = 60.Q.g fish/day) for two different types of adminis- expressed as meanS.E. =8). CAT activity is expressed as
tration: crushed and non-crushed food. The values are expressed asnmol H,O, consumed/min/mg protein. The significance levels ob-
meandtS.E. 1= 8). SOD activity is expressed as U/mg protein. The  served aré p<0.05 and” p<0.01 in comparison to control group
significance levels observed de< 0.05 and” p<0.01 in compar- values.
ison to control group values.

After 14 days of exposure GR behaved just like
the previous biomarkers, and showed no significant diets) and showed no significant changes in gills. In
changeskKig. 5. GR activity was significantly induced liver, changes in GR and GPx activities were more pro-
after 21 days of exposure inlivgs € 0.01 crushed diet;  nounced when the cyanobacterial cells were crushed
p<0.05 non-crushed diet) and kidngy<(0.01 in both with the fish food.
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Fig. 4. Glutathione peroxidase activity in (a) liver, (b) kidney and (c) offered to fish = 60.Q.g fish/day) for two different types of adminis-

gills of control fish and fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR  tration: crushed and non-crushed food. The values are expressed as

offered to fish = 60.Q.g fish/day) for two different types of adminis- meant S.E. 1=8). GR activity is expressed as nmol NADPH oxi-

tration: crushed and non-crushed food (intact cyanobacterial cells). dized/min/mg protein. The significance levels observedpase0.05

The values are expressed as mesE. i=8). GPx activity is ex- and™ p<0.01 in comparison to control group values.

pressed as nmol NADPH oxidized/min/mg protein. The significance

levels observed afg < 0.05 and” p< 0.01 in comparison to control

group values. 4. Discussion

This study revealed that the microcystin-LR con-
tained in cyanobacterial blooms induce oxidative stress
in tilapia (Oreochromissp.) that are exposed to re-
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peated doses of toxins. The antioxidant status of the treatment, none of the biomarkers studied had been in-
fish changed although no observable effects were de-duced in either liver, kidney or gills. After 21 days of
tected in this species. exposure, on the other hand, oxidative stress was ev-
Toxic cyanobacterial blooms can be associated with ident by the induction of lipid peroxidation and the
fish mortality Zimba et al., 200 Some authors have increase in antioxidant enzymatic activities.
evaluated the intraperitoneal exposure of such fish  The extent of LPO was determined by the balance
species as common cargdbergh et al., 1991; Carbis between the production of oxidants, and the removal
et al., 1997 and rainbow troutKotak et al., 199pto and scavenging of those oxidants by antioxidants. The
microcystins, with particular emphasis on histopatho- MDA level generally increased in the organs studied
logical aspects. All of these studies showed necrosis after 21 days of exposure. Many studies have demon-

and degeneration in liver and kidney, a@drbis et al. strated that lipid peroxidation and oxidative stress in-
(1997) also indicated that MCs may damage the gill creases in tissues of different species of aquatic organ-
epithelium. isms, as a result of being exposed to environmental

Similar changes have been recorded when fish are stressors\Wiston and DiGiulio, 199}, but this is the
orally exposed to microcystins. Carps exposed to MCs first study to focus on microcystins. However, it is by
underwent damage to renal proximal tubular cells and no means a general rule that exposure to a pollutant
hepatocytesHisher and Dietrich, 2000 Carps taken increases the MDA level. Some authors have shown
from lake Mokoan (Australia) suffer from liver and lowered MDA levels in fish sampled in a site contam-
gill damage Carbis et al., 1997 Best et al. (2001) inated by metal and organic compoun&o(liguez-
demonstrated cardiac alterations, 8uay et al. (1995) Ariza et al., 1993 and others have shown that fish
observed ionic imbalance and reduced growth in brown show no response when exposed to azinphosmethyl
trout after chronic exposure. and 2,4-dichlorophenoxyacetic aci®ruc andUner,

Very few studies have been made on the subchronic 2000. The increase in the MDA level observed in the
oral toxicity of MCs in fish under laboratory condi- three organs of the tilapia studied agreed with previ-
tions. Soares et al. (2004)bserved the accumulation ous investigations carried out with rats that had been
of MCs in Tilapia rendalliandLi et al. (2004)showed intraperitoneally exposed to microcystindgreno et
growth inhibition and severe damage to hepatocytes in al., 2003.

MC-treated carps. Both these studies administered the As far as SOD and CAT activities are concerned,
toxin in a similar way to the present paper. However, a simultaneous induction response is usually observed
neither of them focused on the oxidative stress induced after exposure to pollutant®imitrova et al., 19941

by microcystins. However, in the present study no such relationship was

Cyanobacteria can be a part of the diet of sev- observed in kidney and gills of the organs evaluated.
eral species of fishBowen, 1982 and high numbers  Fish exposed to the crushed diet for 21 days underwent
of toxic Microcystiscells have been recorded in fish a2.6-fold increase in CAT activity in liver, very similar
guts, which confirms that tilapiaOteochromis niloti- to the 2.7-fold increase observed in SOD activityet
cusL.) do graze on toxic cyanobacterigi¢hamed et al. (2003)also reported enhanced SOD and CAT ac-
al., 2003. The way in which the microcystins were tivities in the hepatocytes of common ca@yprinus
administered — whether the cyanobacterial cells were carpiol.), induced by MC-LR. CAT activity increased
non-crushed or crushed with the commercial fishfood — 2.7 times also in kidney while the induction of SOD ac-
affected diverse oxidative stress biomarkers. The latter tivity was not significant and gills showed no statistical
produced major significant effects in most of the or- change in the activity of CAT, although SOD was sig-
gans studied. When the cyanobacterial cells are mixed nificantly increased after 21 days (non-crushed food),
with the commercial food and the mixture thoroughly but the enzyme activities were very low in the kidney
crushed, the toxins are apparently released and becomend gills compared to the liver.
easily bioavailable. The increase in GPx activity observed, predomi-

Moreover, the results show that microcystin-LR nantly in liver and kidney, is similar to the results re-
contained in cyanobacterial blooms induce oxidative ported byLi et al. (2003)who studied the responses of
stress in a time-dependent manner. After the 14-day the antioxidant systems in the hepatocytes of common
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carp Cyprinus carpiolL.) to microcystin-LR. The in- tisol, glucose and ion (Naand CI") levels. They con-
crease in GPx activity probably reflects an adaptation cluded that fish had a classic stress respolniset al.
to the oxidative conditions to which the fish had been (2003)studied the responses of antioxidant systems in
exposedl(enartova et al., 1997However, GPx activ-  the hepatocytes of common carp to the toxicity of MC-
ity decreased in gills after the longer exposure time, LR. They showed that SOD, CAT and GPx activities
corroborating the LPO increase in this organ; this may increased and concluded that the toxicity mechanisms
be explained because gills are less efficient than kid- of MC-LR on fish hepatocytes were similar to those
ney and liver at neutralizing the impact of peroxidative on mouse hepatocytes. Other authors, however, have
damage $ayeed et al., 2003; Ahmad et al., 2D04 observed that lesions in the liver and kidney of fish ex-
The GR enzyme has an important role in cellular posed to MC-LR are considerably different than those
antioxidant protection because it catalyzes the regen- previously reported for mammalk@tak et al., 1995
eration of GSH from GSSG. Its induced activity after
21 days of exposure reveals an enhanced production of
GSSG predominantly in liver and kidney. In general,
Stephensen et al. (200@gmonstrated that fish from

polluted sites have high GR activity because of higher g resyits of this study showed that when tilapia
peroxidative components in the polluted aquatic site.  fispy \were exposed to cyanobacterial cells under lab-

The results suggest that microcystins cause oxida- oratory conditions (60.Ag MC-LR/fish/day) the en-
tive stress and that the antioxidant enzymes areinduceddOgenous antioxidant defense system were altered

as a defence mechanism. However, they fail to prevent;, 5 time-dependent manner. Simultaneously, the
lipid peroxidation. The liver was the most affected or- i, peroxidation level increased significantly in the
ganin all cases because microcystins are potenthepatoﬁver, kidney and gills of the fish treated with MC-
toxins in mammals and fislr{sher and Dietrich, 2000; LR for 21 days, particularly when fish were ex-
Towner et al., 200R The kidney was the next most af- posed to crushed cyanobacterial cells. These find-

fected organ. This agrees Wit_h the res_ults c_Jbtained by ings suggest that oxidative stress plays an important
other authors who reported kidney lesions induced by (51a in in vivo MC-LR induced toxicity in tilapia

MC-LRinfish (Raberghetal., 1991; Kotak etal., 1996; fqp,
Fisher and Dietrich, 20Q0Finally, gills were the least
affected organs probably due to the more importantrole
of the oral exposure in this studgodger et al. (1994)
reported severe gill damage in brown trout after the ly-
sis of a cyanobacterial bloom at Loch Leven, Scotland
and there are even studies that consider that gills are
the organs that are most sensitive to the LPO induced
by xenobiotics, because their antioxidant potential is
weaker than that of other orgar3ayeed et al., 2003
However, some laboratory studies have shown that the
gill and skin epithelia of freshwater fish form a barrier
to microcystin transporfliencalla et al., 1994; Bury et
al., 1995 and, consequently, ingestion may be the most

probable route for micrOCyStin uptake in ﬁSBL(ry et Ahmad, |., Pacheco, M., Santos, M.A., 2004. Enzymatic and nonen-

al., 1998- ) ) ) ) ) zymatic antioxidants as an adaptation to phagocyte-induced dam-
Data about the induction of oxidative stress by mi- age inAngulla anguillaL. following in situ harbor water expo-

crocystins infish are scarce, because most of the studies ~ sure. Ecotox. Environ. Safe. 57, 290-302. '

on microcystins in fish focus on histopathological as- Ameida, J.A., Diniz, Y.S., Marques, S.F.G., Faine, L.A., Ribas, B.O.,
t has been stated ab@ tal. (1996%tud Burneiko, R.C., Novelli, E.L.B., 2002. The use of the oxida-

Pec S, ashas been stated a yetal ( }5 ua- tive stress responses as biomarkers in Nile tilaPiee¢chromis

ied the stress responses of brown tr@aimo truttel.., niloticus) exposed to in vivo cadmium contamination. Environ.

to Microcystins aeruginosand analyzed plasma cor- Int. 27, 673-679.

5. Conclusion
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Abstract

Increasing evidence suggests that oxidative stress may play a significant role in causing microcystin (MCs) toxicity not only in mammals, but
also in fish. MCs are a family of cyclic peptide toxins produced by some species of freshwater cyanobacteria (blue-green algae). Among the
microcystins, MC-LR is the most extensively studied.

In the present study the differential response of the antioxidant enzymes superoxide dismutase (SOD), catalase (CAT), glutathione peroxidase
(GPx) and glutathione reductase (GR) as well as lipid peroxidation (LPO) as a biomarker of oxygen-mediated toxicity were assessed in liver,
kidney and gill tissues of tilapia (Oreochromis sp.) exposed to MCs. Fish were injected intraperitoneally (i.p.) with a single dose of 500 pg/kg
MC-LR or 500 pg/kg MC-RR and sacrificed after 7 days. The results show that MCs exposure induces adaptive responses such as increase in
the antioxidant enzymatic activities, mainly those of SOD and CAT, as well as in LPO values. With regard to LPO values, the liver was the most
affected organ by MC-LR. MC-RR, however, did not affect this parameter in the liver of the exposed fish. Oxidative stress biomarkers, therefore,

are valuable tools in the assessment of early responses of fish to the increasing occurrence of cyanobacterial blooms worldwide.

© 2006 Elsevier B.V. All rights reserved.
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1. Introduction

Under certain water conditions, algal toxins originating from
cyanobacteria (blue-green algae), primarily Microcystis aerug-
inosa, release a group of very potent hepatotoxins called micro-
cystins (MCs). They are cyclic heptapeptide molecules con-
taining both L- and D-amino acids and an unusual hydrophobic
Cy0 D-amino acid commonly termed 3-amino-9-methoxy-2,6,8-
trimethyl-10-phenyldeca-4,6-dienoic acid (ADDA). There are
over 80 different MCs, which differ mainly in the two L-amino
acids at positions 2 and 4 and demethylation of D-MeAsp and/or
Mdha at positions 3 and 7, respectively (Sivonen and Jones,
1999). Their toxicity, based on intraperitoneally (i.p.) injection
LDs( values in mice, varies widely from ~50 to >1200 p.g/kg
(Zurawell et al., 2005). The most common, and also the most
extensively studied microcystins are MC-LR (2:Leu, 4:Arg),
MC-RR (2:Arg, 4:Arg) and MC-YR (2:Tyr, 4:Arg) (Park and
Watanabe, 1995). Replacement of hydrophobic L-Leu in the

* Corresponding author. Tel.: +34 954 556762; fax: +34 954 233765.
E-mail address: angelesjos@us.es (A. Jos).

0166-445X/$ — see front matter © 2006 Elsevier B.V. All rights reserved.
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first variable position with another hydrophobic L-amino acid
(e.g., alanine, phenylalanine or tryptophan) maintains toxicity,
but substitution with a hydrophilic amino acid (e.g., arginine)
dramatically reduces toxicity. Thus, MCs containing polar sub-
stitutions in both variable amino acid positions, such as MC-
RR (arginine, arginine) and MC-M(O)R (methionine sulfoxide,
arginine), are the least toxic (Zurawell et al., 2005).

MCs have caused mortality in animals and illness in both ani-
mals and humans (Carmichael and Falconer, 1993; Moreno et
al., 2003), and they have been associated with fish kills (Ander-
sen 1993; Zimba et al., 2001). These threats have led the World
Health Organisation (WHO) to establish a provisional guideline
value for MC-LR in 1 pg/L of drinking water (WHO, 1998).

The hepatotoxicity of MCs has been studied extensively
under both in vivo and in vitro conditions. In fish they have
been reported to produce toxic effects not only in the liver (Bury
et al., 1997; Tencalla and Dietrich, 1997; Li et al., 2004) but
also in the kidney, gills and gastrointestinal tract (Rabergh et al.,
1991; Kotak et al., 1996; Carbis et al., 1997; Fisher and Dietrich,
2000; Molina et al., 2005), as well as cardiac (Best et al., 2001;
Liu et al., 2002), haematological, biochemical and immunolog-
ical alterations (Palikova et al., 1998; Koop and Hetesa, 2000),
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ionic imbalance and reduced growth (Bury et al., 1995; Wiegand
et al., 1999; Jacquet et al., 2004). Moreover, the probable neu-
rotoxicity of MCs is being currently considered (Baganz et al.,
2004; Cazenave et al., 2005). Most of these studies however
have focused on MC-LR, and other MCs analogs have not been
extensively investigated.

One of the well-studied toxic mechanisms of MCs is their
ability to inhibit protein phosphatases 1 and 2A, which leads
to the increase in protein phosphorylation with two main con-
sequences: the destruction of cytoskeleton directly causing the
cytotoxic effects, and deregulation of cell division, leading to the
tumor-promoting activity (Carmichael, 1994). At present, there
is also evidence suggesting that oxidative damage is involved in
the development of the MC toxicity (Bury et al., 1996; Wiegand
et al., 1999; Ding et al., 2001; Ding and Ong, 2003; Li et al.,
2003, 2005; Moreno et al., 2003; Bouaicha and Maatouk, 2004;
Jos et al., 2005; Pinho et al., 2005; Cazenave et al., 20006).

Cellular oxidative stress is established when the pro-oxidant
forces overwhelm the antioxidant defenses. These antioxidant
defenses comprise enzymatic and non-enzymatic mechanisms.
Some of the most important antioxidant enzymes are superox-
ide dismutase (SOD), catalase (CAT), glutathione peroxidase
(GPx) and glutathione reductase (GR); while the non-enzymatic
defenses include Vitamins E, C and A, glutathione, carotenes and
ubiquinoljg (Wilhelm Filho, 1996). These systems can prevent
the formation of oxyradicals or intercept oxidative propagation
reactions promoted by the oxyradicals once formed (Bainy et al.,
1996). Moreover, they protect cells against DNA strand breaks,
protein oxidation and lipid peroxidation (LPO). The latter may
result in loss of integrity of lipid membranes and generation of
toxic aldehydes (Wiston and DiGiulio, 1991).

Since many environmental contaminants exert toxic effects
related to oxidative stress, antioxidant enzymes activities (for
instance, SOD, CAT and GR) are being studied as potential
biomarkers in environmental risk assessment programs, together
with LPO products such as aldehydes (van der Oost et al., 2003).

Mitochondria are the sites where reactive oxygen species
(ROS) are mainly produced, and red muscles are the most impor-
tant source of mitochondria in endotherms. Therefore, this tissue
is considered to be the main contributor to ROS generation in
mammals and birds. However, in most fish red muscle makes
up only a small proportion of tissues, and other tissues such as
liver, kidney and also gills (as the first tissue in contact with the
xenobiotics or toxins in the water) are more important in this
regard (Wilhelm Filho et al., 2000).

Previous studies from our laboratory have shown that MCs
from cyanobacterial cells increased LPO values and the enzy-
matic antioxidant defenses in several tissues of orally exposed
tilapia fish under laboratory conditions (Jos et al., 2005). In view
of this, this study was undertaken to determine whether MC-LR
and MC-RR may induce oxidative stress differently in intraperi-
toneally exposed tilapia fish (Oreochromis sp.). This was done by
analyzing the responses of the enzymatic defense system (com-
prising CAT, SOD, GPx and GR activities). Also, the effects of
the potential alterations of the antioxidant status over the lipid
peroxidation by means of thiobarbituric acid-reactive substances
(TBARS) levels were determined.

2. Materials and methods
2.1. Experimental setup and acclimation of fish

Studies were conducted using male Oreochromis sp. (Nile
tilapia, Perciformes:Cichlidae) with mean weight 54.12 £ 7.1 g.
Oreochromis sp., indigenous to Africa, is an important group
of fish species in commercial fisheries in South America and
it is also being introduced in Europe. Moreover, they are com-
monly found in brackish water in estuaries around the world and
respond promptly to environmental alterations (Almeida et al.,
2002). Fish were obtained from a fish hatchery in Cérdoba and
transferred to the laboratory where they were held in aquariums
(eight individuals/aquarium) with 96 L of fresh water. Filling the
tanks at least 3 days before the fish were introduced minimized
exposure to chlorine. The aquariums were also set up with con-
tinuous system of water filtration and aeration (Eheim Liberty
150 and Bio-Espumador cartridges (Bio-Espumador) and the
temperature was kept constant (21 =2 °C). Dissolved oxygen
values were maintained between 6.5 and 7.5 mg/L. Mean values
for additional parameters of water quality were: pH 7.6 0.2,
conductivity 292 pS/cm, Ca®* 0.60 mM/L and Mg+ 0.3 mM/L.
Fish were fed with commercial fish food and were acclimatized
for 15 days before the beginning of the experiment.

2.2. Cyanobacterial toxins

The cyanobacterial hepatotoxins MC-LR and MC-RR were
obtained from Calbiochem-Novabiochem (La Jolla, CA, USA)
with a purity of 99% for MC-LR and 98% for MC-RR. Standard
stock solutions (500 wg/mL) and working standard solutions of
each toxin were prepared in saline (0.9% NaCl) and the correct
dosing concentration was confirmed by high perfomance liquid
chromatography (HPLC) with diode array detection, using a Var-
ian model 9012 chromatograph equipped with a Varian ProStar
model 330 PDA detector. Chromatographic separation of MCs
was performed on a 250 mm X 4.6 mm i.d., 5 pwm LiChrosphere
C18 column purchased from Merck (Darmstadt, Germany).
Chromatographic determination was performed under isocratic
conditions with a mobile phase consisting of 38% MeCN in
water with 0.05% TFA (Moreno et al., 2004). The wavelength
was set at 240 nm, and the flow rate was 1 mL/min. In these
conditions the limits of detection (LODs) were 0.3 pg/mL for
MC-LR and 0.4 pg/mL for MC-RR.

2.3. Exposure

The experiment was carried out using three aquaria with eight
fish in each. Tilapias were exposed intraperitoneally to a sin-
gle dose of 500 pwg/kg MC-LR or MC-RR in 0.5 mL of 0.9%
(w/v) NaCl solution. The third group of fish received only the
vehicle solution (0.5mL of 0.9%, w/v, NaCl) and was used
as control. The dose was selected in accordance with those
reported to produce acute toxic effects in fish after i.p. expo-
sure to MCs (Rabergh et al., 1991; Tencalla et al., 1994; Kotak
et al., 1996). Fish were observed daily and after 7 days were
sacrificed.
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2.4. Preparation of postmitochondrial supernatant (PMS)

At the end of the experiment, the fish were anaesthetized by
immersion in 50 mg/L tricaine methane sulphonate (MS-222)
solution for 5-10 min before they were killed by transsection
of the spinal cord. Some authors have found hematological
disorders in fish due to this narcotic, but at higher concen-
trations than 250 mg/L (Roubach et al., 2001). In this study,
both control and toxin-exposed fish were anaesthetized in the
same manner that excludes a specific effect of the product
in the stress-related research. The liver, kidney and gills
were removed, weighed, rinsed with ice-cold saline and kept
at —85°C until analysis. The tissues were homogenized in
chilled TRIS buffer (100mM, pH 7.8; 1:10w/v) using an
Ultra-Turrax® tissue homogenizer. The homogenates were
centrifuged at 10500 g for 20 min at 4 °C to obtain the post-
mitochondrial supernatant (PMS) for various biochemical
analyses.

2.5. Lipid peroxidation

Lipid peroxidation products were quantified by the thiobar-
bituric acid (TBA) method (Esterbauer and Cheeseman, 1990).
Malondialdehyde (MDA) is formed as an end lipid peroxida-
tion product. It reacts with TBA reagent under acidic conditions
to generate a pink coloured product. Briefly, the homogenized
tissue (0.5 mL), previously treated with 25 pL of butylhydroxy-
toluene 1% (v/v) in glacial acetic acid, was mixed with 0.2 mL
of sodium laurylsulphate (8%), 1 mL of acetic acid (20%,
v/v) and 1 mL of 0.8% thiobarbituric acid. This mixture was
then heated at 95 °C for 30 min. The resulting chromogen was
extracted with 3 mL of n-butyl alcohol, and after centrifuga-
tion (1500 x g for 10 min), the absorbance of the organic phase
was determined at 532 nm. 1,1,3,3-Tetramethoxypropane was
used as a standard. Values were presented as pwmol TBARS/g
tissue.

2.6. Antioxidant enzymes

The catalase (CAT; EC 1.11.1.6) assay, consisting of the
spectrophotometric measurement of 10 mM H»O, breakdown
at 240 nm was assayed following the method of Beers and Sizer
(1952).

Total superoxide dismutase (SOD; EC 1.15.1.1) activity was
determined by the method of McCord and Fridovich (1969). This
assay depends on SOD activity to inhibit cytochrome c¢ reduc-
tion mediated by the O,°~ generated from the xanthine oxidase
system. SOD activity was monitored spectrophotometrically at
505 nm.

Glutathione peroxidase (GPx; EC 1.11.1.9) activity was
assayed by following the rate of NADPH oxidation at 340 nm
by the coupled reaction with glutathione reductase. The spe-
cific activity was determined using the extinction coefficient of
6.22/mM/cm (Lawrence and Burk, 1976). Glutathione reductase
(GR; EC 1.6.4.2) activity was determined spectrophotometri-
cally by measuring NADPH oxidation at 340 nm (Carlberg and
Mannervik, 1975).

All enzymatic activities are expressed in nkat/mg prot, where
1 kat is the conversion of 1 mol of substrate per second.

2.7. Protein estimation

Protein contents in the samples were estimated by the method
of Bradford (1976) using bovine y-globulin as standard.

2.8. Statistical analysis

All results were subjected to one-way analysis of vari-
ance (ANOVA), and represent mean &+ S.E. of eight animals
per group. Differences in mean values between groups were
assessed by the Tukey’s test and were considered statistically
different from p <0.05.

3. Results
No fish died during the 7-day experiment.
3.1. Effect of MC-LR and MC-RR on antioxidant enzymes

SOD activity increased significantly in the liver, kidney and
gills of fish exposed to 500 pg/kg MC-LR. 500 pg/kg MC-RR
induced SOD in kidney but neither liver nor gills showed any
significant change (Fig. 1).

An enhanced CAT activity was observed in the liver, kidney
and gills of fish subjected to both MC analogs exposure. Kid-
ney and gills showed a basal CAT activity much lower than the
liver and were significantly and differentially altered by the MCs
variants exposure in the gills (Fig. 2).

No discernible effects were observed in GPx activity in the
liver of fish exposed to either MC-LR or MC-RR. In kidney,
however, MC-LR significantly increased this enzyme activity
while MC-RR did notinduce changes, the responses in this organ
being statistically different between both MCs. GPx activity in
gills did not show significant alterations either (Fig. 3).

GR activity only increased significantly in the liver of fish
exposed to MC-LR. Neither kidney nor gills showed signifi-
cant changes in enzyme activity induced by the MC exposure in
comparison to the control group (Fig. 4).

The results showed a different response pattern of both MC
analogs in the different organs studied. Thus, MC-LR induced
the activity of SOD and CAT in the three organs, GR only in
the liver and GP only in the kidney. MC-RR on the other hand,
induced CAT activity in all the organs and SOD only in the
liver. Moreover, GPx and GR were not influenced by this MC
variant.

3.2. Effect of MC-LR and MC-RR on lipid peroxidation

All the organs studied from fish i.p. injected with MC-LR
showed a significantly increased level of lipid peroxidation. The
liver was the most affected organ. MC-RR also increased LPO
values in kidney and gills, while the liver maintained its basal
value (Fig. 5). Also a differential response to both MC variants
was observed in the liver and kidney of treated fish.
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Fig. 1. Superoxide dismutase activity in (a) liver; (b) kidney; and (c) gills of con-
trol fish and fish exposed to 500 pg/kg MC-LR or 500 pg/kg MC-RR. The values
are expressed as mean =+ S.E. (n=8). SOD activity is expressed as nkat/mg pro-
tein. The significance levels observed are “p <0.05, ***p <0.001 in comparison
to control group values.

4. Discussion

The worldwide occurrence of cyanobacterial blooms makes it
necessary to perform environmental risk assessment procedures
to monitor the effects of microcystins on fish. Oxidative stress
biomarkers are valuable tools in this regard (van der Oost et al.,
2003).

The majority of MC-related research has focused on acute
toxicity of MCs to laboratory mammals, particularly dealing
with MC-LR. Although fish can be exposed to MCs by immer-
sion and oral exposure — actually cyanobacteria are an impor-
tant dietary component of many tropical cichlids and cyprinids
(Bowen, 1982; Spataru and Gophen, 1985) — they are reported
to be significantly less sensitive than mammals to MC toxic-
ity. Reported acute LDs( values are typically >500 pg/kg for
fish, whereas values for mammals, such as mice, are consid-
erably lower (~50 ng/kg) (Zurawell et al., 2005). The dose
of 500 wg/kg MC-LR or MC-RR used in this study did not
result in any fish death, though Rabergh et al. (1991) found
that the LD5sg of MC-LR in common carp (Cyprinus carpio L.)
by i.p. injection was between 300 and 550 pg/kg over 7 days.
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Fig. 2. Catalase activity in (a) liver; (b) kidney; and (c) gills of control fish
and fish exposed to 500 pg/kg MC-LR or 500 pg/kg MC-RR. The values are
expressed as mean £ S.E. (n=8). CAT activity is expressed as nkat/mg protein.
The significance levels observed are “p <0.05, “*p<0.001 in comparison to
control group values and ##p <0.001 compared to MC-LR treated group.

Andersen et al. (1993) also reported a few mortalities in Atlantic
salmon (Salmo salur) injected i.p. three times with MC-LR at
555 pg/kg/injection (spaced 3 days apart) over a 36-day exper-
iment. Kotak et al. (1996) suggested that the LDsy of MC-LR
in rainbow trout was between 400 and 1000 w.g/kg. It appears,
consequently, that there may also be considerable differences in
the susceptibility to MC-LR between species of fish (Kotak et
al., 1996; Fisher and Dietrich, 2000). Moreover, the nutritional
and physiological state of fish can greatly influence the toxicity
of MCs (Rabergh et al., 1991). LDs( data of MC-RR on fish are,
however, scarcer.

Oxidant-mediated effects induced by microcystins have not
been widely studied. To the extent of our knowledge this is the
first study focused on the differential oxidative stress responses
in fish intraperitoneally injected with MC-LR and MC-RR. The
results obtained reveal that both MC-LR and MC-RR induce
oxidative stress in tilapia (Oreochromis niloticus), though non-
observable effects were detected in this species.

The increased SOD and CAT activities observed in liver
of tilapia after acute exposure to MC-LR are in accordance
with previous studies performed with tilapia fish subchronically
exposed by oral route to cyanobacterial bloom scum containing
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Fig. 3. Glutathione peroxidase activity in (a) liver; (b) kidney; and (c) gills
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3340 pg/g MC-LR for 21 days (Jos et al., 2005), and with loach
(Misgurnus mizolepis) subchronically exposed to low doses of
MC-RR by oral route (Li et al., 2005). Li et al. (2003) also
reported an enhancement of these enzymatic activities by MC-
LR in hepatocytes of common carp (Cyprinus carpio L.). The
liver has been described as the most important organ involved in
the regulation of redox metabolism and it is the target organ of
MC-LR (Falconer, 1991); therefore, its oxidative status might
be affected more extensively by this toxin. In contrast, MC-
RR induced both enzymatic activities in the kidney; whereas in
liver and gills only an increase in CAT activity was observed,
and SOD levels remained unchanged. The observed susceptibil-
ity of the kidney to the MC-RR exposure compared to liver and
gills, could be related to its higher hydrophilicity than MC-LR,
which facilitates its distribution to this organ. Cazenave et al.
(2006) have found a dual response of CAT activity in the liver of
Corydoras paleatus after exposure to dissolved MC-RR, with an
increase at low concentrations and a depletion at higher levels.
MC-LR exposure induced a significant increase in GPx activ-
ity in kidney, while liver and gills did not show any change.
MC-RR did not alter the basal levels of this enzymatic activity
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Fig. 4. Glutathione reductase activity in (a) liver; (b) kidney; and (c) gills of
control fish and fish exposed to 500 pg/kg MC-LR or 500 pg/kg MC-RR. The
values are expressed as mean & S.E. (n=8). GR activity is expressed as nkat/mg
protein. The significance level observed is “p <0.05 in comparison to control
group values.

in any of the organs studied. Other reports, however, have shown
alterations in this enzymatic activity by MC-LR (Jos et al., 2005;
Li et al., 2003) and MC-RR (Li et al., 2005; Cazenave et al.,
2006). This can be due to the different experimental systems,
exposure times, routes and doses employed in these studies.

GR activity was only increased in the liver by MC-LR. No
other alterations were detected in any of the experiments per-
formed. In contrast, other authors have reported alterations of
this enzymatic activity in the liver, gills and brain of C. paleatus
exposed to MC-RR by immersion (Cazenave et al., 2006).

The increase in antioxidant enzyme activities indicates the
formation of ROS in the target organism (Pinho et al., 2005).
In general, SOD and CAT were the enzymes that showed a
higher degree of response to the MCs exposure, while GPx and
GR barely showed changes. This could be explained due to the
important role of SOD in the scavenging of superoxide free rad-
icals, which helps to maintain a balance between oxidants and
antioxidants. CAT and GPx act cooperatively as scavengers of
hydrogen peroxide (both enzymes) and other hydroperoxides
(GPx). In this case CAT activity seems to be enough to control
those oxyradicals being GPx activity not extensively induced,
and consequently neither was GR activity, that catalyzes the
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Fig. 5. Lipid peroxidation values in (a) liver; (b) kidney; and (c) gills of control
fish and fish exposed to 500 pg/kg MC-LR or 500 pg/kg MC-RR. The values are
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tissue. The significance levels observed are “p<0.05, **p<0.01, “*p <0.001
in comparison to control group values and ##p <0.001 compared to MC-LR
treated group.

regeneration of reduced glutathione (GSH) from oxidized glu-
tathione (GSSG) produced by GPx.

One of the main manifestations of oxidative stress is lipid
peroxidation, along with protein oxidation and DNA damage.
In this study MC-LR induced an increase in TBARS levels in
all the organs studied, liver being the most affected one. This is
in accordance with the well-known hepatotoxicity of this MC
variant. MC-RR also induced lipid peroxidation in kidney and
gills. Liver, on the contrary, did not show any change in this
biomarker. This can be due to the lower toxicity of MC-RR in
comparison to MC-LR and also because the liver is the organ
with a higher level of antioxidant enzymes to eliminate ROS and
thereby prevent increased lipid peroxidation. This agrees with
Li et al. (2005) who reported that loach exposed orally to low
doses of MC-RR did not result in increased lipid peroxidation.
Other authors however, found a decrease in LPO values in the

liver and gills of MC-RR exposed C. paleatus (Cazenave et al.,
2006).

The induction of the enzymatic antioxidant defenses after the
exposure to MCs could be considered as an adaptive response;
that is, a compensatory mechanism that enables the fish to over-
come the threat (Di Giulio, 1991; Wendelaar Bonga, 1997).
However, it failed to prevent lipid peroxidation induced by
the MCs exposure. MC-LR seems to be a more potent oxida-
tive stressor than MC-RR since it modifies the response of the
antioxidant defense system more extensively, and increases lipid
peroxidation in all the organs studied.

Apart from the oxidative stress related effects, the i.p. expo-
sure to MCs in fish also produces histophatological alterations,
as has been reported in several fish species such as common
carp (Rabergh et al., 1991; Carbis et al., 1997) and rainbow
trout (Kotak et al., 1996). These studies showed necrosis and
degeneration in liver, kidney and gill epithelium. Similar effects
have been found in tilapias under subchronic exposure to MCs
from cyanobacterial cells (Molina et al., 2005).

The results obtained in the studies dealing with oxidative
stress induced by MCs in fish raise questions on the differen-
tial antioxidant response found among diverse organs taken into
account the route of exposure. Gills are supposed to be prone to
suffer from oxidative stress induced by dissolved MCs, which
mimics a natural route of exposure. There are also some studies
that consider gills the most sensitive organ to the LPO induced
by xenobiotics because their antioxidant potential is weaker than
that of other organs (Sayeed et al., 2003). In a previous study,
induction of LPO in gills was significant in tilapia,which was
exposed subcronically to MCs under laboratory conditions (Jos
et al., 2005) though the most affected organ was the liver fol-
lowed by the kidney and finally the gills. In this study, both
MC-LR and RR under acute (i.p.) administration increase LPO
values, liver being the most sensitive tissue to MC-LR and the
kidney to MC-RR. Gills are probably more prone to suffer from
lipid peroxidation under exposure via immersion.

The response of the antioxidant defense system to MCs found
in this research differs from the results we obtained in previous
studies with mammalian models. In contrast to fish, male wistar
rats exposed to an i.p. injection of MC-LR showed a decrease
in the antioxidant enzymes, specially in the liver, though LPO
values were increased (Moreno et al., 2005). Oxidative stress is
therefore induced by MCs in both kinds of experimental mod-
els though the antioxidant defense system showed a different
response. These discrepancies could be due to experimental
conditions, doses employed and/or interspecies differences in
susceptibility to the acute effects of these toxins.

5. Conclusion

The findings of this study show that the i.p. exposure of tilapia
fish to 500 wg/kg MC-LR and 500 pg/kg MC-RR results in the
induction of adaptive responses, such as increased activities of
antioxidant enzymes, mainly SOD and CAT, and manifestations
of oxidant-mediated toxicity such as lipid peroxidation, mostly
produced by MC-LR in the liver, and in kidney and gills by
both MC-LR and RR. Oxidative stress therefore plays an impor-
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tant role in in vivo MC-induced toxicity in tilapia after acute
intraperitoneal exposure to these toxins, and different responses
were obtained in liver, kidney and gills.
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Abstract

Microcystins (MCs) have been reported to induce oxidative stress in aquatic organisms including fish. The effect of acute exposure to toxic
cyanobacterial material containing MCs on antioxidant enzymes and lipid peroxidation has been studied in liver, kidney and gills of tilapia fish
(Oreochromis niloticus). Fish were orally exposed to a single dose of cyanobacterial cells containing 120 pg/fish MC-LR and sacrificed at 24
and 72 h. The activities of glutathione peroxidase (GPx), glutathione reductase (GR), superoxide dismutase (SOD) and catalase (CAT) enzymes
in the studied organs decreased in general 24 and 72 h after the dose application, although elevation of CAT and GR was found in liver at 72 h
post exposure in comparison to 24 h values. In contrast, the lipid peroxidation level increased significantly in all the studied organs with the liver
(3.6-fold) proving to be the most affected. Protein oxidation was also increased 1.5-fold in the liver. However, recovery in these parameters was
observed in liver 72 h after exposure. The results show that an acute dose of MCs does not induce an adaptative response of the antioxidant enzymes,
as a sub-chronic exposure to MCs in tilapia fish does, but a general decrease in them with an initial recovery of the oxidative damage after 72 h,

expressed as enhancement of CAT and GR activities and a reduction of LPO and protein oxidation in comparison to 24 h values.

© 2007 Elsevier B.V. All rights reserved.
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1. Introduction

Contamination of water with cyanobacteria is a serious health
problem around the world, largely due to the toxic effects of
microcystins (MCs), which are considered the most common and
dangerous group of cyanotoxins (Chorus and Bartram, 1999).
MCs can be produced by several genera of cyanobacteria such as
Anabaena, Nostoc, Oscillatoria, Nodularia and mainly Micro-
cystis. Aquatic organisms can be naturally exposed to MCs
via the consumption of toxic cyanobacteria (Li et al., 2004) or
passively when the toxin passes through gills during breathing
(Zimba et al., 2001).

Massive fish kills have been occasionally related to severe
cyanobacterial blooms (Rodger et al., 1994). Many of these inci-
dents have been attributed to indirect effects, such as oxygen
depletion (Pefialoza et al., 1990) or increased ambient ammonia
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concentrations (Bury et al., 1995). Nevertheless, accounts exist
that implicate cyanobacterial hepatotoxins in fish mortality in
bloom-prone lakes and reservoirs (Rodger et al., 1994; Ernst et
al., 2001).

Cyanobacteria are an important dietary component of many
tropical cyprinids and cichlids (e.g. Tilapia) (Zurawell et al.,
2005). Moreover, freshwater fish as well as other aquatic organ-
isms, cannot only be damaged by cyanobacterial toxins but are
also able to bioaccumulate them (Magalhaes et al., 2003). The
ingestion of contaminated food thus represents a human health
risk. Indeed, tilapia fish have been reported to accumulate MCs
(Mohamed et al., 2003; Soares et al., 2004).

The toxicity of MCs has been usually associated with irre-
versible binding and inhibition of protein phosphatases 1 and
2A (MacKintosh et al., 1990). Immunomodulatory activity is
another way in which MCs effect their toxicity. For example,
it has been reported that MCs decreased mRNA expression of
iNOS and some cytokines in mice (Chen et al., 2005).

Moreover, cyanobacterial extracts can also enhance intracel-
lular production of reactive oxygen species (ROS) (Ding et al.,
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1998). Furthermore, MCs have been reported to be responsible
for oxidative stress induced in many species: mice (Gehringer,
2004); rat (Moreno et al., 2003); and aquatic organisms such as
crab (Pinho et al., 2005) and fish (Mourente et al., 2002; Li et
al., 2005; Jos et al., 2005; Cazenave et al., 2006; Prieto et al.,
2006).

As a result of the oxidative stress caused, fish, like many
other vertebrates, try to reduce the damage using the antioxidant
defence system. This includes radical scavenging enzymes: cata-
lase (CAT) and superoxide dismutase (SOD) acting on hydrogen
peroxide (H,O) and superoxide (O,° ™), respectively, and glu-
tathione peroxidase (GPx), which scavenges H»O; and lipid
hydroperoxides. Associated enzymes include glutathione reduc-
tase (GR), which acts to maintain levels of reduced glutathione
(Halliwell and Gutteridge, 1984). Also, the defence system
includes many other antioxidants such as glutathione (GSH),
vitamins E, C and A, carotenes and ubiquinoljy (Wilhelm,
1996). MCs have been reported to induce a marked decrease
of GSH contents in hepatocytes of common carp (Li et al.,
2003).

Tilapias (Oreochromis niloticus sp.) have been extensively
employed to study the antioxidant response to many toxic sub-
stances (metals, herbicides, etc.). In this way, Almeida et al.
(2002) used antioxidant enzymes, SOD and GPx, as biomarkers
in liver and muscle from tilapia exposed to in vivo cadmium con-
tamination. Further, Basha and Rani (2003) reported increases
of SOD, xanthine oxidase (XO), CAT and GPx activities in liver
and kidney of tilapia exposed to sublethal concentrations of cad-
mium chloride. Alteration of CAT activity was reported by Atli
et al. (2000) in tilapia liver, kidney, gill, intestine and brain upon
metal exposure. Peixoto et al. (2006) exposed tilapia to the her-
bicide oxyfluorfen showing increased GR and SOD activities
in liver. The effect of another herbicide (2,4-dichlorophenoxy
acetic acid dimethyl amine salt) and an insecticide (azin-
phosmethyl) were investigated in hepatic antioxidant enzyme
activities and lipid peroxidation in tilapia (Orug and Uner, 2000).

Previous investigations of our research group have shown that
cyanobacterial material containing MCs is able to induce oxida-
tive stress in tilapia fish when they are exposed sub-chronically
(14 and 21 days) by oral route to an equivalent of 60.0 pug
MC-LR/fish/day (Jos et al., 2005). We have also shown that
pure toxins MC-LR and MC-RR induce a differential oxida-
tive stress response in tilapia exposed intraperitoneally (Prieto
et al., 2006). Taking these results into account, the aim of the
present study was to investigate the response of the activities of
the antioxidant enzymes SOD, CAT, GPx, and also the activity
of GR, the enzyme reducing oxidized glutathione (GSSG) to its
reduced state (GSH), and the lipid peroxidation status in liver,
kidney and gills of tilapia fish acutely exposed by oral route
to a single dose of cyanobacterial material containing 120.0 j.g
MC-LR/fish. The fish were sacrificed 24 or 72 h after the expo-
sure. Additionally, the protein oxidation and the MCs content
have been determined in the liver of the fish. This investigation
allows us to determine how the antioxidant status of tilapia fish
varies with time in the experimental conditions used. From the
results it is possible to evaluate the recovery from the damage
induced.

2. Materials and methods
2.1. Experimental set up and acclimation of fish

Male O. niloticus sp. (Nile tilapia, Perciformes: Cichlidae),
average weight 50 + 8 g, were obtained from a fish hatchery
in Cordoba. Fish were transferred to the laboratory where they
were held in aquaria (eight individuals/aquarium) with 96 L. of
fresh water. Exposure to chlorine was minimized by filling the
tanks at least 3 days before the fish were introduced. The aquaria
were also set up with continuous system of water filtration
and aeration (Eheim Liberty 150 and Bio-Espumador cartridges
(Bio-Espumador)) and the temperature varied between 20 and
24°C. Dissolved oxygen values were maintained between
6.5 and 7.5mg/L. Mean values for additional parameters of
water quality were: pH 7.6 # 0.3, conductivity 287 wS/cm, Ca>*
0.60 mM and Mg?* 0.3 mM. Fish were fed with commercial fish
food and were acclimatized for 15 days before the beginning of
the experiments.

2.2. Collection of Microcystis aeruginosa strain culture
and determination of cyanobacterial toxins

Lyophilized M. aeruginosa isolated strain culture was kindly
supplied by Dr Susana Franca (Lisboa, Portugal). MCs con-
tained were extracted from dried cell material using the method
of Moreno et al. (2004). The lyophilized cells (50 mg) were
extracted three times with 10 mL 0.1 M acetic acid and 20 mL
of a mixture of methanol:chloroform (1:1 v/v). The cell suspen-
sion was sonicated in an ultra-sound bath for 15 min, stirred for
30 min at room temperature, and then centrifuged at 4500 x g
for 15 min. The upper aqueous phases were combined and con-
centrated in a rotary evaporator. The residue was re-suspended
in 0.5 mL methanol for chromatographic separation.

The LC system used to analyse the toxin contents was a Varian
9012 equipped with a Varian ProStar 330 Diode Array Detector.
Chromatographic data was processed with a Star Chromatog-
raphy Workstation (Varian Technologies). Chromatographic
separation of MCs was performed according to Moreno et al.
(2004) on a 250 mm x 4.6 mm i.d., 5 um, LiChrosphere C18
column purchased from Merck (Darmstadt, Germany).

Microcystin standards were supplied by Cyanobiotech (Ger-
many). Standard solutions of microcystins MC-LR, MC-YR
and MC-RR were prepared in methanol (500 pg/mL) and
diluted as required with methanol for use as working solutions
(0.5-5.0mg/L of each toxin). Only MC-LR was identified in
the cyanobacterial cell extracts analysed and the peak area of
the MC-LR standard solution was applied for quantification.
The concentration of MCs obtained from lyophilised cells was
1350 pg/g MC-LR.

2.3. Exposure

Tilapia fish in two test aquaria (n = 8) were fed with commer-
cial fish food plus lyophilised cyanobacterial cells, containing
1350 pg/g MC-LR. Cyanobacterial cells were fed to the fish by
manually crushing a mixture of both components (fish food and
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toxic cells) in a mortar followed by sonication. This procedure
resulted in small sticky pellets and was designed to replicate the
type of exposure that may occur when a bloom of cyanobac-
teria undergoes lysis under field conditions releasing its MC
contents. The pellets were placed in the tank and drifted to
the bottom for the fish to take. It was ensured that all the pel-
lets were eaten within an hour. The amount of commercial fish
food administered per fish was 0.3 g/day and the quantity of
cyanobacterial cells was selected in order to dose approximately
120.0 g MC-LR/fish (determined from HPLC analysis). After-
wards, the fish were sacrificed at two different periods of time, 24
and 72 h.

Two control groups of fish (n=8) were administered only
the commerecial fish food during the whole experiment and were
sacrificed in two different periods of time, 24 and 72h, at the
same time as exposed fish.

2.4. Extraction and determination of MCs

MC:s in the livers of each group of fish were extracted accord-
ing to Moreno et al. (2005a). Fish tissues were homogenized
with 85% methanol twice, the extract once evaporated was
re-dissolved in 0.25mL of 100% methanol. Afterwards this
extract was dried by sterilized air and percolated in PBS buffer
(1/2 to 1/3) to get a methanol concentration under 15% (v/v).
MC content was determined by enzyme-linked immunosor-
bent assay (ELISA) (Envirogard R, Strategic Diagnostic Inc.,
Newark, USA) according to Moreno et al. (2004).

2.5. Preparation of post-mitochondrial supernatant (PMS)

At the end of the experiment, the fish were anaesthetized by
immersion in 50 mg/L tricaine methane sulphonate (MS-222)
solution for 5—10 min before they were killed by transection of
the spinal cord. Both control and toxin-exposed fish were anaes-
thetized in the same manner,which excludes a specific effect of
the product in the stress-related research. The liver, kidney and
gills were removed, weighed, rinsed with ice-cold saline and
kept at —85 °C until analysis. The tissues were homogenized in
chilled Tris buffer (100 mM, pH 7.8; 1:10 w/v) using an Ultra-
Turrax® tissue homogenizer. The homogenates were centrifuged
at 10,500 x g for 20 min at 4 °C to obtain the post-mitochondrial
supernatant (PMS) for various biochemical analysis.

2.6. Lipid peroxidation

Lipid peroxidation products were quantified by the thio-
barbituric acid (TBA) method (Esterbauer and Cheeseman,
1990). End lipid peroxidation products react with TBA reagent
under acidic conditions to generate a pink coloured product.
Briefly, the homogenized tissue (0.5mL), previously treated
with 25 pL of butylhydroxytoluene 1% mass/vol in glacial
acetic, was mixed with 0.2 mL of sodium laurylsulphate (8%),
1 mL of acetic acid (20% vol/vol) and 1 mL of 0.8% thiobar-
bituric acid. This mixture was then heated at 95 °C for 30 min.
The resulting chromogen was extracted with 3 mL of n-butyl
alcohol and, after centrifugation (1500 x g for 10 min), the

absorbance of the organic phase was determined at 532 nm.
1,1,3,3-Tetramethoxypropan was used as a standard. Values
were presented as nmol TBARS/g tissue.

2.7. Protein carbonyl content

We followed the method described by Levine et al. (1990).
Briefly, two test tubes of 1.0mL containing 30 and 60 pL
homogenized sample, respectively, (*10-20 mg protein) were
taken. 0.5mL of fresh 10mM 2.4-dinitrophenylhydrazine
(DNPH) prepared in 2M HCI was added to the tubes, and the
contents were mixed thoroughly and incubated at room temper-
ature for 1 h. The tubes were shaken intermittently every 15 min.
Then 0.5 mL of 20% TCA (w/v) was added to both tubes, which
were centrifuged at 11,000 x g for 3 min to obtain the protein
pellet. The supernatant was carefully aspirated and discarded.
Finally, the precipitates were washed three times with 0.5 mL
of ethanol:ethyl acetate (1:1, v/v) to remove unreacted DNPH
and lipid remnants. The final protein pellet was dissolved in
0.6 mL of 6 M guanidine hydrochloride and incubated overnight
at room temperature. The insoluble materials were removed by
centrifugation and the absorption of the supernatant was mea-
sured spectrophotometrically at 366 nm. Results are expressed
as nmol carbonyl/mg protein, using the extinction coefficient
22,000M~!em™!.

2.8. Antioxidant enzymes

The catalase (CAT; EC 1.11.1.6) activity assay, consisting of
the spectrophotometric measurement of H»O, breakdown, mea-
sured at 240 nm, was performed following the method of Beers
and Sizer (1952). The assay mixture contained 0.3 mL phosphate
buffered saline (PBS), 2.07 mL H,0O, 30 pL. homogenized tis-
sue and 0.6 mL H>O, (10 mM). The final concentrations in the
cuvettes were thus 50 mM potassium phosphate (pH 7), 20 mM
H,0, and homogenized tissue (30 pL).

Total superoxide dismutase (SOD; EC 1.15.1.1) activity was
determined by the method of McCord and Fridovich (1969).
This assay depends on the ability of SOD to inhibit cytochrome
C reduction mediated by the O,*~ generated by the xanthine
oxidase system. The assay mixture contained 0.51 mL potas-
sium phosphate—EDTA buffer (pH 7.8), 0.1 mL xanthine 50 M,
0.1 mL cytochrome C 500 pM, 50 wL. homogenised tissue and
H>O. The reaction was initiated by the addition of 10 pnL
xanthine oxidase. SOD activity was monitored spectrophoto-
metrically at 505 nm. One unit of SOD activity is defined as the
amount of enzyme that gave 50% inhibition of the control rate
of cytochrome c reduction.

Glutathione peroxidase (GPx; EC 1.11.1.9) activity was
assayed following the rate of NADPH oxidation at 340 nm
by the coupled reaction with glutathione reductase. The assay
mixture contained 600 pL buffer with 50 mM potassium phos-
phate + 1 mM EDTA + 1 mM NaN3, (pH 7.5); 100 L 0.2 mM
reduced glutathione (GSH), 100 wL 0.1 mM NADPH, 8 nL glu-
tathione reductase and homogenized tissue (20 pL). After S min
of preincubation (20-25 °C), the reaction was initiated by the
addition of 100 pL 0.25 mM H5O;. The specific activity was
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determined using the extinction coefficient of 6.22mM~! cm™!

(Lawrence and Burk, 1976).

Glutathione reductase (GR; EC 1.6.4.2) activity was deter-
mined spectrophotometrically measuring NADPH oxidation at
340nm (Carlberg and Mannervik, 1975). The reaction mix-
ture contained 600 pL of the buffer containing 0.1 M potassium
phosphate + 0.5 mM EDTA+0.1mM KCIl (pH 7.5), 100 p.L
0.1 mM NADPH, 100 nL. H;O, and 100 p.L homogenized tissue.
After 5 min of preincubation (37 °C), the reaction was initiated
by addition of 100 wL 1 mM GSSG. All enzymatic activities are
expressed in U or mU/mg protein.

2.9. Protein estimation

Protein contents in the samples were estimated by the method
of Bradford (1976) using bovine y-globulin as standard.

2.10. Statistical analysis

All results were subjected to one-way analysis of vari-
ance (ANOVA), and represent means = S.E. of eight animals
per group. Differences in mean values between groups were
assessed by the Tukey’s test and were considered statistically
significant at P <0.05 level.

3. Results

3.1. Effect of cyanobacterial cells on lipid peroxidation

The liver was the most affected organ, showing a signifi-
cant 3.6-fold induction of lipid peroxidation in fish exposed to
cyanobacterial cells and sacrificed at 24 h. At this time point,
kidney and gills maintained basal values for the LPO (Fig. 1).
However, after 72 h all the organs studied showed a significant
increase of lipid peroxidation in comparison with control groups.
Comparing 24 and 72 h LPO results, a significant increase was
observed in kidney (1.8-fold) and gills (1.4-fold) but a 1.2-fold
decrease in liver.

3.2. Effect of cyanobacterial cells on protein oxidation

The results of protein carbonyl contents (nmol carbonyl/mg
protein) on the liver of the exposed fish are shown in Table 1.
Liver of fish sacrificed 24 and 72 h post exposure showed a 1.5
and 1.3-fold increase in carbonyl content in comparison to their
respective control groups. Moreover, a slight and significant
decrease was observed over the time.

3.3. Effect of cyanobacterial cells on antioxidant enzymes

CAT activity decreased in liver (2.1-fold) and kidney (1.5-
fold) of fish exposed to cyanobacterial cells and sacrificed 24 h
afterwards, with the liver proving to be the most affected organ
(Fig. 2). No significant changes were observed in gills in any
of the experiments performed. Tilapia fish sacrificed 72 h after
exposure showed a significant CAT activity reduction (1.6-fold)
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Fig. 1. Lipid peroxidation values in (a) liver (b) kidney and (c) gills of control fish
and fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR offered to fish = 120.0 pg/fish).
The values are expressed as mean = S.E. (n=8). LPO values are expressed
as nmol TBARS/g tissue. The significance levels observed are ***P<0.001 in
comparison to control group values and ##P <0.001 compared to 24 h group.

Table 1

Protein oxidation values measured as nmol carbonyl/mg protein, in liver of
control fish and fish orally exposed to a single dose of cyanobacterial cells (MC-
LR offered to fish=120.0 pg/fish) and sacrificed at 24 and 72 h after the dose
application

Time after dose Experimental nmol carbonyl/mg

application (h) group protein

24 Control 61.8 £ 0.1
MC-treated 95.4 £ 4™

72 Control 63 + 0.2
MC-treated 85.6 + 1.6

The values are expressed as mean & S.E. (n = 8). The significance levels observed
are P <0.001 in comparison to control group values and *P <0.05 compared
to 24 h group.
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in kidney, while gills maintained the basal values. In liver, sig-
nificant 1.2-fold reduction of CAT activity was observed after
72 h compared to the control group, whereas in comparison to
the 24 h group CAT activity showed a very significant increase
in 72 h.

SOD activity showed a significant decrease in liver and kid-
ney of fish exposed to cyanobacterial cells and sacrificed after
24 and 72 h. Kidney showed the biggest difference (Fig. 3) with
a 1.4-fold reduction. No discernible effects were observed in
SOD activity in gills in any of the experimental groups. There
were no significant differences between the 24 and 72 h samples
in any of the organs studied.

A reduction in GPx activity was observed in kidney (1.3-
fold decrease) (Fig. 4). However, no noticeable changes were
distinguished in liver and gills of fish exposed to cyanobacterial
cells.
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Fig. 2. Catalase activity in (a) liver (b) kidney and (c) gills of control fish and
fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR offered to fish = 120.0 pg/fish). The
values are expressed as mean £ S.E. (n =8). CAT activity is expressed as mU/mg
protein. The significance levels observed are “P<0.05, " P<0.01, " P<0.001
in comparison to control group values and *#P<0.001 compared to 24h

group.
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Fig. 3. Superoxide dismutase activity in (a) liver (b) kidney and (c) gills
of control fish and fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR offered to
fish=120.0 pg/fish). The values are expressed as mean+S.E. (n=8). SOD
activity is expressed as mU or U/mg protein. The significance levels observed
are “P<0.05, ™ P<0.01, "™ P<0.001 in comparison to control group values.

GR activity only decreased significantly (1.9-fold) in the kid-
ney of fish exposed to cyanobacterial material (Fig. 5). In liver,
a significant elevation (1.3-fold) was observed in fish sacrificed
72 h after exposure. MC exposure did not result in appreciable
changes in the enzyme activity in the gills in comparison to the
control group.

Moreover, we have estimated the concentration of MCs over
time in the liver of fish by ELISA. The MC concentration in the
liver of fish sacrificed 24 h post exposure ranged between 0.065
and 0.10ng MC-LR equiv./g liver while no detectable level of
MCs was found in this organ in fish sacrificed 72 h after the dose
application.

4. Discussion

MCs have been reported to cause toxic effects, including
oxidative stress, in fish when the toxins are applied by oral route
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fish=120.0 pg/fish). The values are expressed as mean =+ S.E. (n = 8). GPx activ-
ity is expressed as mU/mg protein. The significance levels observed are “P < 0.05
in comparison to control group values.

(Jos et al., 2005; Li et al., 2005), by immersion (Cazenave et al.,
2006), or intraperitoneally (Prieto et al., 2006). Regarding the
oral route, Jos et al. (2005) showed higher toxic effects when
fish were fed with crushed cyanobacterial cells (released toxins)
than when the fish were exposed to non crushed cells. In view
of these results, this kind of administration was chosen in the
present work in order to guarantee as large effects as possible.
Many experimental studies have been conducted to document
that cyanobacterial exposure through the gastrointestinal system
can cause toxic effects on many fish species such as common
carp (Fischer and Dietrich, 2000), silver carp (Xie et al., 2007),
loach (Li et al., 2005), rainbow trout (Tencalla and Dietrich,
1996), tilapia (Mohamed et al., 2003; Mohamed and Hussein,
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Fig. 5. Glutathione reductase activity in (a) liver (b) kidney and (c) gills
of control fish and fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR offered to
fish=120.0 pg/fish). The values are expressed as mean+S.E. (n=8). GR
activity is expressed as mU/mg protein. The significance levels observed are
*P<0.05, ™ P<0.01 in comparison to control group values.

2006). However, studies focussing on acute oral effects, partic-
ularly on oxidative stress, in the first days after exposure are still
very scarce, although Ernst et al. (2006) studied the oral toxicity
of Planktothrix rubescens in European whitefish, showing toxic
effects from 24 h after exposure.

The current study revealed that the most affected organ with
regard to the antioxidant enzyme status was the kidney, whereas
the liver was the most affected organ with regard to the lipid per-
oxidation. No significant changes were observed in gills apart
from an increase in lipid peroxidation of fish sacrificed 72 h after
exposure. The alterations observed in the liver can be explained
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with the affinity of MCs to this organ. Fischer et al. (2005)
explained hepatotoxicity of MCs by their transport mediated
by members of the organic anion transporting polypeptide, a
superfamily of membrane transporters that are expressed in hep-
atocytes and in the blood-brain barrier. This can explain why
LPO was altered in liver already at 24 h, whereas in kidney and
gills the effect was significant only after 72 h.

In addition to the liver damage, MCs can also affect other
organs in fish such as kidney (rainbow trout, Kotak et al., 1996;
tilapias, Molina et al., 2005), gills (common carp, Rabergh et al.,
1991), intestine (tilapia, Molina et al., 2005), heart (brown trout,
Best et al., 2001; loach, Liu et al., 2002), and brain (Cazenave
et al., 2006). The most affected organs in fish are liver and
kidney, with hepatocyte dissociation and degeneration in liver
and dilation of Bowman’s capsule in kidney (Zurawell et al.,
2005). Indeed, similar findings were observed in histopatholog-
ical studies performed in our laboratory in liver and kidney of
tilapia exposed sub-chronically to toxic cyanobacterial blooms,
where only slight histopathological changes were detected in
gills (Molinaetal., 2005). All these reports agree with the present
results, which show larger alterations in the enzyme activities
and lipid peroxidation of liver and kidney than of gills. More-
over, no gill patholology was observed in the oral toxicity study
of the MC-containing cyanobacterium P. rubescens in European
whitefish (Coregonus lavaretus) (Ernst et al., 2006). In contrast
with these results, Cazenave et al. (2006) demonstrated alter-
ations of antioxidant enzyme activities (GR and GPx) in gills
of fish (Corydoras paleatus) exposed to MC-RR by immersion.
Thus, the exposure route influences the location of the major
toxic effects induced by MCs.

The alterations in antioxidant enzyme activities detected were
also observed in previous studies performed in our laboratory
in which tilapia were orally exposed to cyanobacterial cells dur-
ing 14 and 21 days (Jos et al., 2005), and intraperitoneally to
an acute dose of pure MCs (Prieto et al., 2006). The largest
changes in the present work were observed in general for CAT
and SOD activities in the liver and the kidney, as in previous
studies performed. Li et al. (2005) also reported a greater vari-
ation of SOD and CAT activities in comparison to GPx in the
liver when loaches were orally exposed to a Microcystis bloom
for 28 days. However, no effect was found on lipid peroxidation.
Nevertheless, although Jos et al. (2005) showed an increase in
the antioxidant enzymes studied, in the present work a decrease
as compared to controls is observed. This might be due to the
different exposure periods and MC doses used in the experi-
ments: in the experiments of Jos et al. (2005) fish were exposed
to 60.0 wg MC-LR/fish/day for 21 days, whereas in the present
study a single dose of 120.0 ng MC-LR/fish was given and fish
sacrificed 24 or 72 h after the exposure. The higher MC dose
may damage the enzyme proteins while lower dose, given for a
longer period of time, may induce a defensive response. In fact,
rats exposed intraperitoneally to an acute dose of pure MC-LR
showed a significant decrease in the antioxidant enzymes (CAT,
SOD, GR and GPx) (Moreno et al., 2005b).

Lipid peroxidation is particularly important for aquatic ani-
mals since they normally contain greater amounts of highly
unsaturated fatty acids (HUFA) than other species (Huang et

al., 2003). It must be pointed out that lipid and protein oxi-
dation in liver are higher after 24 h and diminish significantly
after 72 h, indicating that the tilapia defence system was initially
overwhelmed. Pinho et al. (2005) also reported an increase of
both parameters in the hepatopancreas of crabs orally exposed
to MCs. The recovery of the damage could be explained, in
part, by the increased activities of CAT and GR observed in the
liver of fishes sacrificed after 72 h compared to those sacrificed
after 24 h. However, the activities of antioxidant enzymes stud-
ied in the kidney and gills as well as SOD and GPx activities in
liver do not show a clear functional recovery, possibly because a
longer time is required for the de novo synthesis of proteins. In
this sense, Sun et al. (2006) reported that antioxidant enzymes
such as CAT, SOD and glutathione-S-transferase (GST) in fish
exposed to 0.05 mg/L phenanthrene, needed 14 days to recover
their activity after an initial reduction.

The decrease of the effects observed in LPO between the
24 and 72 h samples can be also explained taking into account
the MC depuration in fish. There is evidence that some aquatic
organisms, such as macrophytes, mollusks, crustacea, and fish,
can accumulate and detoxify MCs in their tissues via the Phase II
detoxication pathway (Pflugmacher and Wiegand, 2001). These
studies showed the conversion of MCs in animal liver to a more
polar compound in correlation with a depletion of the glutathione
pool of the cell by forming a MC-LR glutathione conjugate enzy-
matically via soluble glutathione S-transferase (Pflugmacher et
al., 1998).

The level of MCs detected in the liver of the exposed fish in
this study, higher at 24 h and none detected at 72 h post exposure
agrees with the results obtained in the biochemical determina-
tions, LPO and enzyme activities. There are also several studies
on accumulation and depuration of MCs in fish and other aquatic
organisms that showed a decrease in MCs content in several
organs (liver and muscle) in a time-dependent manner (Williams
et al., 1997; Smith and Haney, 2006). Mohamed and Hussein
(2006) reported that tilapia fish can depurate and excrete MCs
into the bile and surrounding water as a way to avoid toxicity
from these hepatotoxins. Soares et al. (2004) found higher and
earlier MCs accumulation in liver compared to muscle, in which
the highest accumulation occurred in the depuration period in
experiments performed in 7ilapia rendalli. These findings could
be explained on the basis of two facts: first, liver is the main organ
of detoxification for fish and, second, since MCs mostly accu-
mulate in fish liver (Chen et al., 2006; Zhao et al., 2006), their
detoxification starts there. In fact, accumulation studies of MCs
in Nile tilapia in liver, muscle, gall bladder and spleen, demon-
strated that about 90% of MCs were accumulated in the liver
(Zhao et al., 20006).

Histopathological changes have also been reported to be
related with time, so that lesions caused by MCs can be recov-
ered in fish. Thus, recovery of toxic histopathological effects
caused by MCs has been reported by Ernst et al. (2006) to occur
at 24-48 h in European whitefish (C. lavaretus). Li et al. (2005)
observed recovery of hepatocytes in bighead carp 48h post-
injection. Malbrouck et al. (2004) found recovery of the liver
structure and regeneration of hepatocytes 96 h post-injection in
goldfish Carasius auratus as well as reconstruction of the tis-
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sue structure 21 days post-injection (of 125 mg/kg body weight
of MC-LR). In addition, time-dependent differences have been
reported in the antioxidant response to oxidative stress induced
by several chemicals in tilapia (Basha and Rani, 2003; Peixoto
et al., 2006). Particularly MCs have been reported to produce
a biphasic response in GSH levels in mice and crabs (Pinho
et al.,, 2005; Ding et al., 2000). Therefore, the initial recu-
peration observed in the fish exposed to cyanobacterial cells
after 72h, mainly in LPO and protein oxidation in the liver,
could also be appreciable in the rest of the organs afterwards,
because a longer time may be required for the de novo syn-
thesis of proteins, once MCs have been depurated. However,
more studies are required to illustrate the relation between
the toxic effects of MCs and the toxin concentration in fish
tissues.
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Abstract

Microcystins (MCs) induce oxidative stress in fish. This study
investigated the effect of vitamin E pre-treatment on MCs oxidative damage
in liver, kidney and gills of tilapia fish (Oreochromis niloticus). Groups of fish
were fed vitamin E supplements (200 or 700 mg/kg diet) for seven days, or
received only commercial fish food, and then were exposed to a single oral
dose of cyanobacterial cells (120 pg/fish MC-LR) and were sacrificed in
24h. The potential benefits of vitamin E were evaluated based on lipid
peroxidation, protein oxidation, catalase (CAT), superoxide dismutase
(SOD), glutathione peroxidase (GPx), glutathione reductase (GR) and
GSH/GSSG levels. MCs induced a 1.6-fold increase in LPO values in liver,
whereas vitamin E pre-treated fish did not show any alteration on this
biomarker. Enzyme activities levels were also ameliorated by the
chemoprotectant whereas protein oxidation and GSH/GSSG did not show
any significant change. The highest vitamin E dose used showed to have
the greater protective effects, particularly on the biomarkers LPO and CAT
activity. The results show that vit E could have a potential utility as

preventive or therapeutic measure in MC-exposed fish.

Keywords: cyanobacteria, microcystin, tilapia fish, oxidative stress, vitamin

E
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INTRODUCTION

Cyanobacteria comprise an assemblage of prokaryotic plantlike
organisms that often dominate phytoplankton communities in warm,
nutrient-enriched hard waters becoming their distribution ubiquitous [1]. A
potentially hazardous consequence of cyanobacterial blooms is the
production of different kind of toxins. Among cyanobacterial toxins, the
hepatotoxins and specially microcystins (MCs) are among the most

frequently observed and have been well studied [2].

Although MCs are known hepatotoxic compounds, in fish they have
been also reported to affect the kidney, gills, intestine, heart, etc. [3, 4].
These toxins are inhibitors of serine/threonin phosphatases, affecting
intracellular signalling, cell growth, and differentiation processes [5, 6]. In
the pathogenesis of MCs toxicity, oxidative stress play also a significant
role as many authors have already shown in different experimental models

[7, 8, 9] including fish [10, 11, 12, 13].

Cellular oxidative stress is established when the pro-oxidant forces
overwhelm the antioxidant defences. Physiological antioxidant protection
involves a variety of chemical systems, of endogenous and exogenous
origins, both water and fat-soluble. The endogenous components include
compounds such as NADH/NADPH, glutathione (GSH), protein sulphydryl

(-SH) groups, uric acid and free radical scavenging enzymes such as
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superoxide dismutase (SOD), catalase (CAT) and glutathione peroxidase
(GPx) [14]. Exogenous dietary micronutrients such as vitamins E and C as
well as carotenoids also play important roles in the antioxidant defence
system. Additionally, more enzymes are needed for the good working of
this biochemical machinery such as glutathione reductase (GR), the
enzyme reducing oxidized glutathione (GSSG) to its reduced state (GSH),
or glucose-6-P-dehydrogenase that provides NADPH, etc.

These systems can prevent the formation of oxyradicals or intercept
oxidative propagation reactions promoted by the oxyradicals once formed.
Moreover, they protect cells against DNA strand breaks, protein oxidation
and lipid peroxidation (LPO). The latter may result in loss of integrity of lipid

membranes and generation of toxic aldehydes [14].

Vitamin E (vit E) is a generic descriptor for all molecules that
possesses the biological activity of a-tocopherol. Natural forms of vitamin E
are all d-steroisomers and consist of a substituted aromatic ring and a long
isoprenoid side chain. There are eight naturally occurring compounds with
vit E activity, being a-tocopherol the one with the highest biopotency. This
is a lipid-soluble antioxidant that can reduce lipid peroxides, thereby
protecting biological membranes from damage induced by free radicals
[15]. Tocher et al. [16] studied the effects of dietary vit E on antioxidant
defence mechanisms of juvenile turbot (Scophthalmus maximus L.), halibut
(Hippoglossus hippoglossus L.) and sea bream (Sparus aurata L.), and

observed that a decreased dietary vit E led to a generally higher activities
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of the liver antioxidant enzymes and higher levels of lipid peroxides. Also
Tocher et al. [17] in these fish species found that vit E reduced the liver
antioxidant defence enzyme activities previously increased by feeding
peroxidised oil. Similar results were found by Huang and Huang [18] on
juvenile hybrid tilapia fish subjected to the same oxidative insult, with a
decrease in the level of thiobarbituric acid reactive substances (TBARS)
and an increase of the tissue vitamin E and liver glutathione level when

dietary vit E increased.

To the extent of our knowledge, the protective role of vitamin E
against the oxidative stress induced by MC in fish has not been previously
investigated. In mice, different authors have approached this issue [19, 20,
21, 22]. In aquatic organisms, in contrast, only Pinho et al. [23] found that
the pre-treatment with vitamin E modulated the antioxidant responses after
MCs exposure in gills of an estuarine crab species, Chasmagnathus

granulatus.

In view of these reports, this study was undertaken to determine the
effects of a pre-treatment with two different doses of Trolox, a commercial
name for a water soluble vitamin E analog, on the oxidative stress induced
by MCs by oral route in tilapia fish. This was done by analysing the
responses of different enzymatic activities such as CAT, SOD, GPx and GR

as well as lipid peroxidation in liver, kidney and gills. Moreover, GSH/GSSG
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ratio and protein oxidation by means of protein carbonyl content were

determined in liver.

MATERIALS AND METHODS

Chemicals

Vitamine E, as Trolox, 6-hydroxy-2,5,7,8-tetramethylchroman-2-carboxylic
acid, was obtained from Aldrich. Microcystin standards were supplied by
Cyanobiotech (Germany) with a purity of 95-99%. Other chemicals used

were purchased in Merck and Sigma.

Experimental setup and acclimation of fish

48 male Oreochromis niloticus sp. (Nile tilapia, Perciformes:
Cichlidae), average weight 50 £ 8 g, were obtained from a fish hatchery in
Cérdoba. Tilapia is one of the major farmed fish species on the global scale
[18] and also has been extensively employed to study the antioxidant
response to many toxic substances. Fish were transferred to the laboratory
where they were held in six aquaria (8 individuals/aquarium) with 96 L of
fresh water. Exposure to chlorine was minimized by filling the tanks at least
3 days before the fish were introduced. The aquariums were also set up
with continuous system of water filtration and aeration (Eheim Liberty 150
and Bio-Espumador cartridges (Bio-Espumador) and the temperature
varied between 19 and 23°C. Dissolved oxygen values were maintained

between 6.5 and 7.5 mg/L. Mean values for additional parameters of water
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quality were: pH 7.6+ 0.3, conductivity 287 puS/cm, Ca** 0.60 mM and Mg**
0.3 mM. Fish were fed with commercial fish food and were acclimatized for

15 days before the beginning of the experiments.

Collection of Microcystis aeruginosa strain culture and determination of
cyanobacterial toxins

Lyophilized M. aeruginosa isolated strain culture was kindly supplied
by Dra Susana Franca (Lisboa, Portugal). MCs contained were extracted
from dried cell material using the method of Moreno et al. [24]. The
lyophilized cells (50 mg) were extracted three times with 10 mL 0.1 M
acetic acid and 20 mL of a mixture of methanol:chloroform (1:1 v/v). The
cell suspension was sonicated in an ultra-sound bath for 15 minutes, stirred
for 30 minutes at room temperature, and then centrifuged at 4500 g for 15
minutes. The upper aqueous phases were combined and concentrated in a
rotary evaporator. The residue was resuspended in 0.5 mL methanol for
chromatographic separation.

The LC system used to analyse the toxin contents was a Varian
9012 equipped with a Varian ProStar 330 Diode Array Detector.
Chromatographic data were processed with a Star Chromatography
Workstation (Varian Technologies). Chromatographic separation of MCs
was performed according to Moreno et al. [24] on a 250 mm x 4.6 mm i.d.,
5 um, LiChrosphere C18 column purchased from Merck (Darmstadt,

Germany).
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Standard solutions of microcystins MC-LR, MC-YR and MC-RR
were prepared in methanol (500 pg/mL) and diluted as required with
methanol for use as working solutions (0.5-5.0 mg/L of each toxin). Only
MC-LR was identified in the cyanobacterial cell extracts analysed and the
peak area of the MC-LR standard solution was applied for quantification.
The concentrations of MCs obtained from lyophilised cells were 1350 ug/g

MC-LR.

Exposure

Fish in aquaria 1 and 2 (n=8) were fed daily with commercial fish
food for 7 days (Table 1). Fish from aquarium 1 were not exposed to MCs
and were used as controls. The 7™ day, fish in aquarium 2 received a single
dose of cyanobacterial cells dosing approximately 120 pg MC-LR/fish
(determined from HPLC analysis) in the diet, with the commercial fish food.

After the toxin administration both groups of fish were sacrificed in 24 h.

Tilapia fish in aquaria 3 and 4 (n=8) were fed daily with commercial
fish food plus 200 mg vit E/kg diet, equivalent to 0.06 mg vit E/fish/day for 7
days. The last day, fish in aquarium 4 were also exposed to the same dose
of cyanobacterial cells (120 pg MC-LR/fish) in the diet, whereas fish in
aquarium 3 did not receive the toxin and were used as controls. 24 hours

after the toxin application fish were sacrificed.
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Fish in aquaria 5 and 6 (n=8) were subjected to the same treatment
as previously described, but using a higher dose of vit E, 700 mg vit E/kg
diet, equivalent to 0.21 mg vit E/fish/day.

Both doses of vit E were selected in based to a report by Huang et
al. [25], who studied how a dietary supplementation of 0. 50, 100, 200, 450
and 700 mg vit E/kg diet for 14 weeks, affected ascorbate induced iron-
catalyzed tissue lipid peroxidation of hybrid tilapia. They observed that in
liver, TBARS values appeared to decrease with increasing vit E up to 200
mg/kg diet. Moreover, no toxic effects due to the vit E supplementation

were observed.

Fish were fed by manually crushing mixture of the different
components (fish food, toxic cyanobacterial cells, and vit E, depending on
the treatment) in a mortar followed by sonication. This procedure resulted in
small sticky pellets and was designed to replicate the type of exposure that
may occur when a bloom of cyanobacteria undergoes lysis under field
conditions releasing its MCs contents. The pellets were placed in the tank
and drifted to the bottom for the fish to take. It was ensured that all the
pellets were eaten within an hour. The amount of commercial fish food

administered per fish was 0.3 g/day.

Preparation of postmitochondrial supernatant (PMS)
At the end of the experiment, the fish were anaesthetized by

immersion in 50 mg/L tricaine methane sulphonate (MS-222) solution for 5-
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10 min before they were killed by transection of the spinal cord. All
experimental groups of fish were anaesthetized in the same manner what
excludes a specific effect of the product in the stress-related research. The
liver, kidney and gills were removed, weighed, rinsed with ice-cold saline
and kept at -85 until analysis. The tissues were homogenized in chilled
TRIS buffer (100 mM, pH 7.8; 1:10 w/v) using an Ultra-Turrax® tissue
homogenizer. The homogenates were centrifuged at 10500 g for 20 min at
4<C to obtain the post-mitochondrial supernatant (P MS) for various

biochemical analyses.

Lipid peroxidation

Lipid peroxidation products were quantified by the thiobarbituric acid
(TBA) method [26]. End lipid peroxidation products react with TBA reagent
under acidic conditions to generate a pink coloured product. Briefly, the
homogenized tissue (0.5 mL), previously treated with 25 pL of
butylhydroxytoluene 1% mass/vol in glacial acetic, was mixed with 0.2 mL
of sodium laurylsulphate (8%), 1 mL of acetic acid (20% vol/vol) and 1 mL
of 0.8% thiobarbituric acid. This mixture was then heated at 95°C for 30
min. The resulting chromogen was extracted with 3 mL of n-butyl alcohol
and, after centrifugation (15009 for 10 min), the absorbance of the organic
phase was determined at 532 nm. 1,1,3,3-tetramethoxypropan was used as

a standard. Values were presented as nmol TBARS /g tissue.

Protein carbonyl content
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We followed the method described by Levine et al. [27]. Briefly, two
test tubes of 1.0 mL containing 30 and 60 uL homogenized sample
respectively (=10-20 mg protein) were taken. 0.5 mL of fresh 10 mM 2,4-
dinitrophenylhydrazine (DNPH) prepared in 2 M HCI was added to the
tubes, and the contents were mixed thoroughly and incubated at room
temperature for 1 hour. The tubes were shaken intermittently every 15
minutes. Then 0.5 mL of 20% TCA (w/v) was added to both tubes that were
centrifuged at 11,0009 for 3 min to obtain the protein pellet. The
supernatant was carefully aspirated and discarded. Finally the precipitates
were washed three times with 0.5 mL of ethanol: ethyl acetate (1:1, v/v) to
remove unreacted DNPH and lipid remnants. The final protein pellet was
dissolved in 0.6 mL of 6 M guanidine hydrochloride and incubated overnight
at room temperature. The insoluble materials were removed by
centrifugation and the supernatant were measured spectrophotometrically
at 366 nm. Results are expressed as nmol carbonyl/mg protein, using the

extinction coefficient 22,000 M* cm™.

Antioxidant enzymes

The catalase (CAT; EC 1.11.1.6) activity assay, consisting in the
spectrophotometric measurement of H,O, breakdown at 240 nm was
assayed following the method of Beers and Sizer [28]. The assay mixture
contained 0.3 mL phosphate buffer saline (PBS), 2.07 mL H,O, 30 pL

homogenized tissue and 0.6 mL H,O, 10 mM. The final concentrations in
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the cuvettes were 50 mM potassium phosphate (pH 7), 20 mM H,O, and

homogenized tissue (30 uL).

Total superoxide dismutase (SOD; EC 1.15.1.1) activity was
determined by the method of McCord and Fridovich [29]. This assay
depends on SOD activity to inhibit cytochrome c reduction mediated by the
O, " generated from the xanthine oxidase system. The assay mixture
contained 0.51 mL potassium phosphate-EDTA buffer (pH 7.8), 0.1 mL
xanthine 50 UM, 0.1 mL cytochrome C 500 uM, 50 uL homogenised tissue
and H,O. The reaction was initiated by the addition of 10 pL xanthine
oxidase. SOD activity was monitored spectrophotometrically at 505 nm.
One unit of SOD activity is defined as the amount of enzyme that gave 50%

inhibition of the control rate of cytochrome c reduction.

Glutathione peroxidase (GPx; EC 1.11.1.9) activity was assayed by
following the rate of NADPH oxidation at 340 nm by the coupled reaction
with glutathione reductase. The assay mixture contained 600 pL buffer with
50 mM potassium phosphate + 1 mM EDTA + 1 mM NaNg, (pH 7.5); 100uL
0.2 mM reduced glutathione (GSH), 100uL 0.1 mM NADPH, 8uL
glutathione reductase and homogenized tissue (20 pL). After 5 min
preincubation (2025 °C), the reaction was initiated by the addition of 100
pL 0.25 mM H,0,. The specific activity was determined using the extinction

coefficient of 6.22 mM™ cm™ [30].
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Glutathione reductase (GR; EC 1.6.4.2) activity was determined
spectrophotometrically by measuring NADPH oxidation at 340 nm [31]. The
reaction mixture contained 600 pL buffer 0.1 M potassium phosphate + 0.5
mM EDTA + 0.1 mM KCI (pH 7.5), 100 pL 0.1 mM NADPH, 100 pL H,O,
and 100 pL homogenized tissue. After 5 min of preincubation (37°C), the
reaction was initiated by addition of 100 pL 1 mM GSSG. All enzymatic

activities are expressed in U or mU/mg prot,.

GSH/GSSG levels
GSH/GSSG ratio was determined using a commercial kit (Bioxytech

GSH/GSSH-412, Oxis Research).

Protein estimation
Protein contents in the samples were estimated by the method of

Bradford [32] using bovine y-globuline as standard.

Statistical analysis

All results were subjected to one-way analysis of variance
(ANOVA), and represent means = SE of eight animals per group.
Differences in mean values between groups were assessed by the Tukey’'s

test and were considered statistically significant at P<0.05 level.

RESULTS
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Effects on lipid peroxidation

The liver was the most affected organ, showing a significant 1.6-fold
induction of lipid peroxidation in fish exposed to cyanobacterial cells and
sacrificed in 24h. Both vit E treatments resulted in an effective protection as
results show no significant increase in TBARS levels induced by MCs on vit
E pre-treated fish (Fig. 1) in comparison to their respective controls, with
values significantly lower in fish pre-treated with 200 mg vit E/kg diet (group
4) in comparison to not vit E pre-treated fish (group 2). A similar pattern
was observed in the kidney, with a reduction of TBARS levels in a vit E
dose dependent manner and in comparison to not pre-treated fish. Gills did
not show any significant change in comparison to controls, although LPO
values significantly decreased in fish pre-treated with the lowest vit E dose

used.

Effects on protein oxidation

The results of protein carbonyl contents (nmol carbonyl/mg protein)
in the liver of the exposed fish are shown in Table 2. There was a
significant reduction on the protein oxidation level of fish intoxicated and
pre-treated with 700 mg vit E /kg diet (group 6) in comparison to fish pre-
treated with 200 mg/kg (group 4) and fish that did not received the

chemoprotectant (group 2).

Effects on antioxidant enzymes
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CAT activity (Fig. 2) increased in liver of fish exposed only to MCs
(1.5-fold) and in a lesser extent in fish pre-treated with 200 mg vit E/kg diet
(1.4-fold), whereas fish pre-treated with 700 mg/kg did not show significant
results in comparison to their respective controls. Kidney showed a
significant decrease in CAT activity in fish exposed only to MCs (1.2-fold), a
significant increase in fish pre-treated with the lowest vit E dose (1.9-fold)
and no change in fish treated with the highest vit E dose in comparison to
respective controls. A significant increase in CAT activity levels was
observed in MC-intoxicated fish pre-treated with 200 mg vit E/kg diet in
comparison to fish not pre-treated, as well as in comparison to fish pre-
treated with 700 mg vit E/kg diet (1.8-fold in both cases). CAT activity in
gills only increased respect to controls in fish that did not receive the
chemoprotectant. These values decreased with the vit E pre-treatment with
the highest vit E dose used (group 6) resulting in a significant reduction

respect to not pre-treated fish (group 2).

SOD activity experienced a significant 2.1-fold increase in fish not
pre-treated with the chemoprotectant and showed no significant changes
when exposed to both doses of vit E. A similar protective trend was
observed in the kidney, but a significant decrease (1.2-fold) in the enzyme
activity is observed (group 2). A reduction in the enzyme activity was
experienced also in gills of fish only exposed to MCs, and no change in fish

pre-treated with vit E. The administration of the chemoprotectant (groups 4
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and 6) resulted in increased SOD values in comparison to fish that did not

receive it (group 2) (Fig. 3).

GPx activity in liver augmented respect to controls in all cases,
being these results only significant (1.5-fold increase) in fish not pre-treated
with the vitamin. Kidney experienced a significant reduction in this
enzymatic activity in all treatments. And gills showed a decrease in fish not
pre-treated with the chemoprotectant and an increase in those pre-treated

with both vit E doses used (Fig. 4).

GR activity showed no alterations in liver and gills in any of the
treatments. However, kidney experienced a significant 2-fold decrease in
fish exposed only to MCs, and no changes in fish pre-treated with the
vitamin, resulting in a significant difference (1.5-fold) in GR activity levels
between pre-treated (groups 4 and 6) and not pretreated fish (group 2) (Fig.

5).

Effects on GSH/GSSG levels

No significant changes were observed on the GSH/GSSG ratio in

the liver of fish subjected to any of the treatments (Table 2).

DISCUSSION
Oxidative stress is one of the mechanisms implicated in MCs pathogenicity

in fish [10, 11, 12, 13, 33]. Li et al. [10] showed that MCs increase the



A WDN

© 00 ~N o O

10

11
12

13
14
15
16
17
18
19
20
21
22
23
24

25

20
reactive oxidative species (ROS) generation and produce subsequent
changes in the enzymatic and not enzymatic antioxidant defence in
hepatocytes of common carp Cyprinus carpio. Moreover, ROS induce loss
of mitochondrial membrane potential, mitochondria permeability, transition
and activation of calpain, and Ca2+ calmodulin-dependent protein kinase
11 all of which are step towards apoptosis [7, 34]. Formation of superoxide
radical was followed first by altered cytoskeleton structures, then by LDH
leakage. Lysosomes are particularly prone to damage by hydrogen
peroxide and this damage has to be considered an early trigger for the

degeneration of cells upon exposure to MCYST-LR [35].

Fish response to this oxidative insult varies from depletion of the
enzyme proteins to an increase in their activity, depending on the MCs
dose, exposure route, fish species, etc. In this sense, Jos et al. [11] showed
that the daily oral exposure to cyanobacterial material containing 60g MC-
LR/fish/day for 14 and 21 days resulted in an adaptative response in tilapia
fish, with increased activities of the antioxidant enzymes and higher LPO
levels. However, the oral administration of a single dose equivalent to 120g
MC-LR/fish produces a decrease in the enzymatic activities in tilapia fish
sacrificed 24h post exposure [33], as well as increased LPO values. In the
present study, the same dose of toxin has produced similar effects on LPO,
a general decrease in the activity of the enzymes studied in kidney and
gills, but an increase has been observed in liver. These results may be
explained because the liver contains the largest defence system what

prevents this organ from suffering more intense damages.
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Vitamin E is an important antioxidant involved in the protection of
membranes from oxidative damage. Dietary vit E requirement of tilapia is
dependent on several factors such as the dietary lipid level, degree of
unsaturation of dietary lipid source, the oxidative status of the dietary lipid,
the presence of other antioxidants, etc. [25, 36]. Both doses of vit E have
shown to have a protective effect on LPO values in all the organs studied.
Vit E stops the chain reaction mechanism of lipid peroxidation, presumably
via its ability to quench free radicals. Its anti-oxidant activity is based on the
ease with which the hydrogen on the hydroxyl group of the chroman ring
can be donated to neutralize a lipid peroxyl radical (LOO"), creating a more
stabile tocopheroxyl radical [37]. This can be reduced (restored) to
tocopherol directly by ubiquinol or vitamin C, and then by glutathione or
lipoic acid (via vitamin C). The positive influence of vit E on this biomarker
has also been reported by Gehringer et al. [20], who observed reduced
LPO values in mice intraperitoneally exposed to MC-LR extracts when they

were fed vit E supplements.

The protective role of vit E on protein oxidation in liver has been not
so clear. Reports about the influence of this chemoprotectant on this
parameter in fish are scarce. Passi et al. [38], suggest that in freshwater
and marine fish, lipid peroxidation and accumulation of oxidized proteins
during aging are likely linked with an age-dependent decline of vitamin C

and lipophilic antioxidants (such as vit E) contents in muscle tissue. In
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mammalian models, however, the benefits of vit E supplementation on this
parameter are better known [39], although no studies have been performed

considering a MC exposure.

Vit E ameliorate CAT activity levels in all the organs studied
showing a dose-dependent influence mainly in the liver and the kidney.
With the lower dose there is hot enzyme destruction but a defensive
response in the kidney, whereas in the liver this enzyme activity increased
in a lesser extent. These results agree with Pinho et al., [23] who have also
reported that the pre-treatment of the estuarine crab (Chasmagnathus
granulatus) with 600 mg/kg vit E, was effective in reducing catalase activity

in posterior gills.

Vit E has also shown to protect SOD activity, mainly in the liver,
GPx and GR activities. The beneficial effects of this chemoprotectant on
CAT, SOD, and GPx activities could be explained due to its role as free
radical scavenger. Venkasteswara et al. [40] observed that nickel and
chromium treatment to mice resulted in a significant decline of SOD activity.
In contrast, a supplementation with 2 mg/kg vit E with NiCl,+K,Cr,0-
exerted no significant alterations in the liver antioxidant systems as

compared to control, thus indicating its ameliorative role.

Regarding to the influence of vit E pre-treatment on the GSH/GSSG

ratio, Pinho et al. [23] found an increase of nonproteic sulfhydrils (NP-SH)
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concentration in gills of crabs preexposed to vit E and not exposed to MC in
comparison to crabs from the control group not pretreated with the vitamin
and sacrificed two days after the exposure. However, in fish sacrificed after
7 days no changes were observed. In the present study, the lack of
changes on the GSH/GSSG levels agrees with the results obtained in the
GR activity in liver, where no alterations were observed. GR is an important
enzyme that maintains the GSH/GSSG homeostasis under stress
conditions [14] regenerating GSH through the reduction of GSSG into GSH.
Moreover, the levels of GSH could be related with GPx activity, because
this enzyme catalyzes the reduction of hydrogen peroxide into water or
organic peroxides to their corresponding stable alcohols by oxidizing the
GSH into its oxidized form GSSG. The protective effect of both doses of vit
E on GPx activity could explain the lack of significant changes found in

GSH/GSSG levels.

Other authors have shown the influence of a vit E pre-treatment on
a MC induced oxidative damage on different biomarkers. Pinho et al. [23]
found increased GST activity in crabs exposed to MCs, values that were
reduced with vit E pre-treatment. However, Gehringer et al. [20] observed
decreased GST levels in MC intoxicated mice, and a significant reduction of
this toxin-induced decrease when mice received vit E supplementation.
Additionally, they reported a protection of the liver damage, reflected in a
significant reduction in the levels of serum alanine transaminase, found

also by Al-Jassabi and Khalil [21], as well as an increase in the time to
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death. This agrees with the results of Hermansky et al. [19], who found that
vit E produced a significant protection from lethality in MC exposed mice.
Moreover, Weng et al. [22] have shown that vit E significantly reduces the
generation of ROS and effectively inhibits the MC-LR-induced hepatocyte
apoptosis and liver injury in mice. MC induced oxidative stress not only
affects proteins and lipids but also produces DNA damage. Vit E has shown
to inhibit the formation of 8-hydroxydeoxyguanosine (8-OH-dG), a
biomarker relevant to carcinogenesis, in a concentration-dependent
manner in liver of MC exposed mice [21]. As far as we know this is the first
study that investigates the effects of a supplementation of vit E on oxidative
biomarkers such as SOD, GPx, GR activities and protein oxidation after MC

exposure.

The scientific literature shows that most of the studies dealing with
the protective effects of vit E on MC induced toxicity are performed in
mammalian models. However, fish and other aquatic organisms are
naturally exposed to MC, in their own environments or in aquaculture
facilities, and it would be of big importance to further investigate in this area
to establish the potential utility of chemoprotectants such as vit E as
preventive or therapeutic measures in case of fish that live or are cultivated

in waters chronically contaminated with MC.

In conclusion, vit E pre-treatment ameliorates the levels of oxidative

stress biomarkers altered by the oral exposure to cyanobacterial cells in
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Tilapia fish. The highest protective effects are produced with 700 mg vit
E/kg diet as results in LPO levels and CAT activity show. This study
advances new insights on the influence of vit E in some biochemical
parameters in MC exposed tilapia. A practical application of the present
data could be the possible preventive or therapeutic use of vit E against

MC-induced toxicity in fish.
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Figure captions
Fig 1. Lipid peroxidation values in (a) liver (b) kidney and (c) gills of control
fish and fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR offered to fish = 120.0
pg/fish) and two different levels of vit E supplementation (200 and 700 mg
vit E/kg diet) or without it. The values are expressed as mean + SE (n=8).
LPO values are expressed as nmol TBARS/g tissue. The significance
levels observed are [TP<0.01 in comparison to respective control group

values and ## P< 0.01 compared to fish from group 2.

Fig 2. Catalase activity in (a) liver (b) kidney and (c) gills of control fish and
fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR offered to fish = 120.0 pg/fish)
and two different levels of vit E supplementation (200 and 700 mg vit E/kg
diet) or without it. The values are expressed as mean + SE (n=8). CAT
activity is expressed as mU/mg protein. The significance levels observed
are [11P<0.01, [TT1P<0.001 in comparison to respective control group
values; # P<0.05 and ### P< 0.001 compared to fish from group 2; and ++

P< 0.01, +++ P< 0.001 when fish from groups 4 and 6 are compared.

Fig 3. Superoxide dismutase activity in (a) liver (b) kidney and (c) gills of
control fish and fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR offered to fish
= 120.0 pgffish) and two different levels of vit E supplementation (200 and
700 mg vit E/kg diet) or without it. The values are expressed as mean + SE

(n=8). SOD activity is expressed as U/mg protein. The significance levels
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observed are [111P<0.001 in comparison to respective control group

values; and ## P< 0.01, ### P< 0.001 compared to fish from group 2.

Fig 4. Glutathione peroxidase activity in (a) liver (b) kidney and (c) gills of
control fish and fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR offered to fish
= 120.0 pg/fish) and two different levels of vit E supplementation (200 and
700 mg vit E/kg diet) or without it. The values are expressed as mean + SE
(n=8). GPx activity is expressed as mU/mg protein. The significance levels
observed are [1P<0.05, [TJP<0.01, [TT1P<0.001 in comparison to
respective control group values; ### P< 0.001 compared to fish from group

2; and +++ P< 0.001 when fish from groups 4 and 6 are compared.

Fig 5. Glutathione reductase activity in (a) liver (b) kidney and (c) gills of
control fish and fish exposed to cyanobacterial cells (MC-LR offered to fish
= 120.0 ug/fish) and two different levels of vit E supplementation (200 and
700 mg vit E/kg diet) or without it. The values are expressed as mean + SE
(n=8). GR activity is expressed as mU/mg protein. The significance levels
observed are [111P<0.001 in comparison to respective control group

values; and ### P< 0.001 compared to fish from group 2.
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Table captions

Table 1. Groups of fish receiving different level of toxin and vitamin E

supplementation.

Table 2. Protein oxidation values measured as nmol carbonyl/ mg protein,
in liver of control fish and fish orally exposed to a single dose of
cyanobacterial cells (MC-LR offered to fish = 120.0 pg/fish) and two
different levels of vit E supplementation (200 and 700 mg vit E/kg diet) or
without it. The values are expressed as mean + SE (n=8). The significance
levels observed are ### P<0.001 in comparison to fish from group 2 and

+++ P< 0.001 when fish from groups 4 and 6 are compared.

Table 3. GSH/GSSG ratio in liver of control fish and fish orally exposed to a
single dose of cyanobacterial cells (MC-LR offered to fish = 120.0 pg/fish)
and two different levels of vit E supplementation (200 and 700 mg vit E/kg

diet) or without it. The values are expressed as mean + SE (n=8).
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